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ADNOTARE

Date de identificare: Lis Angela, “Legititi de transformare fotochimica a unor substante tiolice in
sistemele acvatice” teza de doctor in stiinte chimice, Chisinau, 2022

Structura tezei: introducere, sase capitole, concluzii generale si recomandari, bibliografie din 261 de
titluri, 133 pagini de text de baza, 26 tabele, 52 figuri si 43 anexe. Rezultatele obtinute sunt publicate in
28 de lucrari stiintifice.

Cuvinte-cheie: cisteina (Cys), glutation (GSH), acid tioglicolic (ATG), tiouree (TU), tiol, fotoliza directa,
indusa, sensibilizata; randament cuantic, actinometru chimic, capacitate de autopurificare.

Domeniul de studiu: 145.02 - chimie ecologici a apei

Scopul tezei: consta in cercetarea transformarilor fotochimice ale unor substante tiolice si rolul lor in
formarea calitatii mediului acvatic.

Obiectivele de cercetare: sinteza rezultatelor cercetarilor privind locul si rolul substantelor tiolice in
mediul acvatic; determinarea intensitatii, fluxului de lumind si a energiei surselor de iradiere folosite in
studiu; studierea legitatilor si stabilirea mecanismelor reactiilor posibile de transformare fotochimica a
unor substante tiolice In mediul acvatic; determinarea parametrilor cinetici ai reactiilor fotochimice cu
participarea tiolilor; stabilirea influentei tiolilor asupra procesului de autopurificare radicalica a sistemelor
acvatice; monitoringul compusilor tiolici in unele obiecte acvatice de pe teritoriul Republicii Moldova.
Noutatea si originalitatea stiintifica rezida in elucidarea legitdtilor cinetice ale proceselor de fotoliza a
tiolilor: TU, Cys, GSH si ATG sub influenta diferitelor surse de iradiere. A fost determinatd intensitatea
luminoasa, fluxul de lumina si energie ale surselor de iradiere. Au fost determinate randamentele cuantice
ale reactiilor fotochimice de transformare ale TU, Cys si GSH. S-a constatat cd vitezele proceselor
fotochimice ce decurg in sistemele acvatice sunt influentate de mai multi factori: concentratiile
componentilor, a peroxidului de hidrogen, a ionilor metalelor cu valenta variabila (pe exemplul ionilor de
Cu(ID) si Fe(Il)), calitatea si cantitatea radiatiilor, anotimp, temperatura, nebulozitate s.a. Pentru prima
data au fost determinati parametrii cinetici ai proceselor de fotoliza directd, indusa si sensibilizata pentru
TU, Cys, GSH si ATG la iradiere cu diverse surse de radiatii UV. S-a demonstrat ca tiolii investigati
interactioneaza cu ionii de Cu(Il) si Fe(Ill) si formeaza complecsi care consuma cantititi mai mari de
agenti oxidativi in comparatie cu substantele tiolice initiale. Au fost monitorizate concentratiile tiolilor in
unele rauri si lacuri din Republica Moldova. A fost stabilita influenta tiolilor investigati asupra proceselor
de autopurificare radicalica a sistemelor acvatice.

Rezultatele obtinute care contribuie la solutionarea problemei stiintifice importante constau in
stabilirea legitatilor de transformari fotochimice, determinarea parametrilor cinetici ai fotolizei directe,
induse si sensibilizate si evaluarea influentei unor substante tiolice 1n sistemele acvatice asupra intensitatii
proceselor de autopurificare radicalicd ale acestora. in plan practic aceste rezultate contribuie la
rezolvarea unei din cele trei probleme principale ale chimiei ecologice, legate de influenta substantelor
poluante asupra mediului ambiant si evaluarea vitezei de transformare fotochimicd a substantelor
poluante in functie de factorii de mediu prin utilizarea parametrilor cinetici pentru prognozarea
comportdrii acestora in apele naturale.

Semnificatia teoretica constd in fundamentarea cunostintelor in domeniul chimiei ecologice cu privire la
transformarile fotochimice ale unor substante tiolice pentru formarea unei compozitii chimice adecvate
unei valori de abitare si imbunatatirea procesului de autopurificare chimica. Rezultatele au confirmat
eficienta abordarii cinetice in cercetarea proceselor fotochimice din sistemele acvatice. A fost completata
baza de date privind transformarile fotochimice ale tiolilor (Cys, GSH, TU, ATG).

Valoarea aplicativa se refera la utilizarea datelor experimentale pentru determinarea toxicitatii redox si
proceselor de autopurificare ale apelor naturale, precum si a prevenirii poludrii sistemelor acvatice cu
substante tiolice.

Implementarea rezultatelor stiintifice. Rezultatele experimentale au fost folosite pentru determinarea
capacitatii de autopurificare a apelor naturale, monitorizarea concentratiei de tioli stabilite in unele
obiecte acvatice naturale, evaluarea nivelului de poluare si prognozarea consecintelor pentru sistemele
acvatice. Rezultatele obtinute sunt folosite in procesul didactic studentilor prin formarea abilitatilor de
tratare a sistemelor acvatice in cadrul cursului “Tehnologii de epurare a apelor reziduale”. La fel,
rezultatele obtinute sunt confirmate prin trei acte de implementare a activitatii stiintifice n practica,
locurile implementarii: Primaria satului Ustia, raionul Dubasari (17.05.2019); Priméria satului Déanceni,
raionul laloveni (25.05.2019); Grupul-client, satul Hagimus, raionul Causeni (15.06.2021).



AHHOTANUA

HNnentudukanmuontblie nannupie: JIuc AHxena, ""3akoHoMepHocTH GOTOXMMHUYECKUX MPeBpaLeH it
THOJIOBBIX BEI[eCTB B BOJAHBIX cHcTeMax'' AUCCEPTANMA HA COMCKAHNE YIYEHOW CTeNeH! KaHAuAaTa
xumMunyecknx Hayk, Kumunes, 2022

CTpyKTypa AuccepTalum: BBEIACHHE, IIIECTh IIIaB, OOIIHE BBHIBOJABI M PEKOMEHIAINH, Onbmmorpadus u3
261 nammeHoBaHui, 133 cTpaHUI] OCHOBHOTO TekcTa, 26 Tabmuim, 52 pucyHka, 43 NPHIOKCHUH.
[MoydeHHbIe pe3ynbTaThl MPEICTABICHBI B 28 MyOIMKAIISX.

Karwouesbie caoBa: uucten (Cys), rmyratrnon (GSH), tnornukonesas kucnora (TGA), THOMOYeBHHA
(TU), twombl, mpsiMON, WHAYUHUPOBAaHHBIA, CEHCHOWIM3WPOBAHHBIA (HOTONM3, KBAHTOBBIA BBIXO],
XUMHAYECKUH aKTHHOMETP, CAMOOUHILICHHE.

Heans paGoThl: 3aKiIr0yacTcsi B UCCIENIOBAHUU (HOTOXUMHUYECKHX IPEBPALICHUH HEKOTOPBIX THONOBBIX
BEIIIECTB U X POJH B (POPMUPOBAHUM Ka4eCTBA BOAHOM Cpelbl.

3agaum: aHanu3 pe3ysNbTAaTOB MCCIEAOBAHWH MeCTa W pOJIM THOJIOBBIX BELIECTB B BOJHOW CpEIE;
OIpeJieJIeHe NHTEHCUBHOCTH, CBETOBOI'O IOTOKA M 3HEPrHM HCTOYHUKOB OOJYUYEHUS, MCIOIb3YEMBIX
NpU HUCCIIENOBAHWHU;, HM3YYCHHE 3aKOHOMEPHOCTEH M YCTAHOBICHHE MEXaHH3MOB (OTOXUMHYECKOTO
NPEBpAlLleHNs] HEKOTOPhIX THOJOB B BOJHOW Cpele; ONpelesieHHe KHHETHYECKUX IapaMeTpoB
(OTOXMMHYECKUX PEaKUUil C Yy4YacTHEM THOJIOB;, YCTAHOBIICHHE BIHUSHHS THOJOB Ha TPOLECCHI
PaluKaJIbHOTO CAMOOYMILEHHUS! BOAHBIX CHUCTEM; MOHHTOPUHI COAEP)KAaHHMS THOJIOBBIX COCIMHEHHH B
HEKOTOPBIX BOAHBIX 00BEKTax Ha TeppuTopuu Pecnyonuku Monpnosa.

Hayuynasi HOBM3HA M OPMIMHAJIBLHOCTDH 3aKJIIOYACTCS B BBIACHEHHH KMHETHUECKUX 3aKOHOMEPHOCTEH
nporeccoB ¢otonmsa Tnono: Cys, GSH, TGA, TU, mox nelicTBHEM pa3INIHBIX HICTOYHUKOB OOITYUICHUS.
Beumn omnpeneneHbl MHTEHCUBHOCTh CBETA, CBETOBOW MOTOK M DHEPrUsl UCTOYHWUKOB 0OdydeHus. Boum
OIpeJiesIeHbl KBAHTOBBIE BBIXOBI Peakurii (POTOXUMHUYECKOTO MIPEBPAILCHHS THOJIOB. Y CTAHOBIIEHO, YTO
Ha CKOpOCTh (OTOXMMHYECKMX TIPOLIECCOB B BOJHBIX CHUCTEMax BIHUSAET HECKOJBKO (HaKTOPOB:
KOHLIEHTPAllM KOMIIOHEHTOB, MEPOKCHA BOJOPOAA, MOHBI METAIJIOB C IEPEMEHHON BaJEHTHOCTHIO (
Cu(Il) u Fe(Ill)), xauecTBO W KOIWYECTBO paJHAIlMH, BpeMs Toja, TeMmIiepaTrypa, 00JadHOCTb U Jp.
BriepBeie  ompeneneHbl KMHETHYECKHE MapaMeTpbl MPOLECCOB MPSAMOrO, HHAYUHUPOBAHHOTO |
ceHcubOmmmsupoBanHoro ¢oronuza mius Cys, GSH, TGA, TU. Bemo mokasaHo, 4To HCCIeIOBaHHBIE
THoJb! B3aumoeiicTByroT ¢ noHamu Cu(Il) u Fe(Ill) n o6pa3yroT KoMIUIEKCH, MOTpedIstonire Oombliee
KOJINYECTBO OKHCJIUTENCH MO CPaBHEHUIO C MCXOOHBIMH BEIIECTBAMH. BbUT MpoBenéH MOHMTOPHHI
KOHIIGHTpAIlMM THOJIOB B HEKOTOPHIX peKax W o3epax PecmyOnmku MomnmoBa. YCTaHOBIIEHO BIHSIHUE
MCCIIEIOBAHHBIX THOJIOB HA MPOLIECCHI PAJIUKAIBHOIO CAMOOYHIICHUS BOAHBIX CHCTEM.

IlosyyeHHble pe3yabTaTbl, KOTOPbIe CHNOCOOCTBYeT pelIeHHI0 BAaKHOH Hay4yHOH MPoOIeMbl
3aKIIIOYAIOTCS B YCTAHOBJICHHM 3aKOHOMEPHOCTH (DOTOXMMHUYECKUX TMpPEBPAICHUH, ONpeneieHun
KHHETHYECKHUX MapaMeTPOB MPsIMOT0, HHIYLUPOBAHHOIO M CEHCUOMIM3UPOBAHHOIO (POTONIN3A U OLIEHKE
BJIMSIHUSL THOJIOBBIX BEIECTB B BOJHBIX CHCTEMaX Ha WHTEHCHBHOCTH TPOIIECCOB HX PaJHKaIbLHOTO
CaMOOYMIICHHS. B mpakTHYeckoM IJIaHe 3TH pe3yJbTaThl CHOCOOCTBYIOT PELICHUIO OJHOM M3 Tpex
OCHOBHBIX NMPOOJIEM 3KOJIOTHYECKON XUMHH, CBSI3aHHOW C BIMSHHEM 3arpsS3HUTENEH Ha OKPYXKArOIIyIo
Cpey M OLEHKOH CKOpPOCTH (POTOXMMHYECKOTO NPEBPALICHUS 3arps3HUTENEH B 3aBHCUMOCTH OT
(aKTOpOB BHEIIHEH CpeJibl IyTeM HCIONBb30BaHUS KHHETHUYECKUX MapaMeTpoB LIS MPOTHO3UPOBAHUS UX
MOBEJICHUS B IPUPOJHBIX BOJAX.

Teopernyeckasi 3HAYMMOCTb 3aKJIIOYaCTCd B JONOJHEHHH (GYHIAMEHTAJIbHBIX 3HAaHUH B 001acTH
9KOJIOTHYECKOW XUMHH O (POTOXMMHUYECKUX NPEBPALICHUSX HEKOTOPBHIX THOJOB C 00Opa3oBaHHEM
NPUTOAHOTO JUIS Cpelibl OOUTaHUSI XMMHUYECKOTO COCTaBa M COBEPLICHCTBOBAHMS MPOLIECCa XMMUYECKOTO
camoouniieHus. [lomydeHHble pe3yabTaThl NOATBEPAMIN 3P PEKTUBHOCTH KHHETHUECKOTO PUHIINIIA TIPH
UCCIIeIOBaHUU (POTOXMMHUYECKUX MPOILIECCOB B BOJIHBIX cHUCTeMax. beina fnomonHeHa 0asza AaHHBIX T10
¢doroxummudeckum npespameHusiM THonoB (Cys, GSH, TU, ATG).

IIpuknagHoe 3HAYEeHHE OTHOCUTCS K HCIOJIB30BAHHUIO SKCIEPUMEHTAIBHBIX JAHHBIX JUIS ONpENETICHUs
OKHCIIUTENbHO-BOCCTAHOBUTEIBHOM TOKCHYHOCTHU M MIPOLIECCOB CAMOOYHILEHHS MPUPOAHBIX BOA, a TAKXKE
NPEJI0TBPAIICHUS 3arPS3HEHHS BOJHBIX CUCTEM THOJIOBBIMH BEIIIECTBAMHU.

BHeapeHne Hay4YHBIX Ppe3yJbTaTOB. OKCIECPUMEHTAIBHBIE PE3YJIbTAaThl HCIIOJIB30BAIUCH IS
ompezeneHus] COCOOHOCTH MPHUPOAHBIX BOJ K CAMOOYHINEHHUIO, UI KOHTPOJS KOHIEHTPAIIMH THOJOB,
YCTaHOBJICHHBIX B HEKOTOPBIX NPUPOIHBIX BOIHBIX OOBEKTaX, JUIS OLEHKH YPOBHS 3arps3HEHUs U
MPOTHO3WPOBAHUS TOCHEACTBUM /s BOAHBIX cHCTeM. llomydeHHBIe pe3ynbTaThl HCIONB3YIOTCA B
y4eOHOM TpOLecCe CTYAEHTOB MpH OOY4YEHHUH HAaBBIKAM OYHMCTKUA BOAHBIX CHUCTEM II0 HpPEAMETY
“TeXHOJIOTUA OYNCTKHA CTOYHBIX BOXI .

Taxoke MoJy4eHHBIE Pe3yJIbTAThl TIOATBEPIKAAIOTCS TPEMsI aKTaMH BHEJIPCHUSI HAYYHOU JIESTETLHOCTH Ha
NPaKTUKE, MECTO peaM3allu: MpUMAIpHUs cena Ycrus, pailon dyOscapp, 17.05.2019; npumspus cena
Jouuenn, paiion Snosenn, 25.05.2019; I'pynma xnmeHtoB, cemo Xamkumyc, Kaymranckwii paiioH,
15.06.2021.



ANNOTATION

Identification data: Lis Angela, Legalities of some thiol substances photochemical transformation in
aquatic systems, PhD thesis in chemical sciences, Chisinau, 2022

Thesis structure: introduction, six chapters, general conclusions and recommendations, bibliography of
261 titles, 133 pages of basic text, 26 tables, 52 figures and 43 annexes. The results are published in 28
scientific papers.

Keywords: cysteine (Cys), glutathione (GSH), thioglycolic acid (ATG), thiourea (TU), thiol, direct
photolysis, induced photolysis, sensitized photolysis, quantum vyield, chemical actinometer, self-
purification capacity.

Field of investigation: 145.02 - ecological chemistry of water.

The purpose of the paper: consists in the research of photochemical transformations of some thiol
substances, and their role in the formation of the quality of the aquatic environment.

Research objectives: synthesis of research results on the place and role of thiol substances in the aquatic
environment; determination of the intensity, light flux and energy of the irradiation sources used in the
study; studying the legalities and establishing the mechanisms of photochemical transformation of some
thiol substances in the aquatic environment; determination of the kinetic parameters of the photochemical
reactions with the participation of thiols; establishing the influence of thiols on the process of radical self-
purification of aquatic systems; monitoring the content of thiol compounds in some aquatic objects on the
territory of the Republic of Moldova.

Scientific novelty and originality lie in elucidating the kinetic laws of the thiols photolysis processes:
TU, Cys, GSH and TGA. Were determined the light intensity, light flux and energy of the irradiation
sources used in the study. Were determined the quantum yields of the photochemical transformation
reactions of TU, Cys and GSH. It was found that the rates of photochemical processes in aquatic systems
are influenced by several factors: the concentrations of components, hydrogen peroxide, of metal ions
with variable valence (on the Cu(ll) and Fe(lll) ions example), radiation quality and quantity, season,
temperature, cloudiness, etc. For the first time, the kinetic parameters of the direct, induced and sensitized
photolysis processes for TU, Cys, GSH and TGA were determined. Were monitored the thiol
concentrations in some surface aquatic objects in the Republic of Moldova. Was established the influence
of the investigated thiols on the processes of radical self-purification of the aquatic systems.

The results obtained that contribute to solving the important scientific problem consists in
establishing of the photochemical transformations legalities, determining the kinetic parameters of direct,
induced and sensitized photolysis and evaluating the influence of some thiol substances in the aquatic
systems on the intensity of their radical self-purification processes. In practical terms, these results
contribute to solving one of the three main problems of ecological chemistry, related to the influence of
pollutants on the environment and evaluation of the photochemical transformation rate of pollutants
according to environmental factors by using kinetic parameters to predict their behavior in natural waters.
Theoretical significance consists in substantiating the knowledge in the ecological chemistry field
regarding the photochemical transformations of some thiol substances for the formation of a chemical
composition suitable for a habitat value and the improvement of the chemical self-purification process.
The results has confirmed the effectiveness of the kinetic principle in in researching photochemical
processes in aquatic systems. A database on the photochemical transformations of thiols (Cys, GSH, TU,
ATG) has been completed.

Applicable value refers to the use of experimental data for the determination of redox toxicity and self-
purification processes of natural waters, as well as the prevention of pollution of aquatic systems with
thiol substances.

Implementation of scientific results. The experimental results were used to determine the self-
purification capacity of natural waters, monitoring of thiol concentration, assessment of the pollution and
prediction of consequences for aquatic systems. The results obtained are used in the teaching process of
students by training the skills of aquatic systems treatment in the course “Wastewater treatment
technologies”. Also, the obtained results are confirmed by three acts of implementation of the scientific
activity in practice, place of implementation: Ustia village, Dubasari district, 17.05.2019; Danceni village,
laloveni district, 25.05.2019; Customer group, Hagimus village, Causeni district, 15.06.2021.
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INTRODUCERE

Apa constituie un element fundamental al mediului ambiant, fara de care este
neconceputa viata pe Pamant si, totodata, este o resursa naturala principala cu un rol multiplu in
viata economica si sociala a omului. Compozitia chimica a apei formeaza valoarea ei biologica
de abitare a hidrobiontilor. Resursele de apa, desi, au proprietatea de a se regenera permanent
prin capacitatea lor de a se autopurifica, actiunea antropicd micsoreaza cu desdvarsire aceasta
capacitate de autopurificare.

Acad. Gheorghe Duca cu echipa sa au propus un nou mecanism de autopurificare chimica
a apelor naturale in care un rol important il au echivalentii oxidativi (peroxidul de hidrogen) si
cei reducatori (tiolii). Daca rolul peroxidului de hidrogen a fost studiat detaliat, atunci
participarea tiolilor a inceput sa fie cercetatd in ultimii ani. In acest context devine esentiala
cercetarea proceselor redox si fotochimice de transformare ale tiolilor pentru asigurarea calitatii
apelor naturale si cunoasterea proceselor de autopurificare chimica ale acestora.

Actualitatea si importanta temei abordate

In compozitia chimicd a apelor naturale intrd un numar mare de substante de origine
naturald si antropogena, deoarece aceasta reprezintd un sistem deschis ce se afld in permanenta
interactiune cu mediul ambiant. Substantele de origine naturald in mare parte sunt biodegradabile
s1 mai putin afecteaza calitatea acestora. lar cele de origine antropogena, care patrund in bazinele
acvatice cu apele de siroire, reziduale, meteorice etc., cele mai multe sunt nebiodagradabile si
toxice pentru hidrobionti si conduc la dezechilibrul ecosistemelor acvatice. Totodata, compozitia
chimica si calitatea apelor naturale este influentata de prezenta componentilor  oxidativi,
reducatori, catalizatori, lumina solara etc.

Cresterea gradului de civilizatie si dezvoltarea impetuoasd a industriei a condus la
sporirea gradului de poluare a sistemelor acvatice cu numerosi poluanti de origine antropogena.
Situatia datd a condus la cercetari si controlul asupra calitatii apelor si la incercari de rezolvare a
problemelor de epurare ale acestora. Patrunderea unor poluanti in apele naturale poate perturba
grav echilibrele ecologice. In bazinele acvatice unele grupe de poluanti, cum ar fi ingrasamintele,
pesticidele, detergentii, produsele petroliere etc., pot afecta abundenta sau chiar pot conduce la
disparitia unor specii de hidrobionti.

Un grup de substante, care afecteaza echilibrul ecologic al sistemelor acvatice este
prezentat de substantele tiolice, avand in vedere faptul ca acestea au proprietati reducatoare
pronuntate. Substantele tiolice, prezente in apele naturale, pot fi conventional divizate, dupa

provenienta lor, in doud grupe principale. Primul grup include substantele tiolice care participa la
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metabolismul hidrobiontilor, de exemplu — cisteina (Cys) si glutationul (GSH). Cel de-al doilea
grup este reprezentat de substante care ajung in apele naturale ca rezultat al impactului
antropogen asupra mediului. In calitate de astfel de substante se enumera tioureea (TU), ce se
utilizeaza la sinteza diferitelor substante, in industria fertilizantilor si insecticidelor, vopselelor,
colorantilor si maselor plastice, precum si acidul tioglicolic (ATG) care patrunde in mediul
acvatic din industria prelucrarii pielii, industria cosmetica, industria petrolierd, fabricarea
colorantilor etc. Reiesind din aplicatia foarte vastd in industrie este evidentd prezenta
substantelor tiolice in apele de suprafata. Cu toate ca substantele tiolice au o importantd enorma
in metabolismul hidrobiontilor si capteaza speciile reactive, prezenta lor in obiectele acvatice —
peste anumite limite este nedorita, deoarece ele conduc la inhibarea proceselor de autopurificare
chimica a sistemelor acvatice, prin consumul componentilor oxidativi.

Cercetarile din domeniu au demonstrat ca substantele tiolice sunt greu oxidate de
oxigenul dizolvat, dar usor de H202. Micsorand sau inlaturdnd continutul peroxidului de
hidrogen, care joaca un rol important in reglarea stérii redox a apelor naturale, acestea contribuie
la formarea stérii cvasi-reducatoare a apelor, care este toxicd pentru hidrobionti. Totodata, tiolii
la interactiune cu ionii metalelor de tranzitie, formeaza compusi stabili, a céaror activitate
catalitica este scazuta. Este cunoscut si faptul ca, de exemplu, tioureea inhiba activitatea
microorganismelor, la tratarea biologica a apelor reziduale.

Pornind de la faptul ca in procesele de autopurificare chimica ale apelor naturale, cu
implicarea peroxidului de hidrogen, un rol important il au radiatiile UV, care conduc la
degradarea fotoliticd a peroxidului de hidrogen, cu generarea radicalilor OH, devin importante
studiile cu referire la transformarile fotochimice. Cu toate ca cercetdari referitoare la
transformadrile redox si In sistemele biologice a substantelor tiolice sunt destul de multe, studii
despre transformarile fotochimice sunt limitate.

In ultimii ani, investigatiile privind procesele fotochimice din apele naturale au inregistrat
o crestere extraordinara. Pe langa insemndtatea biologica, aportul semnificativ in ciclurile
biochimice ale carbonului, fosforului si sulfului, procesele fotochimice mai au un aport deosebit
si direct Tn procesele de degradare a poluantilor in mediul acvatic, prin initierea multor procese
redox-catalitice, care sunt responsabile de compozitia chimica si calitatea apelor naturale. De
aceea devine important studiul transformarilor substantelor tiolice pentru a prognoza
comportamentul lor in sistemele acvatice. Cu toate cd procesele de autopurificare chimica, care
se realizeaza prin hidroliza, fotoliza si oxidare, ocupa locul doi din totalitatea proceselor de
restabilire a proprietatilor initiale ale apelor, totusi anume acestea au un impact deosebit asupra

starii redox a sistemelor acvatice si a transformarilor xenobioticilor. Inlaturarea impactului
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substantelor chimice asupra sistemelor acvatice a devenit foarte actuald si se incadreazd in
conceptia chimiei ecologice de formare a unei compozitii chimice, adecvate unei valori biologice
de abitare.

Cercetarile din domeniu sunt axate pe completarea si aprofundarea studiilor despre
procesele fotochimice necatalitice si catalitice 1n sistemele naturale, precum si rolului acestora in
sistemele acvatice.

Tematica si continutul prezentei lucrdri se incadreaza perfect In directiile prioritare
declarate in Programele de Stat — prioritatea Suportul stiintific in asigurarea securitatii ecologice
a tarii, directia strategica Materiale, tehnologii si produse inovative (anii 2015-2019) si
prioritatea Competitivitate economica si tehnologii inovative, directia strategica Materiale,
tehnologii si produse inovative (anii 2020-2023). Respectiv, rezultatele expuse si analizate in
teza de doctor au fost obtinute in cadrul laboratorului de cercetari stiintifice Chimie ecologica si
tehnologii chimice moderne a Universitatii de Stat din Moldova si proiectelor institutionale
15.817.02.35A “Elaborarea procedeelor de epurare a apelor reziduale de poluanti greu
bazinul Nistrului de jos” (anii 2015-2019) si 20.8009.5007.27 “Mecanisme fizico-chimice a
proceselor redox cu transfer de electroni implicate in sisteme vitale, tehnologice si de mediu”
(2020-prezent).

Scopul lucrarii constd in cercetarea transformarilor fotochimice ale unor substante
tiolice, aportului acestora in procesul de autopurificare chimica si impactului tiolilor asupra
calitatii sistemelor acvatice.

Pentru realizarea acestui scop au fost inaintate urmatoarele sarcini:
sinteza rezultatelor cercetarilor privind locul si rolul substantelor tiolice in mediul acvatic;
determinarea intensitatii, fluxului de lumina si energie a surselor de iradiere folosite in studiu;
studierea legitatilor si stabilirea mecanismelor reactiilor posibile de transformare fotochimica a
unor substante tiolice in mediul acvatic;
determinarea parametrilor cinetici ai reactiilor fotochimice cu participarea tiolilor;
stabilirea influentei tiolilor asupra procesului de autopurificare radicalicd a sistemelor acvatice;
monitoringul continutului compusilor tiolici in unele obiecte acvatice de pe teritoriul Republicii
Moldova.

Noutatea si originalitatea stiintifica: rezida in elucidarea legitdtilor cinetice ale
proceselor de fotolizd a tiolilor: TU, Cys, GSH si ATG. A fost determinatd intensitatea
luminoasa, fluxul de lumina si energie ale: simulatorului Solar Oriel Model 9119X (in prezenta a

trei filtre); lampi policromatice UV-VIS (DRT-400); lampi UV, VL-215.LC, in prezenta filtrului
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ce emite radiatii monocromatice cu A=254 nm; lampi UV, VL-215.LC, in prezenta filtrului ce
emite radiatii monocromatice cu A=365 nm. Au fost determinate randamentele cuantice ale
reactiilor fotochimice de transformare ale TU, Cys si GSH. S-a constatat cd vitezele proceselor
fotochimice ce decurg in sistemele acvatice sunt influentate de mai multi factori: concentratiile
componentilor, ale peroxidului de hidrogen, ale ionilor metalelor cu valenta variabila (pe
exemplul ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill)), calitatea si cantitatea radiatiilor, anotimp, temperatura,
nebulozitate s.a. Pentru prima data au fost determinati parametrii cinetici ai proceselor de
fotoliza directd, indusa si sensibilizata pentru TU, Cys, GSH si ATG in cazul iradierii cu diverse
surse de radiatii. S-a demonstrat ca tiolii investigati interactioneaza cu ionii de Cu(Il) si Fe(III) si
formeaza complecsi care consuma cantitdti mai mari de agenti oxidativi in comparatie cu
substantele tiolice esentiale. Au fost monitorizate concentratiile de tioli in unele obiecte acvatice
de suprafatd, din Republica Moldova. A fost stabilitd influenta tiolilor investigati asupra
proceselor de autopurificare radicalica a sistemelor acvatice.

Rezultatele din prezenta lucrare complementeaza teza de doctor “Transformarile
fotochimice ale unor substante tiolice si participarea acestora in procese de autopurificare
chimica a apelor naturale”, sustinuta recent de D-ul Blonschi V., in care s-au elucidat legitatile
de transformare fotochimica a tiolilor, pe exemplul cisteinei, la iradierea cu lampa DRT-400 si
lampa UV in prezenta filtrelor monocromatice cu A=254 nm si A=365 nm. Complementar la
rezultatele obtinute de citre autorul acestei lucrari, in studiul actual au fost folosite surse de
iradiere care simuleaza radiatiile emise de Soare, Simulatorul Solar Oriel Model 9119X in
prezenta a trei filtre diferite, care emit radiatii similare celor emise de Soare in diferite conditii.
Totodata, in studiul precedent a fost determinat comportamentul tiolilor de origine autohtona, pe
cand in cercetarea actuala s-a studiat si comportamentul tiolilor de origine alohtona, pe exemplul
tioureei (TU) si acidului tioglicolic (ATG). Reiesind din cele expuse, se constatd ca aceste doud
lucrari sunt complementare.

Ipoteza de cercetare

Abundenta substantelor tiolice in apele naturale se datoreaza procesului de formare al
acestora in interiorul bazinelor acvatice in rezultatul activitdtii hidrobiontilor si utilizarii lor in
industrie si procese tehnologice. Acestea fac parte din una dintre clasele de compusi cu
proprietati reducatoare pronuntate, care influenteaza starea redox a acestora. Aceasta reiese din
proprietatea lor de a capta particulele oxidative din sistemele biologice. Respectiv, se contureaza
0 ipoteza precum aceasta, similar ar putea sd consume si particulele oxidative din apele naturale,

ceea ce ar conduce la scaderea intensitdtii proceselor de autopurificare ale acestora.
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A doua ipoteza consta in aceea ca datorita reactivitatii sporite a gruparii -SH, care a fost
demonstratd pe larg in sistemele biologice, tiolii ar putea si participe In toate procesele de
autopurificare ale sistemelor acvatice, inclusiv fotoliza directa, indusa si sensibilizata.

Semnificatia teoreticid a lucrarii constd in fundamentarea cunostintelor in domeniul
chimiei ecologice cu privire la transformarile fotochimice ale unor substante tiolice pentru
formarea unei compozitii chimice adecvate unei valori de abitare si imbunatatirea procesului de
autopurificare chimicd. Rezultatele au confirmat eficienta abordarii cinetice in cercetarea
proceselor fotochimice din sistemele acvatice. A fost completatd baza de date privind
transformarile fotochimice ale tiolilor (Cys, GSH, TU, ATG).

Valoarea aplicativi a lucrdarii se refera la utilizarea datelor experimentale pentru
determinarea toxicitatii redox si proceselor de autopurificare ale apelor naturale, precum si a
prevenirii poludrii sistemelor acvatice cu substante tiolice.

Implementarea rezultatelor stiintifice. Rezultatele experimentale au fost folosite pentru
determinarea capacitatii de autopurificare a apelor naturale, monitorizarea concentratiei de tioli
stabilite in unele obiecte acvatice naturale, evaluarea nivelului de poluare si prognozarea
consecintelor pentru sistemele acvatice. Rezultatele obtinute sunt folosite in procesul didactic
studentilor prin formarea abilitatilor de tratare a sistemelor acvatice in cadrul cursului
“Tehnologii de epurare a apelor reziduale”.

La fel, rezultatele obtinute sunt confirmate prin trei acte de implementare a activitatii
stiintifice in practicd, locurile implementarii: Primaria satului Ustia, raionul Dubasari
(17.05.2019); Primaria satului Danceni, raionul Ialoveni (25.05.2019); Grupul-client, satul
Hagimus, raionul Causeni (15.06.2021), (Anexele 41-43).

Aprobarea rezultatelor. Rezultatele obtinute la tema tezei sunt reflectate in 28 lucrari
stiintifice: 1 capitol In monografie internationald, editata de SPRINGER; 2 capitole in
monografie nationald; 8 articole in reviste nationale de categoria A, B si C (dintre care unul fara
coautori); 17 rezumate la diferite manifestari stiintifice nationale si internationale. Cercetarile
realizate si rezultatele obtinute au fost raportate si discutate in fiecare an la sedintele anuale ale
Departamentului Chimie Industriala si Ecologica, USM, FCTC, in perioada studiilor la doctorat
(2013-2016). De asemenea, rezultatele obtinute au fost prezentate la diferite manifestari
stiintifice: International Conference dedicated to the 50 anniversary from the foundation of the
Institute of Chemistry of the Academy of Sciences of Moldova, (May 26-28, 2009, Chisinau);
The V International Conference - symposium “Ecological Chemistry”, (March 2-3, 2012,
Chisinau); Conferinta stiintifica nationald cu participare internationala “Integrare prin cercetare

si inovare, (26-28 septembrie, 2013, Chisindu; 28-29 septembrie, 2016, Chiginau; 9-10
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noiembrie, 2017, Chisindu; 10-11 noiembrie, Chisinau, 2020; 10-11 noiembrie, 2021, Chisinau);
International Conference dedicated to the 55" anniversary from the foundation of the Institute of
Chemistry of the Academy of Sciences of Moldova, (May 28-30, 2014, Chisinau); Conferinta
stiintifica Republicana a tinerilor cercetatori ,,Chimie ecologica si estimarea riscului chimic”,
(ed. XII1-X1V-a 4 Decembrie, 2014, Chisinau); Conferinta Tehnico-Stiintifica a Colaboratorilor,
Doctoranzilor si Studentilor (26-28 noiembrie 2015, UTM, Chisinau); Conferinta Chimia
Ecologicd si Chimia Mediului, (editia a 1V, 2-3 martie, 2017, Chisinau); MexayHapoaHas
Hay4YHass KOH()EPEHIUS CTYIACHTOB, aCIUPAHTOB M MOJIOABIX yu€HbIX, JlomonocoB-2021 (12-23
anpens, 2021, Mocksa).
Sinteza metodologiei de cercetare si justificarea metodelor de cercetare alese
La elaborarea tezei de doctor, suportul metodologic se bazeazd pe principiile
fundamentale ale chimiei ecologice, chimiei fizice, fotochimiei, chimiei analitice, chimiei
organice, chimiei apelor naturale si ale altor stiinte adiacente ce contribuie la descrierea
proceselor fotochimice in sistemele acvatice si propun solutii pentru protectia apelor. Pentru
atingerea scopului propus a fost folosita o diversitate de metode printre care se enumera
urmatoarele grupe: analitice (de analizd calitativd si cantitativa), fizico-chimice (aplicarea
aparatului cineticii chimice la determinarea parametrilor cinetici, pentru prognozarea
mecanismelor de transformare fotochimicd), metode generale de cercetare (logica, analiza,
sinteza) prin aplicarea principiilor de cercetare stiintifica si planificarea experimentului chmic.
Drept baza teoretico-stiintifica pentru teza data au servit rezultatele cercetarilor stiintifice
in domeniul chimiei ecologice, fotochimiei si chimiei fizice publicate in:
1. DUCA, GH., SKURLATOV, I., MIZITI, A. MACOVEANU, M., SURPATEANU, M.
Chimia ecologica. Chisinau: CE USM, 2003. 303 p. ISBN 9975-70-255-4
2. HUIKAHOPOB, A.M. TI'unpoxumusi. Cankt-IlerepOypr: [uopomemeousoam., 2001. cc.
446 ISBN 6-286-01282-5
3. DUCA, GH., GLADCHI, V., ROMANCIUC, L. Procese de poluare si autoepurare a apelor
naturale. Chisinau: CE USM, 2002. 145 p. ISBN 9975-70-108-6
4. MEJIbHUKOB, M.A., UBAHOB, B.JI. DkcnepuMeHTadbHbIE METOJbI XHMHUYECKOMI
kuHeTukn. Goroxumus. MockBa: Hzdamenbcmeo Mockosckozo ynusepcumema, 2004. 125
c. ISBN 5-211-04923-3.
Totodatd, rezultatele prezentate in lucrarea data sunt o completare a rezultatelor obtinute
in cadrul Tezei de doctor in stiinte chimice, cu titlul “Transformarile fotochimice ale unor
substante tiolice si participarea acestora in procese de autopurificare chimica a apelor

naturale”, 2021. Complementar la rezultatele obtinute de catre autorul acestei lucrari, in studiul
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actual au fost folosit Simulatorul Solar Oriel Model 9119X in prezenta a trei filtre diferite, care
emit radiatii similare celor emise de Soare in diferite conditii. Totodata, in studiul precedent a
fost determinat comportamentul tiolilor de origine autohtond, pe cand in cercetarea actuala s-a
studiat si comportamentul tiolilor de origine alohtond, pe exemplul tioureei (TU) si acidului
tioglicolic (ATG). Reiesind din cele expuse, se constatd cd aceste doud lucrari sunt
complementare si contribuie la explicarea proceselor ecochimice in apele naturale.

Sumarul capitolelor tezei

Lucrarea contine adnotarea scrisa in 3 limbi: romana, rusa si engleza, lista tabelelor, lista
figurilor, lista abrevierilor, introducere, sase capitole, concluzii si recomandari, bibliografie,
anexe, declaratia privind asumarea raspunderii si CV-ul autorului. Continutul tezei constituie 133
pagini de text principal completat cu 26 tabele, 52 figuri si 43 anexe.

In Introducere sunt descrise actualitatea si importanta temei abordate, este formulat
scopul si obiectivele tezei, este descrisa noutatea si originalitatea stiintifica, importanta teoretica
si valoarea aplicativd a lucrdrii, aprobarea rezultatelor, sinteza metodologiei de cercetare si
sumarul capitolelor.

In Capitolul 1 se descrie rolul tiolilor in sistemele acvatice si transformirile redox-
catalitice ale acestora. Tot in acest capitol sunt relatate studiile privind componentii redox in
apele naturale si procesele de poluare si autopurificare, cu participarea acestora. La fel sunt
relatate investigatiile privind procesele fotochimice din mediul acvatic.

In Capitolul 2 este expusia metodologia de cercetare pentru realizarea scopului si
obiectivelor propuse, dupda cum urmeaza: descrierea aparatelor si reactivilor, caracterizarea
tiolilor si a surselor de iradiere folosite, metoda de sinteza a actinometrului chimic ferioxalat(l11)
de potasiu, de determinare a intensitatii luminoase a lampilor, de determinare a ionilor de Fe(II),
de determinare cantitativd a tiolilor vizati in studiu, de determinare a capacitatii de inhibitie si a
concentratiei de radicali OH in mediul acvatic si de calcul a parametrilor cinetici.

Capitolul 3 se refera la determinarea intensitatii luminii surselor de iradiere, realizata cu
ajutorul actinometrului chimic ferioxalat(IIl) de potasiu. La fel in acest capitol sunt prezentate
rezultatele pentru fluxul de lumina si energie ale surselor. Tot in acest capitol sunt prezentate
rezultatele obtinute pentru parametrii cinetici ai fotolizei directe a tiolilor mentionati: vitezele de
fotoliza directa, constantele efective ale vitezei de reactie, randamentul cuantic. Au fost
prezentate mecanismele posibile de transformare ale acestora la iradiere cu sursele mentionate.

In Capitolul 4 este descris studiul fotolizei induse a TU, Cys, GSH si ATG, cu utilizarea
acelorasi surse de iradiere ca si la fotoliza directa. Tot in acest capitol au fost studiate si

transformarile fotocatalitice, catalizate de ionii de Cu(Il) si Fe(Ill). Au fost determinati
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parametrii cinetici ai fotolizei induse a tiolilor mentionati: vitezele de fototransformare,
constantele efective ale vitezelor de reactie, timpul de Injumatatire, ecuatiile matematice ale
vitezelor de reactie precum si mecanismele posibile de fototransformare a tiolilor vizati.

In Capitolul 5 este prezentata analiza fotolizei sensibilizate a tiolilor mentionati in
prezenta substantelor humice (SsH), in calitate de sensibilizatori. Totodatd, n acest capitol este
prezentatd informatia privind influenta SsH asupra proceselor de fotoliza indusd a tiolilor
mentionati. Au fost determinati parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata a tiolilor
mentionati: vitezele de fototransformare, constantele efective ale vitezelor de reactie, timpul de
injumatatire, ecuatiile matematice ale vitezelor de reactie precum si mecanismele posibile de
fototransformare a acestora.

In Capitolul 6 a fost analizata dinamica concentratiei tiolilor in unele ape naturale de
suprafata de pe teritoriul Republicii Moldova, in functie de diferiti parametri. Totodata, a fost
stabilitd influenta tiolilor asupra capacitatii de autopurificare a sistemelor acvatice, prin
evaluarea parametrilor capacitatea de inhibitie si concentratiile radicalilor OH.

In compartimentul Concluzii generale si recomanddri sunt expuse principalele concluzii

in baza rezultatelor obtinute in teza si posibilitatea implementarii lor in practica.

Rezultatele au fost obtinute in cadrul proiectelor institutionale 15.817.02.35A
“Elaborarea procedeelor de epurare a apelor reziduale de poluanti greu biodegradabili si
compozitia, autopurificarea chimica, posibilitati de valorificare a apelor din bazinul Nistrului de
jos” si 20.8009.5007.27 “Mecanisme fizico-chimice a proceselor redox cu transfer de electroni

implicate in sisteme vitale, tehnologice §i de mediu”.
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1. ROLUL TIOLILOR iN SISTEME ACVATICE
SI TRANSFORMARI ALE ACESTORA

Apele naturale, au 0 compozitie foarte variatd in functie de loc, anotimp si mul{i alti
factori. Factorii care influenteaza compozitia chimica a apei in naturda sunt de doua categorii:
directi si indirecti. Factorii directi, influenteaza direct formarea compozitiei apei, imbogéatind-o0
cu compusi solubili. Acestia sunt: rocile de munte si minereurile, solurile, organismele vii,
activitatea omului si precipitatiile atmosferice. Factorii indirecti determind conditiile in care are
loc interactiunea rocilor de munte, a mineralelor si a solurilor cu apa, insotite de procesele
biologice si fizico-chimice in sistemul acvatic. Dintre ei fac parte: clima, relieful, regimul acvatic
si conditiile hidrogeologice si hidrodinamice [1-6].

Compozitia sistemelor acvatice naturale este dinamica, datoritd schimbului permanent de
substante si energie cu ecosistemele invecinate [7]. In naturd, nu existi apa purd, deoarece in
circulatia sa naturald, apa contacteaza cu un numar mare de minerale, substante organice, gaze si
multe microorganisme. Sistemele acvatice, in special apele naturale de suprafata, au capacitatea
de a acumula si colecta multi poluanti de origine naturala si antropogena, prin apele reziduale si
de siroire, ceea ce poate afecta existenta si bunastarea hidrobiontilor [1,8-11]. Apa naturala, este
un mediu neomogen, din cauza prezentii unui numar mare de particule in suspensie si a
microbulelor de gaz. Ca urmare, compozitia chimica a apelor naturale, subintelege totalitatea

gazelor dizolvate, a sarurilor minerale si a substantelor organice.

1.1. Surse si rolul substantelor tiolice in sisteme acvatice. Componenti redox in apele

naturale

In compozitia apelor naturale intri un numir mare de substante organice dizolvate.
Acestea reprezinta produsi naturali organici, sau substante care pdtrund in bazinele acvatice
impreuna cu apele de siroire, apele reziduale, industriale sau menajere. Din primul grup de
substante organice fac parte produsele metabolismului si ale descompunerii biochimice a
hidrobiontilor (substante autohtone), iar cel de-al doilea - diverse substante provenite din
activitatile antropogene (substante alohtone) [2,3,12-17].

Compusii sulfului sunt substante organice ce contin in molecula lor sulful si sunt larg
prezente in naturd si in particular in organismele vii, plante, animale si organismul uman [18].
Un grup important de compusi ai sulfului sunt tiolii, care dupa provenienta lor, se divizeaza in
doua subgrupuri. Primul subgrup include substantele tiolice care participa la metabolismul

hidrobiontilor, de exemplu — cisteina (Cys) si glutationul (GSH), iar din al doilea subgrup fac
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parte substante de origine antropogend, asa ca — tioureea (TU) si acidul tioglicolic (ATG)
[19,20]. Substantele tiolice au un rol important in metabolismul, atat structural cat si dinamic
[2,3,21,22]. Din punct de vedere structural, gruparile tiolice —SH, sunt constituenti ai proteinelor,
enzimelor, ai unor vitamine si hormoni. Importanta gruparilor tiolice in mecanismele biologice,
este datorata caracterului puternic nucleofil al acestora. Substantele ce contin grupari tiolice detin
proprietati de acid slab, care disociazd la un pH inalt. Substantele tiolice, care contin in
moleculele lor si grupdri aminice, precum sunt cisteina, glutationul si tioureea, se ciclizeaza in
dependentd de pH. Tiolii formeaza, cu metalele grele, mercaptide stabile si greu solubile. Acesti
compusi sunt oxidati cu oxigenul molecular numai in prezenta catalizatorilor si la un pH alcalin
[2,3,23-28]. Densitatea electronica dintre sulf si hidrogen este foarte mare, de aceea oxidarea
substantelor tiolice se realizeazd cu o energie de activare joasda — 11 kcal/mol. La scindarea
legaturilor —SH se degaja cantitati importante de energie, fapt ce releva capacitatea Inaltd de
reactie a acestor grupari.

Principalele surse de substante tiolice antropogene, in apele naturale sunt: apele de
siroire, in special cele de pe terenurile agricole (tioureea este folositd in componenta unor
pesticide), apele menajere (acidul tioglicolic este folosit pe larg in produsele cosmetice), apele
industriale de la uzinele de producere a pesticidelor, vopselelor, colorantilor si maselor plastice
etc. [10,18,29]. Tiolii de origine naturala, cum ar fi Cys, GSH sunt abundenti in organisme si
respectiv sunt implicati in numeroase procese biochimice, cum ar fi legarea metalelor,
stabilizarea structurii proteinelor prin legaturi disulfurice si actioneaza ca nucleofili redox-activi
in enzime [30-33]. Datorita reactivitatii si proprietatilor de captare a speciilor reactive de oxigen,
tiolii pot fi extrem de eficienti ca antioxidanti pentru stabilizarea produselor farmaceutice [34],
dar totodata periculosi pentru sistemele acvatice in care ajung si din cauza consumului de
oxidanti, deregleaza astfel starea redox a sistemelor acvatice [2].

Tiolii naturali, endogeni, cum ar fi GSH, Cys si homocisteina (HSH) - indeplinesc o
varietate de functii antioxidante: reactioneaza cu radicalii hidroxil, reduc hidroperoxizii,
legaturile disulfurice, previn oxidarea proteinelor [35]. Continutul fiziologic al tiolilor naturali
din fluidele biologice este destul de mare, iar in unele cazuri este considerat ca un biomarker al
anumitor situatii clinice si boli [35]. Totodata GSH si Cys sunt precursori importanti ai sulfurii
de carbonil in apele naturale [36].

Cisteina este un aminoacid neesential care contine sulf, ceea ce ii conferd o importanta
majord in metabolismul unui numar mare de substante biochimic esentiale, inclusiv coenzima A,

.....

este doar o sursd biodisponibild de azot organic (impreund cu alti aminoacizi liberi), ci de
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asemenea, o sursd rard de sulf organic redus in apele naturale [30]. Studii recente au aratat ca
Cys este un precursor natural cunoscut al sulfurii de carbonil in apele naturale. Cand este
eliberatd in mediul extracelular, Cys joaca roluri cheie in ciclul azotului, sulfului s.a. in mediu
[2,30,24,38]. A fost demonstrat ca Cys este toxica pentru sistemele acvatice, inhiband activitatea
spirulinei si totodata, conduce la dereglarea starii redox a apelor naturale [2].

Studii detaliate au demonstrat ca scaderea continutului de tioli in organismele vii este
asociata cu aparitia diferitelor boli. Un rol special in acest fapt este atribuit glutationului, care se
contine 1n cantitdti mari in celule (pana la 10 mmol/L) sub doud forme: redusa (GSH) si oxidata
(GSSG) [35,39]. Glutationul este un tripeptid compus din glutamat, cisteind si glicina si Se
prezintd ca cel mai raspandit tiol non-proteic in celulele de mamifere. Functiile principale ale
GSH sunt de a proteja celulele impotriva electrofililor endogeni si exogeni prin mentinerea
activitatii redox intracelulare si metabolismul xenobioticilor [35,39,40]. In ultimii ani multa
atentie s-a acordat aplicarii GSH in dermatologie §i cosmetologie ca agent de inalbire si
intinerire datoritd impactului sdu asupra nivelului de melanind, in special in demachiante si
creme faciale [35,39,41-43].

Un alt compus al sulfului este tioureea, o substanta de origine antropogend ce se
utilizeaza la sinteza diferitelor substante, in industria fertilizantilor si insecticidelor, in productia
de preparate farmaceutice, vopselelor, colorantilor, maselor plastice etc. [3,44]. Datorita faptului
ca TU are o aplicatie foarte larga si productia anuala este destul de mare (peste 10000 tone/an),
continutul ei in mediul acvatic este estimat a fi semnificativ. Studiile anterioare au demonstrat ca
TU, este o substantd stabild din punct de vedere hidrolitic si putin biodegradabila, respectiv
transformarea TU 1in obiectele acvatice va decurge, in special, prin procese chimice si
fotochimice [44]. TU este un compus periculos pentru mediul acvatic, influentand activitatea
hidrobiontilor, iar produsii de oxidare ai acesteia (cum ar fi ureea), sunt netoxici si chiar benefici
pentru habitatele naturale [45].

ATG ca st TU are o aplicatie foarte larga in industrie, fiind utilizat ca material principal
pentru sinteza stabilizatorilor de clorura de polivinil, ca inhibitor de coroziune in industria
petroliera, In produsele cosmetice (in special produse de Ingrijire a parului), in tratamentul lanii,
in fabricarea colorantilor, in prelucrarea pielii, astfel cu usurintd ajunge in apele naturale de
suprafatd [46]. Spre deosebire de multi alti tioli, ATG este toxic pentru organismele vii [47].

Prezenta si dinamica concentratiilor tiolilor de origine naturala, Cys si GSH, a fost
demonstrata in diverse lucrari stiintifice [10,35-43]. A fost demonstrat ca in tesuturile biologice,
concentratiile tiolilor variaza in limitele 104-102 M [2,48-52]. Iar prezenta tiolilor de origine

antropogena, asa ca TU si ATG se explica prin aplicatia lor foarte larga in industrie [44-47]. A
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fost studiata distributia tiolilor autohtoni, dupa concentratia GSH, in apele Golfului Mexic
(SUA) si s-a demonstrat prezenta acestora in straturile de suprafati, in concentratii 10°-10"° M.
Totodatd, a fost stabilit ca GSH este cel mai abundent tiol in algele planctonice. Productia de
GSH este influentatd de disponibilitatea luminii, nivelurile de nutrienti si concentratiile de
substante toxice (urme de metale si contaminanti organici etc.) [36,48].

In rezultatul unor studii s-a demonstrat prezenta a cinci tioli de origine naturala (printre
care Cys si GSH) si unul de origine antropogend (ATG) in unele ape de suprafatd din Nordul
Suediei. S-a determinat ci concentratiile tiolilor depistati au variat in limitele 107-10° M [49]. A
fost determinata abundenta GSH si AMP (acid mercaptopropionic) in apele Lacurilor
Connecticut (SUA) la diferite adancimi. A fost stabilit ca concentratiile tiolilor variaza in timp si
functie de adancime, cele mai mari concentratii fiind depistate in straturile superioare (GSH) si
in cele inferioare (AMP). Cele mai mari concentratii de GSH au fost inregistrate in luna iulie,
care se datoreazd activitatii sporite a hidrobiontilor (in special fitoplanctonul) si au variat in
limitele 108-10° M. Abundenta AMP in apele lacurilor Connecticut s-a dovedit a fi mai mare
decat a GSH si a fost determinatd in toate straturile de apa, precum si in sedimente. Cele mai
mari concentratii de AMP au fost stabilite in straturile apropiate de sediment si la adancimea de
4-5 m. Respectiv, in straturile de suprafati concentratiile AMP au fost de ordinul 10%-10° M si
au fost de 1,5-2,0 ori mai mari decat cele ale GSH, iar in straturile inferioare au variat in limitele
107-10"® M i au fost cu unu-doui ordine mai mari. Abundenta AMP in cele mai dese cazuri este
asociata cu producerea de catre unele alge si bacterii autotrofe [50].

In rezultatul studiilor referitoare la distributia tiolilor autohtoni in apele Oceanului Pacific
a fost stabilit ca cei mai abundenti tioli de origine autohtona in apele naturale sunt GSH si Cys.
Concentratiile acestora variaza in timp, in functie de adancime, temperatura si alti componenti ai
apelor naturale. Abundenta acestor tioli este asociata cu activitatea microorganismelor acvatice
(in special fitoplanctonul) si variazi in intervalul 1,0-6,0-10° M. Cele mai mari concentratii ale
tiolilor au fost determinate in straturile de suprafati, iar odatd cu cresterea adancimii
concentratiile acestora scad [51]. In alte cercetari s-a determinat ci concentratiile tiolilor in apele
Oceanului Atlantic de Nord sunt mai mici decét in apele Oceanului Pacific. In apele Oceanului
Pacific s-a determinat ci concentratiile GSH au variat pana la 1,0-10° M, iar ale Cys in intervalul
1,0-1011-6,1-10"1° M, care la fel au variat functie de locul prelevirii probelor, adancime, anotimp
etc. [52].

Au fost monitorizate continutul si variatiile sezoniere ale substantelor tiolice in unele
obiecte acvatice (in straturile de suprafatd) de pe teritoriul Republicii Moldova (fluviul Nistru, r.

Raut, lacurile Ghidighici si Danceni) [2]. A fost stabilit ca concentratiile tiolilor variaza in
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intervale largi (10°-10° M), functie de anotimp precum si de obiectul acvatic supus
monitorizdrii. Cele mai mari concentratii au fost inregistrate in perioada de vara, atunci cand
activitatea hidrobiontilor este maximald si cele mai mici concentratii toamna, cand scade
intensitatea activitatii acestora. Dintre obiectele acvatice monitorizate, cele mai mari concentratii
au fost Inregistrate in raul Raut, iar cele mai mici in fluviul Nistru [2,3].

Componenti redox in apele naturale

Sistemele acvatice reprezinta un sistem de oxido-reducere catalitic si fotochimic de tip
deschis [3-6,53]. In mare parte acest fapt se datoreazia componentilor redox, dintre care cei mai
importanti sunt: oxigenul, peroxidul de hidrogen, radiatia solara, ionii si complecsii metalelor de
tranzitie precum si reducatorii de natura autohtona si alohtona [1-6,53].

Oxigenul dizolvat este cel mai raspandit component oxidativ in apele naturale si este in
concentratii intre 0 si 14 mg/L, care sunt determinate de doud procese principale: fotosinteza si
consumul biotic si abiotic [54-59]. Oxigenul a fost acea substanta chimica care a determinat
schimbarea starii redox a apelor naturale de la reducatoare, la oxidanta, odata cu aparitia pe Terra
a organismelor autotrofe care produc si elimina oxigenul molecular in mediu acvatic [60]. Pe
langa functia sa vitald, oxigenul mai este si un oxidant puternic, dar in conditii normale, O este
inert, datorita structurii sale triplet [54-59,61]. De aceea pentru antrenarea lui in procesele de
oxidare acesta trebuie activat, cu ajutorul luminii solare sau substantelor cu proprietati
reducatoare [56-59,62,63].

Unii dintre componentii deosebiti ai compozitiei chimice a apelor naturale sunt ionii
metalelor de tranzitie [64-77]. In prezenta oxigenului dizolvat, ionii metalelor se afld in stare
oxidata. Acestia participd la activarea oxigenului si peroxidului de hidrogen, care apoi
interactioneazi cu diverse substraturi si contribuie la transformarea acestora [64-78]. In
rezultatul activarii oxigenului molecular, in apele naturale, se formeaza urmatoarele specii active
ale acestuia: 0z, 02", ‘OH, H.0. [56-59,62,63,78]. In baza masurarilor efectuate au fost
determinate intervalele concentratiilor acestor specii in apele naturale: [*O2] = 104-1012 M;
[HO21=10%-10% M; ['OH] = 107-10"® M; [H202] = 10-10° M [53,56,79-84]. Cel mai stabil
produs intermediar al reducerii oxigenului este H>O. [8-10,85]. Cea mai importantd sursd de
H202 in apele naturale o reprezintd formarea lui in interiorul bazinului acvatic in procesele
fotochimice [86-88].

Studiile referitoare la influenta radiatiilor asupra procesului fotochimic de formare a H.O>
in apele naturale [89-92] au dovedit faptul cd radiatiile din intervalul lungimilor de unda 280-315

nm (UV-B), desi ajung in cantitatea cea mai mica la suprafata Terrei, au 0 contributie mare (48
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%) la formarea H20,. Ponderea radiatiilor 315-400 nm (UV-A) este de 24 % si restul (28 %), le
revine radiatiilor din intervalul 400-700 nm (VI1Z).

Reactiile care implica substantele organice dizolvate ce contin grupe cromofore (SODC)
si radiatiile solare reprezinti cea mai eficientd cale de formarea a H20,. In aceste reactii SODC
absorb un foton de lumina si trec intr-o stare excitatd (SODC*). Trecerea acestei particule,
SODC, la starea initiala, are loc prin transferul unui electron oxigenului dizolvat din apa, care

formeaza radicalul superoxid (O2"), conform urmatorului mecanism [93]:

SODC+ hv — 1SODC* — 3S0ODC* (1.1)
330DC* + 30, — SODC™ + Oy (1.2)
02" + H* - HOY (1.3)
HO2"+ O — HO2 + 02 (1.4)
HO2 + Oz + H20 — H,O, + Op + OH™ (1.5)

O cantitate de peroxid de hidrogen ajunge in apele naturale cu precipitatii atmosferice [10,90-
92,94]. O alta sursda de H2O2 in apele naturale sunt procesele biologice. Se cunoaste cid in
procesul de fotosinteza unele alge elimina H2O,. O parte din peroxidul de hidrogen se
descompune in celuld, sub influenta fermentilor (catalaze si peroxidaze), iar cealalta parte ajunge
in mediul acvatic [10,93]. De asemenea unele alge au fermenti ca diaminazele, care catalizeaza
oxidarea compusilor organici ai azotului, pana la amoniac, concomitent reducand oxigenul pana
la H202. O anumita cantitate de H2O2 se poate forma in procesele redox-catalitice cu participarea

substantelor organice de natura reducatoare (DH>) si a metalelor de tranzitie [95,96]:

R-CHNH2COOH + H20 + O2— R-COCOO" + NH4* + H20; (1.6)
Me?t /Me*
02 + DH2 — D + H202 (17)

Din procesele abiotice de descompunere a H2O> fac parte procesele de descompunere
catalitica. Peroxidul de hidrogen din mediul acvatic natural se supune proceselor de
descompunere, in conditii de valori neutre ale pH-ului, numai in prezenta ionilor de cupru si
complecsilor de tip chelatic ai fierului, care sunt catalizatori, ai procesului de destructie a H20-
[8,9,56,61,85,95-97]. In cazul absentei altor substante active, la interactiunea Cu* cu Hz20, de la
bun inceput se formeazia CuO®*, care poate fi considerat drept ionul Cu* hidrolizat. Mecanismul
interactiunii ionului de cupru cu peroxidul de hidrogen finalizeaza cu formarea radicalilor OH. In
cazul ionilor de fier, in functie de pH, se formeaza radicalul OH sau ionul feril (Fe0?*) [97,98]:

Fe?* + H,0, & (FeH,02t) — Fe3t*+O0H™ + HO k=76L-mol™t-s71
N pk = 5.4 (1.8)
(FeH,02%) - Fe0?**+ H,0
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Deoarece concentratia stationara a H>O> din apele naturale este mai mica aproximativ cu doua
ordine, decat concentratia oxigenului dizolvat, reducatorii, Ce influenteaza continutul de HO;
din apa, trebuie sa fie oxidati de cétre oxigen cu o vitezd mai mica cu minim doua ordine, decat
de catre H2O2, pentru a nu perturba starea redox a apelor [97-99].

Astfel, in cazul in care viteza de patrundere si formare, in apele naturale, a peroxidului de
hidrogen este mai mare decat viteza de patrundere a substantelor reducatoare, apa se afla in stare
oxidanta, deoarece concentratia stationara a peroxidului de hidrogen este mai mare decat cea a
reducatorilor. Dar, dacd concentratia stationara a reducatorilor este mai mare decat cea a
peroxidului de hidrogen, atunci se formeaza starea reducdtoare a mediului acvatic, ceea ce duce
la diminuarea proprietatilor de a se autopurifica. Aceasta stare este temporara, fiindca in prezenta
oxigenului dizolvat, in apele naturale vor decurge procese de oxidare a tuturor echivalentilor de
naturd reduciatoare, dar cu o viteza mai lenta decat in cazul peroxidului de hidrogen [8-10,85].

Procesele redox, cu participarea oxigenului, formeaza un sistem in care echilibrul se
stabileste foarte lent, deci vitezele de oxidare a substantelor reducatoare cu oxigenul molecular
sunt mai mici decat cu peroxidul de hidrogen, care se caracterizeaza printr-un sistem in care
echilibrul se stabileste rapid. Insid sistemul lent are unele avantaje si anume concentratia
oxigenului in mediu acvatic este mult mai mare decat a peroxidului de hidrogen si atunci cand
apele sunt foarte poluate cu substante organice, care sunt eventuali reducatori ai peroxidului de
hidrogen, el se consuma integral, si atunci rolul de oxidant principal ii revine oxigenului. Plus la
aceasta, in procesul de oxidare cu participarea oxigenului, se obtin cantitati suplimentare de
H202, deoarece el reprezintd un produs intermediar in procesul de reducere a oxigenului
molecular pana la apa [8,9,85,97,98,100]:

+2H* +2e

0, + 2H* 25 1,0, 22 01,0 (1.9)
Reiesind din caracteristicile termodinamice, cele mai reactive particule din ciclul
biochimic al oxigenului sunt radicalii OH, concentratia carora in apele de Suprafata s-a dovedit a
fi de ordinul 10110 M [79,80-83,95-98,101-105]. Cele mai importante surse de radicali OH
din apele de suprafata se formeaza la fotoliza unui sir de compusi: SOD, nitrati, nitriti, peroxidul

de hidrogen, alti peroxizi, monohidroxocomplexul fierului(III) etc. [101-106]:

H202 + hv — 2 "OH (1.10)
H,O

SOD + hv — SOD* —25S0D — H* + *OH (1.11)

NOs + hv + H* — "OH + NO2 (1.12)

NOy + hv + H" — "OH + NO (1.13)

SOD + hv — 'SOD" — 350D" (1.14)
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350D" + H.0 — [SOD + H]" + "OH (1.15)

Fe'-L + hv — Fe?* + L™ (1.16)
Fe?* + Hy,0, — Fe®t + "OH + OH" k=76 L'mol*s* (1.17)
Fe(OH)?* + hy — Fe?* + "OH (1.18)
ROOH + hv — RO" + "OH (1.19)

Studiile cu aplicarea radiatiilor solare si a luminii monocromatice au demonstrat ca viteza
de formare si cantitatea de radicali OH depinde direct de lungimea de unda a luminii incidente si
practic nu depinde de locul amplasarii bazinului acvatic [107]. Conform investigatiilor literare
este cunoscut cd aportul ionilor nitrit (35 %) la generarea radicalilor OH in apele naturale este
comparabila cu aportul nitratilor (15 %), chiar daca concentratia lor este cu mult mai mica [101].
A fost stabilit ca aproximativ 20 % din totalul de radicali OH formati se datoreaza procesului
Foto-Fenton (ec. (1.15,1.16)). Aceste reactii Se desfasoara in ape puternic colorate, cu un
continut ridicat de compusi ai fierului si in apele acide [106-111].

O importanta deosebita pentru apele naturale, este redatd de prezenta in ele a metalelor de
tranzitie. Cele mai raspandite metale de tranzitie in componenta apelor naturale sunt fierul, a
cirui concentratie in apele de suprafatd este de =10 M, cuprul (=107 M), cobaltul, manganul,
nichelul, cromul (=107-10® M) [9,67,68,72,74]. In dependentd de valoarea pH-ului si de
prezenta liganzilor, ionii de fier in apele naturale se afla sub diverse forme. S-a determinat ca in
componenta apelor naturale predomind ionul de fier trivalent (Fe(IIl)), care formeaza complecsi
cu liganzii. Este cunoscut faptul cd fotoliza hidroxocomplecsilor fierului(IIl) este insotita de
formarea in apa a radicalilor OH, 1nsd odata cu cresterea pH-ului eficacitatea acestui proces se
reduce [84-94]. Tonul de Fe(Il) exista in intervalul pH-ului 6-10, predominant in forma de
FeHPO,. Astfel, echilibrul Fe?* 5 Fe3* este larg raspandit in natura si are o importantd mare in
procesele de oxido-reducere [67-77]. In afard de ionii de fier, un interes deosebit reprezinta ionii
de cupru, care poseda proprietati catalitice importante in transformarile redox din mediile
acvatice. In dependentd de valoarea pH-ului, ionii de cupru se afla in starea Cu?* (pH=6,5) si
respectiv Cu* (pH=6,5-7,5). Reactivitatea cuprului in transformarile redox depinde de prezenta
in ape a substantelor ce poseda proprietiti de initiatori de formare a complecsilor cu Cu?*. Spre
deosebire de ionii de Fe(Ill), ionii de Cu(Il) participa in reactiile de formare a radicalilor liberi
"OH si 02" [67,112].

In procesele redox ce decurg in apele naturale, pe langa oxidanti si catalizatori, participa
si diferite substante de natura reducatoare. Aceste substante pot fi de natura autohtona (produse

ale metabolismului si descompunerii hidrobiontilor, cum ar fi: acizi organici, enzime,
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aminoacizi, tioli etc.) si de natura alohtona (pesticide, metale grele, produse petroliere, metale
grele etc.), care ajung in apele naturale cu apele reziduale, apele de siroire, din precipitatiile
atmosferice etc. Produsele intermediare si metabolitii acestor substante pot fi mai toxici decat
substantele initiale [1,11,113-117].

1.2. Procese de poluare si autopurificare ale apelor naturale

Protectia apei are ca scop principal pastrarea si imbunatatirea caracteristicilor fizico-
chimice si biologice ale apelor naturale. Procesele de poluare si autopurificare sunt capabile sa
modifice sau si mentind aceste caracteristici fizico-chimice si biologice. Intre procesele de
poluare si autopurificare existda o legatura reciproca de cauza si efect. Daca efectul poludrii
depaseste capacitatea de autopurificare, atunci calitatea apei se inrautateste. De aceea, pentru a
evita perturbarea echilibrului poluare-autopurificare, 0 atentie deosebita trebuie sa se acorde
epurarii apelor uzate inainte de deversarea acestora in apele naturale [23-25,118-121].

Prin poluarea apelor se subintelege modificarea caracteristicilor fizice, chimice,
bacteriologice si biologice ale acestora, produsa direct sau indirect de activitatile umane, sau pe
cai naturale, care fac ca apele sa devina improprii pentru folosirea normala. Poluarea apelor de
suprafatd in ultima perioada are o incidentd foarte frecventd si cauzeaza mari riscuri asupra
bunastarii hidrobiontilor si sanatatii populatiei [8,9,85,122]. Poluarea apelor are loc sub actiunea
a doi factori:

- factori naturali: procese de dizolvare si spalare de catre apele freatice a rezervoarelor
naturale de substante minerale si organice din scoarta terestra [8,9,61,85];

- factori antropogeni: intreprinderile industriale, orasele, complexele de crestere ale
animalelor, statiile de imbogatire ale minereurilor, chimizarea terenurilor agricole, etc. [120-
125].

Poluate se considera apele, in care continutul unor componenti depaseste concentratia
limitd admisibilda impusa de normele sanitare si acele ape in care se determinad substante straine
apelor naturale (xenobiotice): produse petroliere, fenoli, pesticide, substante tensioactive etc.
[8,9,61,85]. Poluarea poate fi directa si repetata. Poluarea directa are loc ca rezultat al actiunii
nemijlocite a factorilor antropici asupra unui obiectiv acvatic, adica deversarea apelor reziduale,
scurgerea apelor poluate subterane, a precipitatiilor atmosferice poluate etc. [120-125]. Poluarea
repetatd este o urmare a celei directe [126,127].

Autopurificarea mediului acvatic reprezinta totalitatea proceselor fizice, biologice si
chimice care au loc in interiorul bazinelor. Acestea contribuie la micsorarea cantitatii de

substante poluante din apa pana la nivelul care nu prezintd pericol pentru functionarea
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ecosistemelor [8,9,61,85]. Fiecare proces depinde de natura poluantilor, viteza si volumul lor,
conditiile hidrodinamice ale mediului acvatic (viteza cursului afluentilor, debitul apelor,
conditiile de amestecare, regimul hidrologic), compozitia chimica si starea biologicd a apelor,
depunerile de fund, temperatura apei, regimul de oxigen, etc. [8,9,61,85]. Din punct de vedere al
proceselor ce intervin se poate de afirmat ca deosebit de importante pentru autopurificarea
mediului acvatic sunt:

- procesele fizice cu transport de masa: diluarea, transportul SP, evaporarea, adsorbtia (pe
particule 1n suspensie si depuneri de fund), agregarea biologica;

- transformarile biologice si biochimice;

- transformarea chimica prin hidroliza, fotoliza si oxidare [8-11,61,85,113,114,128].

Implicarea organismelor vii prezente in bazinul acvatic, in special a celor autotrofe
(bacterii, alge), in transformarea substantelor, conduc la micsorarea concentratiei poluantilor prin
intermediul proceselor metabolice si co-metabolice [8,9,61,85]. Totodata, s-a dovedit faptul ca
transformarile fizice si chimice din apele naturale depind in mod direct si indirect de procesele
biologice [129]. In ansamblu, substantele organice poluante pot participa intr-un numar restrans
de transformari chimice:
- hidroliza - apa participa 1n reactie nu numai ca solvent, dar si ca reagent;
- fotoliza directi, sensibilizata si indusa - transformari ce se realizeaza sub actiunea luminii
solare;
- oxidarea - in calitate de oxidanti participa ionii metalelor de tranzitie sau radicalii liberi, ca de
exemplu "OH. Oxidarea poate fi realizata catalitic, cu participarea Oz, H2O> si a ionilor metalelor
de tranzitie sau radicalic, cu participarea radicalilor liberi *OH [8,9, 23-25,61,85,118,119].

Procese redox cu participarea tiolilor

Cu toate ca transformarile chimice ce au loc 1n sistemele acvatice sunt multiple si diverse,
numadrul reactiilor “tipice” care se desfdsoard in cadrul proceselor elementare de transformare ale
substantelor sunt destul de limitate. Printre acestea pot fi numite reactiile cu transfer de electron,
atom de hidrogen, ruperea homolitica sau heterolitica a legaturii, reactiile de substitutie
moleculare si bimoleculare. Astfel, orice proces chimic decurge dupa un mecanism care poate fi
reprezentat ca o totalitate de transformari chimice elementare. Pornind de la aceasta, pentru orice
substantd chimica, cu proprietati fizico-chimice cunoscute, pot fi presupuse reactiile elementare
posibile in urma cercetdrii interactiunii acesteia cu un reagent sau altul, ludnd in considerare si
impactul diferitilor factori ai mediului [10,27,28].

Pentru studiul detaliat al proceselor chimice de transformare a substantelor chimice, este

necesar de stabilit mecanismele acestora. Daca este cunoscut mecanismul de transformare a
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substantelor, pot fi evaluate valorile parametrilor mediului care influenteaza procesul de
transformare chimica [10,27,28]. Pentru stabilirea legitatilor reactiilor de oxidare cataliticd a
substantelor tiolice, a fost examinat procesul de oxidare necatalitica a acestora in prezenta
oxigenului molecular si a fost stabilit ca acest proces decurge extrem de lent. Pentru a cerceta
procesele ce decurg la interactiunea tiolilor cu ioni de Cu(Il) si Fe(Ill), au fost studiate sistemele
tiol-cupru(Il) si tiol-fier(I1l) [8]. Mecanismul de interactiune a TU cu ioni de Cu(Il) poate fi

prezentat in felul urmator [10,27,28]:

2 HN ——NH; + 2CuOH* = HN i NH- H;_,N—|=NH + 2Cu* + 2H:0
S S

SH (1.20)
2 HN ——NH, + Cu* 2= HN —NH, | Cur

SH SH

‘ (1.21)
HN————NH; |CU* —= HN————NH, + HN————NH, | Cu*
SH SH SH

2 (1.22)

S-a demonstrat ca ionii de Fe(lll), in urma interactiunii cu substantele tiolice cercetate,
trec din forma oxidata in cea redusa (Fe(ll)—Fe(ll)) [10,27,28]. Pentru sisteme “tiol-cupru,, si
“tiol-fier,, sunt caracteristice legitati similare:

- la interactiunea ionilor metalici in forma oxidata (Cu(ll), Fe(ll)) cu tiolii (tioureea si
cisteina) are loc trecerea acestora in stare redusa (Cu(I)—Cu(l), Fe(lI)—Fe(Il));

- in urma interactiunii substantei tiolice cu ionii de Cu?" si Fe®*" se obtine un compus
complex cu formula generala (Tiol)2Me;

- din componenta compusului instabil (Tiol)2Me se eliminad o molecula de tiol si rimane un
compus stabil (Tiol)Me;

- procesul de interactiune a substantelor tiolice cu ionii de cupru decurge de 3,0-3,5 ori mai
rapid decat cu ionii de fier.

In forma generala, mecanismul procesului de interactiune a substantelor tiolice (R-SH) cu

e(n+1)+

ionii metalelor de tranzitie M poate fi prezentat in felul urmator:

- reducerea formei oxidate a metalului:

2R-SH + 2Me(™D* _, 2pfe"™ + R-S-S-R + 2H™ (1.23)
- formarea compusului complex instabil:
Me"™ + 2R-SH < (R-SH).Me™ (1.24)

- eliminarea din compusul instabil a unei molecule de substantd tiolicd si formarea

compusului mai stabil:
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(R-SH)2Me"™" — R-SH + (R-SH)Me"™* (1.25)
In general, ciile de degradare a substantelor tiolice in sistemele acvatice pot fi diverse, si
anume, ele pot fi oxidate pana la disulfuri, derivati ai acizilor sulfenici, sulfinici sau sulfonici

[2,3,10,18]. Schema generala la diverse trepte de oxidare a tiolilor este redata in Figura 1.1 [18].

i il

—» R—S§—S—R —» R—S—S—R—»R—S5—5—R
disulfura Il 1
O o 0O

tiosulfona disulfc
R— SH 1sulfona R— SO;H
t1ol \ acid
ﬁ) sulfonic

L » R—S5—0H ———» R—S—0H
acid sulfenic acid sulfimic

Fig. 1.1. Tiocompusii la diverse trepte de oxidare [18]
Au fost realizate multe cercetari referitoare la transformarile GSH si Cys in sistemele
biologice. In cadrul cercetarilor realizate au fost studiate reactiile unor substante tiolice care au

functia de antioxidanti in organismele vii si decurg sub actiunea enzimelor [130-133]:

2GSH + ROOH — GSSG + ROH + H>0 (1.26)
2GSH + R-5-S-R — GSSG + 2RSH (1.27)
2GSH + H202 — GSSG + 2H>0 (1.28)
GSSG + NADPH + H* — Glutathion reductaza — NADP* + 2GSH (1.29)

Au fost studiate transformarile redox ale GSH in prezenta H20, in solutii apoase, la
temperatura de 37 °C. Concentratiile GSH au variat in limitele (1,0-10,0)-102 M, iar ale H.20
(0,4-8,8)-10° M. In rezultatul studiului a fost stabilit ci oxidarea GSH in prezenta H,O, decurge
dupa un mecanism radicalic si foarte complex (forma simplificatd a acestuia este descrisa in ec.

(1.30-1.35)) [134]:

GSH + H202 — [GSH-H202]; k=0.12 Mgt (1.30)
[GSH-H202/ + GSH — GSSG + 2H,0; k=410°M1st (1.31)
[GSH-H202/ + GSH — GS" + GS "+ 2H.0; k=710*Mst (1.32)
GS'+4—B"; k=6-10°M1s?t (1.33)
B+ B — produse; k=210 M1s?t (1.34)
GS"+ GS" — GSSG; k=110°M1s?t (1.35)

unde A — este un colorant, care a fost folosit in calitate de acceptor de radicali.
A fost stabilit ca in solutii apoase modelul cinetic al transformarilor redox ale GSH 1in
prezenta H2O: include cel putin 15 reactii. S-a stabilit ca principalul produs al acestui proces este

GSSG (glutationul oxidat, cca 95 %). Oxidarea GSH este insotita de generarea radicalilor, care
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chiar si in concentratii foarte mici, conduc la initierea lantului radicalic [22,35,134-136].
Mecanismul de interactiune al GSH cu rezveratrolul (RVT) in solutie apoasa, la temperatura de
37 °C in prezenta H2O; este prezentat in Figura 1.2 [33,65].

+

|

[GSH-H:0:] + GSH — GS™ + GS™+ 2H20
GS'+RVT —> RVT*
RVT** + GSH —— GS’ + RVT*H
GS'+GS' —> G—S—S—G
Fig. 1.2. Schema de interactiune a GSH cu rezveratrolul (RVT)
in prezenta H202, in solutii apoase [136]

S-a confirmat faptul ci in concentratii fiziologice (0,1-1,0-102 M) tiolii, pe exemplul
GSH, formeaza solutii acide (pH 3-4). In aceste conditii moleculele de GSH se asociazi in
dimeri si greu se supun oxidarii cu oxigenul molecular. Iar in prezenta H20, se oxideaza destul
de rapid cu generarea radicalilor tiil. Radicalii generati, chiar daca sunt in concentratii foarte
mici, interactioneaza cu RVT, respectiv conduc la initierea lantului radicalic. Mecanismul este
radicalic si foarte complex si include cel putin 19 reactii. In conditiile fiziologice (pH 7,2-7,4) nu
s-a inregistrat formarea radicalilor tiil la interactiunea GSH cu H203, respectiv nu a fost constatat
consum de RVT. Aceste proprietdti oferd posibilitatea de a utiliza tiolii In produsele cosmetice,
farmaceutice si vinificatie.

Este cunoscut faptul ca sistemul Fenton este pe larg folosit la tratarea apelor reziduale, iar
in apele naturale, acest proces practic nu decurge, deoarece ionii de Fe(Il) la conditiile apelor
naturale se oxideaza pana la Fe(III). in sistemul Fenton, ionii de Fe(ll) la interactiune cu H2Ox,
genereaza activ radicali OH, care conduc la degradarea poluantilor, conform ec. (1.36):

Fe(ll) + H202 — Fe(1ll) + 'OH + OH; k=63 Ms? (1.36)
lonii de Fe(l11) nu pot cataliza procesul de generare a radicalilor OH, iar reducerea Fe(lll)

la Fe(II) in prezenta H2O> decurge foarte lent (ec. (1.37)) si viteza descreste din cauza precipitarii

ionilor de Fe(IIT) in hidroxocompusi la un pH mai mare ca 3:

Fe(lll) + H202 — Fe(ll) + HO2" + H™; k=0.002 Mis? (1.37)

Studiile ce tin de transformarile ATG denota cd acest substrat efectiv complexeaza ionii
de Fe(lll). Ca rezultat se formeaza un compus complex instabil, tioglicolatul de fier(IIl), care in
prezenta oxigenului imediat se descompune in ioni de Fe(Il) si ditioglicolat (ec. (1.39,1.40))
[64]. Au fost studiate posibilitatile ATG de a reduce ionii de Fe(III) la Fe(II), in solutii apoase la
diferite valori ale pH-lui (3,0-7,5). S-a stabilit ca ATG accelereaza efectiv reducerea Fe(IIl) la
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Fe(Il), astfel promovand decurgerea reactiei Fenton, la un pH aproape neutru (pH-6). La fel, s-a
demonstrat ca ATG foloseste speciile de fier si dupa tratament, la degradarile ulterioare. Cu alte
cuvinte a fost demonstrat ca ATG are capacitatea de a regenera ionii de fier in sistem, astfel
micsorandu-se considerabil necesarul de Fe(ll) la tratarea apelor reziduale. Rezultatele obtinute
in aceste studii au demonstrat cd ATG, folosit in sistemul Fenton, nu doar mareste diapazonul de
pH in care acest sistem este activ, dar si contribuie la cresterea eficientei procesului intr-un
interval larg de pH (intre 3-7). Pentru confirmarea rezultatelor a fost testat sistemul
ATG/H202/Fe(Il) pe probe de apa din robinet, din lac, de la statie de epurare a apelor reziduale,
fara sa se ajusteze pH-ul si s-a confirmat o eficienta avansata a procesului de tratare chiar pana la
100 %. In comparatie sistemul H.O2/Fe(Il) in aceste conditii a fost ineficient. Totodatd s-a
demonstrat ca principalii produsi de degradare ai ATG sunt acidul performic si ditioglicolatul,
care nu sunt toxici pentru ecosistemele acvatice. A fost remarcat faptul ca pentru utilizarea
sistemului dat sunt necesare cantitati micromolare de ATG si ioni de Fe(I) pentru degradarea
eficienta si inofensiva a poluantilor [64].
Fe(Ill)+HORSH<« [Fe(IIl)(ORS)]" + 2H* (1.38)
2[Fe(I11)(ORS)]" +2H" — 2Fe(1l) + HORS-SROH (1.39)
In ceea ce priveste particularititile prezentei tioureei in apele naturale, se poate de
mentionat urmatoarele. Este cunoscut cad TU poate exista in doua forme tautomerice (ec. (1.40)),
dar in solutiile apoase, respectiv si in obiectele acvatice, predomina forma tionica [10,70]. in
studii anterioare a fost demonstrat ca la iradierea solutiei de TU cu raze cu lungimi de unda mai
mari de 300 nm, aceasta trece in forma tiolica, ca urmare a transferului fotoindus de protoni de la
unul dintre atomii de azot la atomul de sulf. De aceea, pornind de la faptul ca in apele naturale
ajung radiatii solare cu lungimi de unda mai mari de 300 nm, se poate afirma ca acest proces va

decurge si in straturile de suprafata ale apelor naturale [137-140].

Hy S H, SH

NH; NH
Forma tionica Forma tiolica (1,40)

A fost studiatd cinetica procesului de oxidare a tioureei de cétre peroxidul de hidrogen in
prezenta ionilor de Cu(Il) si de Fe(IIl) [10,26,28]. S-a constatat ca activitatea catalitica a ionilor
de Cu(Il) este mai pronuntata decat a ionilor de Fe(IIl). Acest fapt se explica prin valorile
potentialelor redox Fe*'/Fe?*, Cu?'/Cu*. In cazul prezentei complecsilor tioureei cu ionii
metalelor, valoarea potentialului redox al perechilor respective scade, fenomenul fiind mai

pronuntat in cazul prezentei ionilor de cupru [10,28].
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Procesul de oxidare cataliticd a tioureei de catre oxigen cu ionii de Cu(Il) poarta un
caracter ion-molecular de tip activat. Pornind de la situatia obiectiva, cand in componenta apelor
naturale continutul ionilor de cupru este foarte mic si constituie cantitdti incluse in intervalul
concentratiilor 10%-10"7 M, se consideri ci aportul oxidirii tioureei cu implicarea oxigenului si a
doi ioni de cupru este foarte mic si deci mult mai usor se realizeaza procesul de oxidare a
tioureei cu peroxidul de hidrogen, proces ce implica doar un singur ion de cupru [10,28].

TU poate fi oxidata atat pe cale chimica cat si biochimica. In microzomii hepatici,
monooxigenaza catalizeaza S-oxigenarea tioureei la acidul formamidinsulfenic si
formamidinsulfinic (Figura 1.3) [45,141]. Studiile in vitro si in vivo au demonstrat ca oxidarea
tioureei are loc si in ficatul sobolanilor, iar In prezenta glutationului, acidul formamidinsulfenic
este redus rapid la tiouree cu formarea concomitentd a glutationului oxidat. Deci, s-a ajuns la
concluzia ca in functie de conditiile de reactie si tipurile de oxidanti, TU se supune oxidarii cu
formarea diferitelor produse cum ar fi: ureea, sulfuri, oxizi de sulf si azot etc. care spre deosebire

de tiol sunt netoxice si chiar utile pentru habitatele naturale [45,141,142].

1

SH S—OH |
| NADPH | NADPH 3 oH
HN{’ "“NHQ Q2 HNTONH, 02 2ON g
,

Amd:llnffc:::lamldm Acidul formamidin

C Cianamida, Acidul formamidin
GSSG JSH ureea sulfenic

N T

NADPH

GSSG - glutation oxidat, GSH - glutation redus
NADPH - Nicotinamida-adenin-dinucleotid-fosfat-oxidaza

Fig. 1.3. Mecanismul de oxidare al TU in sistemele biologice [45,141,142]

In rezultatul altor studii s-a stabilit ca TU este susceptibild la oxidarea cu numerosi
oxidanti, iar produsele de oxidare asa ca ureea, disulfura de tiouree s. a. sunt benefice pentru

ecosistemele naturale si se formeaza, conform mecanismului prezentat in Figura 1.4 [45]:
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Fig. 1.4. Mecanismul general de oxidare al TU [45]

Pe exemplul Cys au fost studiate detaliat procesele de oxidare a tiolilor in sistemele
biologice si s-a determinat cd in rezultatul acestor reactii se formeaza numerosi produsi (Figura
1.5). Acesti produsi joaca un rol cheie in ciclul redox si/sau reglarea enzimelor si factorilor de

transcriptie, implicati in procesele biologice de semnalizare celulara [135,143].
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sulfului
Fig. 1.5. Produsii reactiilor de oxidare a unor tioli (cum ar fi Cys)
in sistemele biologice [135]

A fost studiata detaliat cinetica transformarilor redox ale Cys in solutii apoase in prezenta
H20., la diferite valori ale pH-lui (4-13). S-a stabilit ca la un raport molar [H202]/[Cys] de la
0,01 pana la 2,30 oxidarea Cys decurge dupa un mecanism nucleofilic, din doua reactii, in care
ca intermediar este acidul cistein sulfenic (CSOH), conform ec. (1.41-1.43). Cu ajutorul
rezultatelor experimentale obtinute, a fost demonstrat ca principalul produs de oxidare al Cys in
prezenta H>Op, este cistina (CSSC) si s-a stabilit ca la un raport molar [H202]/[Cys]>10, scade

concentratia CSSC ca produs de reactie, deoarece apare competitia dintre alte cai de
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transformare a acidului sulfenic. S-a demonstrat ca produsele de reactie la interactiunea Cys cu
H202, sunt mult mai variate, cum ar fi: acidul sulfinic, sulfonic, tiosulfinatul si cistina (Figura

1.6) [34].

kq
Cys&CS™+H” (1.41)
k
CS™ + H,0, > CSOH + OH~ ki = 15.2 M1s? (1.42)
ke
CSOH + CS~ - CSSC + OH™ ko = 720.0 M5t (1.43)
Cys = CS +H
Anionul tiolat
H,0,
2 o)
H,0, CSOH 1
CSO,H =——— (CSOH —> (SSC
Acidul cistein sulfinic Acidul cistein sulfenic Tiosulfinat
H,0, CS
CSO;H CSSC
Acidul cistein sulfonic Cistina

(Acidul cisteic)

Fig. 1.6. Mecanismul de oxidare al Cys in solutii apoase in prezenta H20x,
la un raport molar [H202]/[Cys] >10 [34]

Cu toate cd Cys are foarte multe functii au fost studiate pe larg transformadrile ei in
sistemele biologice, iar transformarile abiotice sunt studiate foarte putin. Au fost studiate
transformdrile fotochimice si non-fotochimice ale Cys in prezenta substantelor organice
dizolvate ce contin grupe cromofore (SODC). La intuneric vitezele de transformare ale Cys sunt
dependente de valoarea pH-lui si temperatura. Rezultatele experimentale obtinute au demonstrat
ca la iradiere cu raze UVA sau cu lumina solara, vitezele de transformare ale Cys cresc cu 2
ordine. lar cele mai intalnite produse de transformare ale Cys s-au dovedit a fi cistina si acidul
cistein sulfinic. Schema generald de oxidare a Cys in prezenta SODC este prezentata in Figura
1.7, iar mecanismul general de oxidare fotochimica a Cys in prezenta SODC este redat in Figura
1.8 [30]. Totodatd a fost determinata contributia oxigenului singlet, radicalilor OH, peroxidului
de hidrogen si SODC 1in starea excitata triplet, la oxidarea fotochimica a Cys. S-a determinat ca
la oxidarea fotochimicad a Cys in prezenta SODC pe langa sursa de iradiere, pH si temperatura,

mai influenteaza si componentii activi, generati in procesul de iradiere. Respectiv, constantele de
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fotooxidare ale Cys in prezenta SODC au fost combinate intr-0 Singura constantd de viteza de

ordinul pseudo-unu (ec. (1.44)) [30]:

sopchv _ 1 sopc 10, OH' H,0, altele
kCys,obs. - kCys,obs. + kcys + kCys + kcys + kCys (1-44)
-0,C ]/NH;
s—s
_hv,SODC _ Nu are loc
S "HaN" T COy oxidarea
Particule active, intermediare l o7 RSSR
SODC obrinute in urma fotosensibilizarii *HaN"~ ~CO5” c)oo
* RS- <
? 0,0
3CDOM' '0: H,0.*OH altele [ hv,SODC /[ 2 ~0OH _hv,SODC /[ - ~OH
ﬁm:-ﬁéazﬁ il % H‘l =HE *HaN” ~COy *HaN™ ~CO,-
i rapida 'RSO;H ! i RSO,H RSO;H
Cisteina 'RSSR ! =
\\ne-fotochimicé /le-. ! 1 N/[ —_
moderatd T L de = 2 DOM
moaderad produse de RSH CcDo
* oxidare s ‘
4'H:;N/[C027
RSH-CDOM conjugat
Fig. 1.7. Schema generala de Fig. 1.8. Transformarile fotochimice ale Cys
oxidare a Cys in prezenta SODC, la in prezenta SODC [30]

iradiere si la intuneric [30]

La fel, in cadrul unor cercetari pe microcosme s-a studiat influenta TU, Cys si GSH
asupra proceselor de autopurificare a apelor naturale. In rezultatul studiului s-a demonstrat ci
substantele reducatoare studiate au o influentd negativa asupra capacitatii de autopurificare a
sistemelor acvatice, prin micsorarea intensitatii acesteia si a consumului excesiv de echivalenti
oxidativi din apa, care poate conduce la stabilirea starii reducatoare [23-25,118,119].
Investigatiile privind capacitatea de autopurificare a apelor naturale in prezenta substantelor
tiolice au demonstrat ca procesele de oxidare ale acestora nu sunt insotite de regenerarea
radicalilor OH. Procesul redox decurge cu formarea compusului complex intermediar al tiolului
cu ionii de Cu® (ec. (1.45,1.46)). S-a ajuns la concluzia ca substantele tiolice leagad ionii
metalelor in compusi complecsi. Astfel, tiolii pe de o parte exclud ionii metalelor, care au rol de
catalizatori in procesele de autopurificare radicalica a sistemelor acvatice. lar pe de altd parte,
complecsii formati sunt mai reactivi in raport cu radicalii OH, astfel maresc consumul lor, ceea

ce conduce la micsorarea intensitétii proceselor de autopurificare radicalicd a sistemelor acvatice

[10,53,79].

2Cu?* + 2GSH — 2Cu* + GSSG + 2H* (1.45)
Cu* + GSH — Cu(GSH)* 25 Cu(GSH),* (1.46)
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Procese fotochimice din mediul acvatic

Transformarile biologice ale compusilor organici din apele naturale reprezinta o cale
foarte importanta pentru degradarea poluantilor biodegradabili. Dar si transformarile fotochimice
au un rol important in transformarea preliminard a compusilor nebiodegradabili, Tn compusi
biodegradabili, care ulterior vor fi supusi transformarilor biotice, sau se vor supune mineralizarii
ulterioare in procesele redox-catalitice [144-147]. Dintre transformarile abiotice ale
xenobioticilor, cele induse de lumina solara ocupd o importantd majora, nu doar datorita
putin nocive decdt substantele initiale [144,145,148]. In apele naturale, transformarile
fotochimice depind, pe de o parte de factorii naturali, care influenteaza viteza de reactie, cum ar
fi schimbarea radiatiei solare, in fiecare zi si pe anotimpuri, iar pe de alta parte - depinde de
absorbtia radiatiei solare, fotochimic active, in volumul apei. Ceea ce tine de schimbarea
activitatii solare in fiecare zi si pe anotimpuri precum si dependenta ei de latitudine, acesti factori
sunt luati in consideratie in continuare [1,3,144]. De reguld, intensitatea razelor UV din
componenta radiatiei solare este relativ constanta in intervalul orelor de la 10 pana la ora 14, si
aproximativ 70% din radiatia solara se prezinta sub formad de lumina dispersata (de la cerul
albastru). Factorul natural are o mare influenta asupra radiatieci: pe timp innorat, ploios,
intensitatea radiatiei UV ce ajunge la suprafata pamantului se micsoreaza de cateva ori [149].

Transformarile fotochimice ale substantelor poluate in mediu acvatic pot fi de trei tipuri:
fotoliza directa, indusa si sensibilizata.

Fotoliza directa se realizeaza in cazurile in care substanta poluantd P, sub actiunea

razelor solare este direct supusa transformarilor chimice, conform ec. (1.47,1.48) [150,151]:

P hv > p* (147)
P* —— produse finale (1.48)

Viteza de transformare a substantei P, la fotoliza directa (Wd), este determinata de viteza
de absorbtie a cuantelor de lumina ka(7) si de randamentul cuantic al procesului ¢(4) [150-153]:
Wd= [ ka(W)e(2)d(2) (1.49)

Fotoliza directd reprezintd o cale foarte importanta in degradarea compusilor toxici in
apele de suprafata. Rata de desfasurare a proceselor de fotoliza directd depinde de intensitatea
radiatiilor solare incidente, de gradul de absorbtie a luminii de catre moleculele poluantilor si de
randamentul cuantic. Trebuie de mentionat faptul ca metabolitii fotolizei directe ai poluantilor
pot prezenta diferite proprietati, uneori mai nocive decat moleculele initiale [144,154]. Fotoliza
directa a poluantilor organici, cel mai efectiv este stimulatd de radiatia luminoasa cu A = 290-400

nm [155]. Radiatia UV, ca atare, nu este eficientd in degradarea compusilor organici din ape, dar
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cand aceasta este combinatd cu prezenta H2O2 sau Os pot fi obtinute rezultate insemnate
[149,153,156-159]. Fotoliza directa a compusilor in ape depinde direct proportional de fluxul de
fotoni absorbiti de poluanti. De exemplu, nitritii prezenti in apele naturale se supun fotolizei
directe cu un randament cuantic de 0,068 la A = cu 280 nm si 0,025 la A =365 nm
[3,144,156,160-164].

O alta cale de transformari fotochimice ale poluantilor in mediul acvatic este fotoliza

sensibilizata, care presupune participarea in proces a unor particule sensibilizatoare (S) [144]:

§ —hvs g (1.50)
S*+ P ———> produse finale (1.51)

Energia de excitare electronica, acumulatd de sensibilizator se transmite, ulterior, substantelor
poluante. In apele naturale, drept sensibilizatori servesc fulvoacizii dizolvati, pentru care
maximul de absorbtie se giseste la 254 nm si la 365 nm [116]. In solutii oxigenate, drept
particule active intermediare de natura neradicalica, pentru reactiile fotosensibilizate, servesc

particulele excitate electronic ale sensibilizatorului si oxigenul singlet [144]:

S+hv < 15" 3" (1.52)
3"+ 0, - 102+ S (1.53)
S" + P — produse finale (1.54)

In rezultatul investigatiilor s-a demonstrat ci o mare parte din substantele organice
prezente in apele naturale, absorb radiatiile solare, respectiv pot servi in calitate de sensibilizatori
[145]. Absorbtia radiatiilor solare de catre sensibilizatori duce la trecerea de la starea sa
fundamentala, care de obicei este singlet, la o stare excitatd, din care apoi prin pierdere de
caldura, fluorescenta sau fosforescentd, are loc trecerea intr-o stare excitata triplet [144,157].
Sensibilizatorul, de obicei, se reduce la interactiunea cu poluantii, care poate fi transformat in
continuare, sau reciclat pana la starea sa initiala prin interactiunea cu O, conform ec. (1.52).
Transformarile fotochimice sensibilizate cu SOD au un rol important in degradarea unor clase
periculoase de poluanti cum ar fi: fenolii, fenilureea, unele antibiotice etc. [13,14,102-
104,144,158,165].

Al treilea tip de transformari fotochimice ce decurg in apele naturale sunt procesele
fotoinduse, care se caracterizeaza prin oxidarea P sub actiunea radicalilor liberi, care se
formeaza in rezultatul descompunerii moleculelor de fotoinitiator (J) sub actiunea iradierii solare
[154,155]:

J+hv—— R (1.55)
R + P —— produse finale (1.56)
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Unul din exemplele clasice de procese fotoinduse, reprezintd descompunerea fotochimica
a peroxidului de hidrogen, cu formarea radicalilor OH, care interactioneaza cu vitezad mare cu
orice moleculd organica de natura reducatoare (RH): glucide, aminoacizi, acizi organici, alcooli,
lipide etc. [13,26,154,155]. Radicalii care se formeaza in urma proceselor fotoinduse participa la
transformari chimice oxidative [56,144].

Adancimea stratului de apd, in care au loc transformarile fotochimice, este mica — nu
depaseste cativa metri. De aceea, transformarile fotochimice ale impuritatilor sunt mult mai
accentuate in bazinele de adancime micd, rauri, lacuri ca si in zonele de litoral ale marilor,
lacurilor si bazinelor acvatice, astfel se limiteaza arealul realizarii lor [157,159].

Constanta efectiva a vitezei de transformare a poluantului P sub actiunea radicalilor (ki)
poate fi redatd in forma unei sume a tuturor constantelor reactiilor cu participarea diferitor
radicali si a particulelor intermediare active, ce poseda proprietati oxidante, conform ec. (1.57)
[157,159]:

Kr =2k R] (1.57)
unde: Kr este constanta bimoleculara a interactiunii radicalului R cu poluantul P.

O deosebita atentie a fost atrasa de catre cercetatori asupra unor compusi Xenobiotici, cu
un impact deosebit asupra mediului acvatic, cum ar fi hidrocarburile policiclice aromatice
(HPA), pesticidele, produsele farmaceutice, care sunt foarte toxice, dar totodata fotosensibile si
se pot supune usor fotolizei directe [145-148,166,167]. De exemplu, fotoliza directa a naftalinei
decurge prin fotoionizare/deprotonare, cu pierderea unui atom de hidrogen, urmata de oxidarea
pand la naftachinona, sau prin deschiderea inelului cu formarea acizilor carboxilici
monoaromatici si aldehide [144]. In ultima perioadi, datorita progresului tehnic si tehnologic
apar foarte multe pesticide, preparate farmaceutice noi, care cu apele de siroire, industriale si
menajere ajung in sistemele acvatice de suprafata. Clorfenolii sunt o clasa de compusi aromatici
cu un impact negativ asupra mediului si se intalnesc pe larg in industrie, respectiv cu apele
reziduale ajung in apele de suprafatd. Ei se supun fotolizei directe cu formarea fenolului sau
dehidroxifenolului si chinonei, care ulterior se supun oxidarii redox-catalitice pana la aldehide
[144].

Din cauza persistentei si toxicitatii lor, pesticidele sunt supuse transformarilor
fotochimice, In scopul identificdrii unei cai optime pentru degradarea acestora in conditii
naturale. A fost demonstrat ca pesticidul Fenarimol se supune fotolizei prin scindarea homolitica
a legaturii la inelul pirimidil, urmata de recombinarea rapida cu formarea radicalilor pirimidin si
chetil [168]. S-a determinat ca la degradarea insecticidului Clorantranilprol prin fotoliza directa,

la iradiere cu simulatorul solar, SOD au o influentd foarte mica si timpul de Tnjumatatire s-a
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dovedit a fi de aproximativ 34 h [169]. Cercetarile asupra fotooxidarii pesticidului Atrazin, in
prezenta nitratilor, au demonstrat ca la fotoliza nitratilor cu raze UV, se formeaza radicali OH, in
concentratii de ordinul 102 M, care conduc la degradarea pesticidului. Deci in apele naturale
pesticidul Atrazin se va supune atat fotolizei directe cat si celei induse cu radicali OH [170,171].
Studiile cu privire la fotoliza pesticidelor Triadinefon si Triadimenol denota ca cea mai eficienta
cale in degradarea pesticidului triadimefon este fotoliza directa, la conditiile mediului ambiant,
care are un randament cuantic de 0,24 la A =254 nm si 0,13 la A = 313 nm, ceea ce se datoreaza
faptului cd acest pesticid are doud maxime de absorbtie la A =270 nm si la A = 320 nm. Contrar,
pesticidul Triadimenol, este mai stabil si nu se supune fotolizei directe in conditii naturale,
fotoliza decurge doar la A = 254 nm cu un randament cuantic de 0,41. Deci degradarea
fotochimica a acestor compusi depinde direct de lungimea de unda a lampii de emisie, respectiv
si de fluxul luminos al Soarelui [172,173]. Pentru erbicidul Bentazona, cercetirile efectuate pe
sisteme model cu apa distilatd si apa naturald, au demonstrat ca degradarea acestuia in sistemele
acvatice, decurge prioritar la fotoliza directa si mult mai lent in prezenta SOD sau a unor agenti
oxidanti din sistemele acvatice [150].

O alta clasd de poluanti prezenti in apele naturale sunt produsele farmaceutice si de
ingrijire personala (PFP). Studiile efectuate in conditii aerobe, caracteristice apelor naturale, au
demonstrat ca fotodegradarea Terbulinei va fi controlatd de starea de excitare singlet a
particulelor excitate 'P*, de reactivitatea si timpul de viatd al acestor particule. Cel mai mare
aport la transformarea Terbulinei, in conditii aerobe, il are oxigenul singlet si s-a dovedit ca
constanta acestei reactii este k= (7,1 £ 0,3)-10° M's?, la valoarea pH=8. Contributia oxigenului
singlet la oxidarea Terbutalinei a constituit 19-44 %, in timp ce contributia radicalilor OH, a
constituit doar 1-7 % [174]. A fost demonstrat ca degradarea Clozapinei, in solutie apoasa, in
prezenta TiO2 decurge de 300 de ori mai rapid In comparatie cu degradarea acestuia la fotoliza
directd [151]. Cercetdrile efectuate asupra transformarilor fotochimice ale unor substante
farmaceutice ca: Naproxen, Diclofenac, Acidul Clofibric si Diclofenat, au demonstrat ca
degradarea fotochimica a poluantilor depinde direct de lungimea de unda a radiatiilor emise. S-a
determinat ca Diclofenacul si Naproxenul se supun fotolizei directe, datoritd faptului ca au
maxime de absorbtie ce se Incadreaza in spectrul de emisie al Soarelui, pentru Naproxen care are
trei maxime de absorbtie (A =230 nm, A = 273 nm si A = 330 nm) si respectiv pentru Diclofenac
care are doua maxime de absorbtie (A = 273 nm si A = 330 nm). Cercetarile date denotd ca in
procesul de degradare a acestor substante farmaceutice, principalul proces constituie fotoliza
directa si mai putin fotoliza sensibilizata si indusa de radicali OH. Acidul Clorfibric s-a supus

fotolizei directe cu o viteza foarte micd si S-a demonstrat ca pe langa fotoliza directd, are loc
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fotoliza indusa cu radicali OH si alti radicali ce se formeaza la iradierea poluantului. Ibuprofenul
care are un maxim de absorbtie la A = 223 nm, nu s-a supus fotolizei directe si degradarea lui a
avut loc doar in procesele fotoinduse cu radicali OH, concentratia carora s-a dovedit a fi de
ordinul 10* M, ceea ce indicd si formarea altor radicali activi in procesul de iradiere a
Ibuprofenului. Deci in apele naturale, Ibuprofenul se va distruge cu participarea radicalilor OH si
nesemnificativ in alte procese ce decurg in acestea [175].

Randamentul cuantic caracterizeaza probabilitatea decurgerii reactiei chimice cand se
absoarbe o cuantd de lumind. De obicei, randamentul cuantic depinde de lungime de unda A
[166,176-179]. Pornind de la faptul ca in ultima perioada tot mai multi cercetatori studiaza
degradarea poluantilor prin fotoliza directa, una din sarcinile principale este cuantificarea acestor
transformari cu ajutorul randamentului cuantic. In acest scop au fost folosite actinometrele
chimice, care sunt simple in aplicare si suficient de precise, la selectarea corecta
[152,153,166,176-180]. in general, constanta efectivd a vitezei reactiei de transformare a
substantelor poluante poate fi prezentata in felul urmator [154,155]:

Kp =Kp + Kn + Kf + K¢ + K¢ (1.59)
unde: indicii b, h, f, ¢, r corespund cdilor posibile de transformare ale poluantilor: biologica,
hidrolitica, fotochimica, catalitica si radicalica. Cu certitudine, nu toate caile de transformare
sunt la fel de Insemnate pentru aceeasi substanta, caracterul acestora manifestandu-se in functie
de natura ei [152-154,156,160,161,164,166,168,179-187]. Deci procesele fotochimice sunt

implicate pe larg in initierea proceselor de autopurificare a apelor naturale de diferiti poluanti.

1.3. Concluzii la Capitolul 1

1. Substantele tiolice sunt substante de naturd reducatoare si pe larg intdlnite in apele naturale,
datorita rolului lor accentuat in procesele biochimice si utilizarea foarte larga in industrie.

2. Procesele redox din apele naturale se realizeazd in prezenta componentilor oxidativi (O,
H,0>, ‘OH, etc.), reducitorilor (DH>), catalizatorilor (M™9*/M™) si radiatiei solare.

3. Transformarile redox-catalitice si biochimice ale tiolilor sunt pe larg studiate, iar cercetari
referitoare la procesele fotochimice ale acestora sunt limitate.

4. Procesele fotochimice ce decurg in apele naturale depind de fluxul luminos si intensitatea
razelor solare.

5. Actinometrul chimic, ferioxalatul de potasiu Kz[Fe(C204)3]-3H20, s-a dovedit a fi unul dintre

cele mai efective, in determinarea intensitatii luminoase a surselor artificiale de lumina.
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6. Fotoliza directd este o cale foarte importantd In degradarea compusilor toxici in apele de
suprafatd. Rata de desfasurare a proceselor de fotoliza directa depinde de intensitatea
radiatiilor solare incidente, de gradul de absorbtie a luminii de catre moleculele poluantilor si
de randamentul cuantic.

7. Procesele fotochimice in apele naturale se desfasoara in straturile de suprafatd si sunt
influentate de timpul diurn, anotimp, temperaturd, transparenta apei, nebulozitate si alti
factori.

8. Procesele fotochimice sunt implicate pe larg in initierea proceselor de autopurificare

radicalicd a apelor naturale de diferiti poluanti.
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2. MATERIALE SI METODE DE CERCETARE

In acest capitol este expusd metodologia de cercetare pentru realizarea scopului si
obiectivelor propuse, dupa cum urmeaza: descrierea aparatelor si reactivelor, caracterizarea
tiolilor analizati, caracterizarea surselor de iradiere folosite in studiu, metoda de sinteza a
actinometrului chimic ferioxalat(l11) de potasiu, metoda de determinare a intensitatii luminoase a
lampilor folosite in studiu, metoda de determinare a ionilor de Fe(Il), metoda de calcul a
randamentului cuantic, metodele de determinare cantitativa ale tiolilor analizati, metoda de
determinare a capacitdtii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH, metodele de calcul ale

parametrilor cinetici.

2.1. Caracteristica aparatelor, reactivilor, obiectelor de studiu, surselor de iradiere
folosite si organizarea experimentului

Pentru realizarea studiului au fost utilizate urmatoarele aparate si utilaje de baza:

- simulatorul Solar Oriel Model 9119X (inzestrat cu trei filtre diferite);

- lampa policromatica UV-VIZ, DRT-400;

- lampa UV, VL-215.LC, in prezenta filtrului ce emite radiatii monocromatice cu A=254 nm;
- lampa UV, VL-215.LC, in prezenta filtrului ce emite radiatii monocromatice cu A=365 nm;
- spectrofotometru UV-Viz, T-80+;

- pH/ion-metru de laborator CPI-502;

La realizarea cercetdrilor experimentale au fost folosite urmatoarele substante chimice si
solutii: cisteina, glutation, tiouree, acid tioglicolic, substante humice, peroxid de hidrogen, p-
nitrozodimethilanilina, oxalat de potasiu (cristalohidrat), acid sulfuric, orto-fenantrolina, acetat
de natriu, sulfat dublu de fier si amoniu, amoniac, nitroprusiat de sodiu, hexacianoferat(ll) de
potasiu, hidroxid de sodiu, nitrat de bismut, acidul 5,5-ditiobis-2-nitrobenzoic (reactivul Eliman)
si piridina — produse de firma Sigma-Aldrich (Germania); clorura de fier(Ill) hexahidrat, sulfat
de cupru(ll) pentahidrat, clorura de zinc, solutie tampon ftalat (pH-4,005), solutie tampon fosfat
(pH-7,000) si solutie tampon borat ((pH-9, 180) (Chem Lab (Belgia)).

Obiecte de studiu

Au fost folosite patru substante din clasa tiolilor: cisteina (Cys), glutationul (GSH),
tioureea (TU) si acidul tioglicolic (ATG). Formulele de structurd sunt prezentate in Tabelul 2.1
[1,3].

In acest studiu ca surse de iradiere s-au folosit doud lampi UV inzestrate cu filtre

monocromatice (ce emit lumina cu lungime de unda 254 nm si 365 nm), lampa policromatica
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DRT-400 si Simulatorul Solar Oriel Model 9119X (SS), unii parametri tehnici sunt prezentati in

Tabelul 2.2, iar spectrele de emisie ale unor surse sunt prezentate in Figurile A1.1-A1.3 [1,3].

Tabelul 2.1. Formulele de structuri ale tiocompusilor analizati

Tiocompusul Formula de structura
Cisteina (Cys) 0
Hs” N2~ oH
e
H,N H
Glutationul (GSH) oS
HOOC\é/\)I\H N.__COOH
NH, o)
Tioureea (TU) ﬁ
C
HzN/ \NHZ
Acidul tioglicolic HS 0
(ATG) \_(
OH

Tabelul 2.2. Sursele de iradiere folosite in studiu si caracteristicile generale ale acestora

Sursa de iradiere Filtre Spectrul de emisie, Comentarii
nm
Lampa DRT-400 220-600 Se caracterizeaza prin 3 linii intensive
la 312 nm, 365 nm si 436 nm
Lampa UV, VL- 254 nm 254 Lumind monocromatica
215.LC 365 nm 365 Lumina monocromatica
Simulator Solar, Filtrul Air Mass 0 250-2800 Corespunde spectrului solar pana a
Oriel Model (AMO) patrunde in atmosfera; blocheaza o
9119X (SS) parte din razele IR
Filtrul Air Mass 1.5 250-2800 Simuleaza cantitatea de energie solara
Direct (AM1.5D) si lungimea de unda a razelor UV ce
ajung la suprafata solului cand Soarele
se gaseste la 48.2° fata de zenit
Filtrul UVC 290-2800 Blocheaza trecerea razelor UV cu
blocking (UVC-bl.) lungimile de unda mai mica de 290 nm

Organizarea experimentului

Pentru determinarea legitdtilor de transformare fotochimica a tiolilor luati in studiu au

fost modelate urmatoarele sisteme: Substrat-H>O—/v; Substrat—H2O-H202-hv; Substrat—H20O—

H202— Cu(ll) —Av, Substrat—H,O—H>0o— Fe(lll) —hv, Substrat—-H,O-SsH—-hv,; ATG-HSs—H202—
hv; ATG—HSs—H20—Fe(ll11)-hv si ATG—HSs—H20,—Cu(ll)—Av.

Solutiile au fost preparate folosind apa distilata la pH 6,5-6,8, care a fost monitorizat

periodic (inainte si dupa iradiere). Toate experimentele au fost efectuate in conditii de control a
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temperaturii, la 25 °C si la agitare continud. Solutiile au fost mentinute in conditii acrobe, creand
conditiile de modelare cat mai aproape de cele din sistemele acvatice naturale. Probele, 50 mL —
preparate conform modelelor mentionate mai sus, au fost trecute in pahare de cuart cu pereti
subtiri de 100 mL si supuse iradierii, succesiv, la toate sursele mentionate. Pentru fiecare sistem
modelat, pas cu pas, concentratia initiald a unui component a fost variatd, iar concentratiile
initiale ale celorlalti componenti se mentineau constante. In acest fel, fiecare proba a fost supusa

iradierii timp de 60 de minute, la fiecare 5 minute, determinandu-se concentratiile substratului.

2.2. Tehnici utilizate in cercetare

a) Determinarea randamentului cuantic

Pentru masurarea intensitatii luminii, surselor prezentate anterior (Tabelul 2.2), a fost
folosita metoda cu ferioxalat(111) de potasiu (Kz[Fe(C204)3]) [176-179,188,189].

Sinteza actinometrului chimic ferioxalat de potasiu

Procesul de obtinere al actinometrului chimic, ferioxalat de potasiu, cuprinde cateva
etape, inclusiv sinteza complexului, ferioxalat de potasiu, Ks[Fe(C204)3]-3H20. Pentru
prepararea cristalelor de ferioxalat de potasiu se amesteca 3 volume de K>C204 (1,5 M) si 1
volum de FeClz (1M), cristalele obtinute se recristalizeaza de trei ori la 45 °C (apa calda,
bidistilatd) si se pastreaza la intuneric (ec. (2.1)):
3K,C,0, + FeCl; — K3;[Fe(C,0,)5] + 3KCl (2.2)

Pentru actinometru se prepara solutii de ferioxalat de potasiu de: 0,006 M, 0,012 M si
0,015 M. In rezultatul sintezei S-au obtinut cristale de culoare verzi (Figura A2.1) [177,178].

Determinarea intensitdtii luminoase

Pentru determinarea intensitdtii luminoase a surselor de iradiere a fost folosit
actinometrul chimic ferioxalat(IIl) de potasiu. Actinometru ferioxalat de potasiu reprezinta

solutie de Kz[Fe(C204)3] -3H20 in solutie de acid sulfuric de 0,01N. Aceasta solutie fiind supusa
iradierii are loc reactia fotochimica [152,153,163] (ec. (2.2)):

Fe(C200)™ = Fe?* + C;04" +2C204% 2.2)
Fe(C204)s%> + C204” — Fe?* + 2CO; + 3C204* (2.3)
Mecanismul acestei reactii este destul de complicat si contine si etape cu participarea
radicalilor. Dependenta randamentului cuantic al ferioxalatului de potasiu de lungimea de unda a
luminii este prezentata in Tabelul A2.1 [152,153,177,178].
Un volum (V1) de solutie de actinometru se iradiaza intr-un interval de timp (t). Dupa

aceea se ia un volum de solutie iradiata (V2 - de obicei 1 mL) si se trece intr-un balon cotat cu
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volumul V3 = 25 mL, unde se adauga (10 — V2) mL acid sulfuric de 0,1 N, 2 mL solutie apoasa de
1,10 — fenantrolina de 0,1% si 5 mL solutie tampon acetat.

Volumul se aduce la cota cu apa distilatd, se agita si se lasa la intuneric timp de 30
minute, pentru stabilirea echilibrului. Se masoara absorbanta solutiei in care s-a format
complexul dintre fierul bivalent si 1,10 — fenantrolina.

Cantitatea ionilor de Fe?* (v) formati se calculeazi dupa formula:

Vi V34

VEe2+ = 10_3m (24)

unde: V2 — volumul solutiei de actinometru iradiat, mL; V3 — volumul final, pana la care
se dilueaza V2, mL; A — absorbanta solutiei cu complex la 510 nm; ¢ - coeficientul molar de
extinctie la 510 nm - 1,11-:10* M*-cm™; | — grosimea cuvei, cm.
Intensitatea luminii (I) se calculeaza dupa formula:
ViVs-A

— -3
=107 (2.5)

unde: @ — randamentul cuantic al ferioxalatului(l1l) de potasiu.

Intervalul de iradiere (t), de obicei se stabileste astfel ca schimbarea absorbantei sa
constituie 0,1 — 0,6 unitati. Pentru o exactitate mai mare, de obicei, se face si proba oarba cu o
mostra neiradiata.

Calculul randamentului cuantic, intensitatii (exprimate in diferite unititi de mdsura),
Sfluxului de lumind si de energie al surselor de lumina folosite in studiu

Intensitatea luminoasa permite calculul randamentului cuantic pentru diferite reactii
fotochimice, deoarece randamentul cuantic de formare a produsilor in reactia fotochimica (®) se
determina din raportul concentratiei produsului format (Av), catre cantitatea luminii absorbite in

timpul reactiei (AZa), intr-0 unitate de timp (t) [152,153,178,179]:
Av

@ = (2.6)

T Algt

Pentru determinarea mai exacta a la este nevoie ca lumina cu care se iradiaza sa fie
monocromatici sau si contini un spectru foarte ingust al lungimilor de unda. in acest caz poate
fi utilizata Legea Bouguer-Lambert-Beer. Astfel, intensitatea luminoasa, absorbita intr-0 unitate
de timp t, va fi egala cu:

Io=1o [,(1 - 1074)dt 2.7)

In cele mai multe cazuri cantitatea de lumin absorbiti rimane constanta sau se schimba

neinsemnat in timp. Daca lumina este absorbita totalmente atunci la = lo, respectiv randamentul

cuantic poate fi calculat conform formulei:
Av

@ = (2.8)

T At
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Intensitatea medie a luminii emise de sursa de iradiere (Imed.) poate fi calculata conform
relatiilor 2.9 si 2.10:

A (F 2+)
Imea. = % (2.9)

unde: lmed. — intensitatea medie a luminii emise de sursa de iradiere, Enstein-s®; Av (Fe?"),
cantitatea de moli de Fe?" care s-au format in urma iradierii, mol; Atz — timpul iradierii, s; ® —

randamentul cuantic al sursei de iradiere folosite.

__ Av(Fe?t)-1000
Imed. - At'(D'VpT. (210)
unde: lImed. — intensitatea medie a luminii emise de sursa de iradiere, Enstein-L-1-s%; Vpr. —

volumul probei supuse iradierii, mL; 1000 — coeficient de transformare al mL in L.
Fluxul de lumina = <422 (2.11)

unde: Fluxul de lumind al sursei de iradiere, Einstein-cm™ -min; S - aria paharului in care s-a

iradiat proba; 60- coeficient de transformare a secundelor in minute.

Fluxul de lumina-j-h-c-10°-100
A

unde: fluxul de energie, J-cm2-min?; j — numirul de fotoni pe Einstein, 6,02-10%; h — constanta

Fluxul de energie = (2.12)

lui Plank, 6,626-103* J-s; ¢ — viteza luminii, 3-10® m-s™; A — lungimea de undi a luminii, nm.

Determinarea concentratiei ionilor de Fe(l1)

Pentru determinarea concentratiei ionilor de Fe(Il) a fost folositd metoda
spectrofotometrica cu utilizarea solutiei de 1,10-fenantrolind. Metoda se bazeaza pe formarea
complexului de fier(11)-1,10-fenantrolind care este stabil in intervalul de pH 2,5-9, iar
intensitatea coloratiei lui este proportionald cu cantitatea de fier(Il) prezenta. Cantitatea de
fier(1l) se determina in baza curbei de etalonare, folosind 7 standarde. Absorbanta solutiilor se
masoara in raport cu apa bidistilata la lungimea de unda A = 510 nm. Folosind datele pentru
curba de etalonare, s-a construit dependenta grafici A" = f(C) (Figura A2.2) si a fost obtinuti
urmatoarea relatie [152,153,178,179]:

510_0,014

C(Fe(Il)) = *—2= (R*=0,999) (2.13)

b) Metode spectrofotometrice de determinare cantitativa a tiolilor analizati

In studiu au fost luati patru tioli, Cys, GSH, TU si ATG. Din toate metodele existente s-
au selectat metodele spectrofotometrice pentru determinarea concentratiilor tiolilor, deoarece
sunt eficiente, rapide si usor utilizabile pe parcursul efectuarii experimentului. Au fost selectate

metodele care au permis determinarea cantitativa a substantelor tiolice mai rapid si mai efectiv,

TR
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Determinarea concentratiei tioureei
Tioureea poate fi determinata cu ajutorul metodei ce include nitroprusiatul de sodiu sau
azotatul de bismut. Pentru determinarea tioureei cu ajutorul nitroprusiatului de sodiu se folosesc
solutii de nitoprusiat de sodiu (10%), hexacianoferat(Il) de potasiu (10%) si hidroxid de sodiu
(10%) in apa distilatd. Pentru analizd este necesar ca reactivul sa fie oxidat, de aceea toate
solutiile se amestecd, se agita intens si se lasa 30 minute la temperatura camerei. Metoda se
bazeaza pe formarea complexului de culoare verde dintre TU si nitroprusiatul de sodiu oxidat, cu
un maxim de absorbtie la lungimea de unda A = 524 nm. Concentratiile de TU se determind din
curba de etalonare, masurand absorbantele solutiilor cu diferite concentratii de TU [10].
Concentratia tioureei a fost determinatd spectrofotometric, cu ajutorul solutiei de nitrat de
bismut, care la interactiune cu TU formeazd un complex de culoare galbena si ulterior se
masoarda absorbanta amestecului la lungimea de unda 400 nm [10]. Folosind datele obtinute
pentru curba de etalonare, a fost construitd dependenta grafica A*®° = f(C) (Figura A3.1) si a fost

obtinutd urmatoarea relatie pentru determinarea concentratiei de TU (ec. (2.14)):

400_0,0896

c(ru) =4 o (R*=0,999) (2.14)

Determinarea concentratiei grupdrilor —SH libere prin metoda Ellman

Principiul metodei se bazeaza pe interactiunea reactivului Ellman (acidului 5,5’-ditiobis-
(2-nitrobenzoic) (DTNB)) cu gruparea -SH din structura tiolilor, la pH 8, cu formarea acidului 2-
nitro-5-tiobenzoic (TNB), care ulterior, la valoarea pH 8 disociazi, cu formarea anionului TNB?,

de culoare galbena intensa, care are maximul de absorbtie la lungimea de undd A=412 nm

[3,10,190-192]:

NO,

o] NOz NO, /@(
I} S, /O + O
C. S ,EI 0 —- 7N ):IC/ HS c
sH HO jij s c\/ RS ~0oH ~oH
R OH
OaN (2.15)

Pentru determinarea concentratiilor de Cys si GSH s-a verificat formarea compusului
complex dintre acestia si r. Ellman, respectiv au fost masurate spectrele de absorbtie ale acestor
compusi (Figurile 2.1 s1 2.2). A fost stabilit ca maximul de absorbtie al compusului complex
dintre Cys si r. Ellman este la Amax = 425 nm (Figura 2.1) si respectiv dintre GSH este 1a Amax =
415 nm, adica in principiu coincid cu datele din literatura [10,192].

Concentratia gruparilor —SH se determina conform relatiei (2.16):
C= § F (2.16)
unde: C - reprezinta concentratia gruparilor —-SH; A — absorbanta solutiei la A = 425 (415) nm; ¢ -
coeficientul molar de extinctie (13600 L/(mol-cm)); F — factorul de dilutie.
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Fig. 2.1 Spectrul de absorbtie al produsului  Fig. 2.2. Spectrul de absorbtie al produsului
de interactiune al Cys cu r. Ellman: [Cys] = de interactiune al GSH cu r. Ellman:
3-103M,1=1cm [GSH] =310 M, 1=1cm

Determinarea concentratiei acidului tioglicolic
Pentru determinarea ATG a fost folosita metoda cu nitroprusiat de sodiu. Aceasta se
bazeaza pe formarea complexului de culoare roz-violeta la interactiunea ATG si nitroprusiatului
de sodiu, cu un maxim de absorbtie la 500 nm. Concentratiile de ATG se determina din curba de
etalonare, masurand absorbanta solutiilor cu diferite concentratii de ATG [10,193].
O alta metoda folosita se bazeaza pe absorbtia proprie a acidului tioglicolic si consta In
faptul ca se determina coeficientul de extinctie a ATG, care are maximul de absorbtie la A = 234
nm. Pentru determinarea concentratiei ATG s-a construit dependenta grafici A%* = f(C) si s-a

obtinut urmatoarea relatie (ec. (2.17)):

234_0,0465

C(ATG) =2 2 (R?=0,999) (2.17)

Determinarea pH-ului

Determinarea potentiometrica a pH-ului se bazeaza pe diferenta de potential intre o
de hidrogen, dintre solutia proba si solutia interna si un electrod de referinta, care are un
potential constant, independent de cel in care este imersat [194].

c) Determinarea capacitatii de inhibitie a apelor si concentratiei radicalilor OH

Determinarea concentratiei initiale a peroxidului de hidrogen

Concentratia initiala a peroxidului de hidrogen se determind titrimetric Sau
spectrofotometric. Pentru analizd a fost selectata metoda spectrofotometrica. Amestecul format
din 0,5 mL peroxid de hidrogen concentrat si 9,5 mL apa bidistilata se spectrofotometreaza la
lungimea de unda 300 nm in cuva cu grosimea de | = 1 cm. Masurarea se face in raport cu apa
bidistilati. Concentratia initiald a H202 (C, mol-L™) se determina dupi ec. (2.18):
CHy0, iy, = 20 A300 (2.18)
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Solutiile diluate se prepara prin dilutie din solutia concentrata de H20> [3,10].

Prepararea si determinarea concentratiei initiale a solutiei de p-nitrozo-N,N-
dimetilanilina (PNDMA)

Se dizolvd 15 mg colorant intr-un balon cotat de 200 ml. Solutia obtinutd se

spectrofotometreaza la lungimea de undda A = 440 nm in cuvd cu grosimea de | = 1 cm.

Concentratia initiala a solutiei de colorant [PNDMA]o (M) se calculeaza dupa ec. (2.19) [10]:

[PNDMA], = 2“4 (2.19)

13,4-10%

unde: n - coeficientul de dilutie al solutiei initiale; A*? - absorbanta solutiei colorate la
lungimea de unda A = 440 nm; 3,4-10% coeficientul molar de extinctie al PNDMA [3,10].

Determinarea capacitatii de inhibitie a mediului acvatic natural in raport cu agentii-redox
se bazeaza pe compararea vitezei de decolorare a colorantului 4-nitrozo-N,N-dimetilanilina
(PNDMA), sub actiunea radicalilor OH 1in apa distilatd in lipsa si in prezenta adaosurilor de
probd de analizat. Radicalii OH se formeaza in urma fotolizei peroxidului de hidrogen sub
actiunea radiatiei surselor descrise in Tabelul 2.2. Schematic aceastd reactie poate fi redatd in
felul urmator (ec. (2.20)) [10,11,128,126,129]:

KPNDMA__ [PNDMA]

Hi02 52 OH |—H:0, 4 [H,0,]
K IS (2.20)

In apa distilata radicalii OH interactioneaza cu colorantul si peroxidul de hidrogen. Ca
rezultat colorantul se decoloreaza, iar H,O, se descompune pani la oxigen si apa. In conditia
kenomMaA[PNDMA]>KH0.[H202], viteza de decolorare a colorantului in apa distilata (Wpnpma),
coincide cu viteza de formare a radicalilor OH.

Se traseaza graficul dependentei Cpnpma = f(t). La iradierea probei de analizat, in afara de
H202, drept surse de agenti-redox mai pot fi compusii fotosensibili ca de exemplu: compusii
complecsi ai fierului, substantele organice dizolvate s.a. Pentru a estima influenta acestor surse
se iradiaza concomitent proba in lipsa si in prezenta peroxidului de hidrogen.

Valoarea capacititii de inhibitie (¥ kion[Sion], ), se calculeazi dupi ec. (2.21):
Vto Wad.
Y kion[Sion] = ﬁ' kpnpma * [PNDMA], - [W .

p.a.

—1] (2.21)

unde: Wad(Wp.a) — viteza initiala de decolorare a PNDMA la fotoliza peroxidului de hidrogen in
apa distilati (proba de analizat); kenoma = 1,25-10% - constanta bimoleculari a vitezei de reactie a
colorantului cu radicalii OH, mol™*-L-s’}; [PNDMA]o - concentratia initiala a PNDMA, mol-Lt:

Viot — Volumul total al amestecului, mL; Vp.a. — volumul de proba analizata, mL.
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Concentratia stationara a radicalilor OH este determinata de viteza de initiere a acestora
(Wion) si de parametrul ce caracterizeaza prezenta in ape a "capcanelor' (Sion) radicalilor OH -
inhibitori ai proceselor de oxidare radicalica, Y, k;py[Sion]. Concentratia stationara a radicalilor

OH se calculeaza din ec. (2.22):
[OH] = —or (2.22)

Y KionlSion]

unde: Wion — Viteza de initiere a radicalilor OH, M-s

d) Calculul parametrilor cinetici

Calculul parametrilor cinetici de fototransformare ai tiolilor, a fost realizat dupa
concentratia substratului (conform ec. (2.23-2.31)), din legitatile pentru reactiile de ordinul
pseudo-unu. In toate sistemele s-a variat consecutiv concentratia unui component, iar

concentratiile celorlalti componenti au fost mentinute constante [1,3,11,18,152,153]:

__dicl _ _[Cl-lch _
W=-0= -0 = —kC] (2.23)

unde, W- vitezele de fototransformare a tiolilor, M-s™; [C]1 si [C]z- concentratiile tiolilor la
timpul t1 si to, respectiv, M; t1si to- timpul de iradiere, s.

W= K[S]"[H20,]"® (2.24)
unde: W — viteza de reactie; k — constanta de viteza; [S] — concentratia substratului (tiolului); nA
si nB - ordinile partiale de reactie in raport cu substratul si respectiv peroxidul de hidrogen
folosit in studiu.

W= k[S]™[H202]"B[Me"*]"® (2.25)
unde: W — viteza de reactie; k — constanta de viteza; [S] — concentratia substratului (tiolului);
[Me™] — concentratia ionului metalului folosit in studiu (Cu(IT) sau Fe(III));

nA, nB si nC - ordinile partiale de reactie in raport cu substratul, peroxidul de hidrogen si
respectiv ionul metalului folosit in studiu.

Pentru determinarea ordinilor partiale de reactie si ale constantei de viteza s-a folosit
metoda lui van't Hoff combinatd cu metoda izolarii, prin variatia succesiva a concentratiilor
initiale a unui reactant si mentinerea constantd a concentratiilor celorlalti reactanti conform ec.
(2.26):
log(W) = log(k) + nlog([Ro]) (2.26)
unde: W — viteza de reactie pentru diferite concentratii initiale ale reactantilor; [Ro] —
concentratiile initiale ale reactantilor; kK— constantele de viteza; n — ordinile partiale de reactie.

Din regresia liniara, conform ec. (2.27) se calculeaza Kk si n:

log(57) = f(log[Ro]) (2.27)
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=15 [Clo
k=;in (2.28)

La fel din regresia liniara s-au determinat constantele de viteza, conform ec. (2.29):

[C]e
ln[iT = f(©) (2.29)

unde: k - constantele efective de viteza ale tiolului, s%; t — timpul de iradiere, s; [C]o-

concentratiile initiale ale tiolului, M; [C],- concentratiile tiolului la timpul t, M.

Kmeq, = K2 (2.30)

2

unde: ki- constanta de viteza calculatd; ko- constanta de viteza determinata prin metoda grafica;

(2.31)

n2

T1/2 - kmed.

unde, T, /2-timpul de injumatatire a tiolului, s; kmed. — constantele de viteza medii ale tiolului, s

e) Prelevarea probelor de apd din unele obiecte acvatice

Pentru monitorizarea concentratiilor gruparilor —SH au fost prelevate probe de apa in
perioada anilor 2015-2016, din 7 puncte de captare, din apele fluviului Nistru Medial, afluentii
sai Ichel si Raut, precum si din lacurile de acumulare Ghidighici si Danceni, care fac parte din

bazinul hidrografic al fluviului (Figura A4.1).

2.3. Concluzii la Capitolul 2

1. Cercetarile experimentale au fost efectuate pe sisteme model si sisteme reale
(monitoringul substantelor tiolice in unele obiecte acvatice).

2. Metodele aplicate fac parte din grupul analizelor hidrochimice, cinetice, chimice si fizice.

3. Toate metodele de analiza au fost preluate din surse stiintifice (in total au fost utilizate 11
metode de cercetare), iar unele dintre acestea au fost adaptate la specificul cercetarii
(determinarea TU si a ATG).

4. Determinarea concentratiei tiolilor necesita efectuarea experientelor in ziua prelevarii
probelor, deoarece se modifica in timp.

5. Asadar, studiul ecochimic al unor substraturi impune utilizarea unui spectru larg de
metode. In cazul in care se efectueazi cercetiri si pe sisteme reale, este nevoie de metode
analitice exacte, dar totodatd, care se realizeaza in timp scurt si necesita procedee simple

cu utilizarea numarului redus de reagenti si echipament.
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3. FOTOLIZA DIRECTA A UNOR SUBSTANTE TIOLICE

Sistemele acvatice naturale sunt sisteme de oxido-reducere catalitice si fotochimice de tip
deschis. Este cunoscut faptul cd in functie de structura si capacitatea substantei de a absorbi
fotonii de lumina dispersati pe suprafata Terrei de la Soare, aceasta se poate supune unor
transformari fotochimice, asa ca fotoliza directa, care adesea este urmatd de transformadri
chimice. Pentru cuantificarea reactiilor fotochimice, cel mai des, se folosesc parametrii cinetici
cum ar fi viteza reactiei, constantele de vitezd si randamentul cuantic. Pentru determinarea
randamentului cuantic al reactiilor fotochimice sunt folosite actinometrele chimice [1,3,144].

Capitolul 3 se refera la determinarea intensitatii luminii surselor de iradiere folosite in
studiu (Tabelul 2.2), realizatd cu ajutorul actinometrului chimic ferioxalat(IIl) de potasiu. La fel
in acest capitol sunt prezentate rezultatele pentru fluxul de lumind si energie a surselor. Cu
ajutorul intensitatii luminii a fost determinat randamentul cuantic pentru unele substante tiolice:
TU, Cys si GSH. Tot in acest capitol sunt prezentate rezultatele obtinute pentru parametrii
cinetici ai fotolizei directe a tiolilor mentionati: vitezele de fotoliza directd, constantele efective
ale vitezei de reactie, randamentul cuantic. Au fost propuse mecanismele posibile de

transformare ale acestora la iradiere cu sursele mentionate.

3.1. Determinarea intensitatii luminoase a surselor de lumina

Sursele de lumind evaluate au fost: lampa DRT-400, Simulatorul Solar Oriel Model
9119X si lampile UV, VL-215.LC cu filtre monocromatice cu A = 254 nm si A= 365 nm (Tabelul
2.2). Eficacitatea utilizarii energiei luminii in reactiile fotochimice este data de randamentul
cuantic. Randamentul cuantic de formare a produsilor in reactia fotochimicad se determina din
raportul numarului de moli al produsului format AN si cantitatea luminii absorbite in timpul
reactiei Ala (ec. (2.6)) [152,153,166,167,179,188,189,195-202], de aceea devine necesar sa se
determine intensitatea radiatiilor emise de sursele de lumina folosite in studiu.

Actinometrul chimic este principalul instrument pentru determinarea fluxului de fotoni ce
intrd In mediul de reactie, care ulterior se foloseste pentru cuantificarea reactiilor fotochimice.
Fluxul de fotoni al lampilor folosite in lucru a fost determinat cu ajutorul actinometrului chimic
ferioxalatul(I11) de potasiu [Ks[Fe(C204)3]-3H20], Tabelul 3.1. Utilizarea actinometrului chimic
ferioxalat de potasiu a fost posibild, datoritda faptului ca spectrele de emisie ale surselor de
iradiere (Tabelul 2.2) se incadreaza in domeniul 220-600 nm, iar intervalul lungimilor de unda in
care actinometrul este sensibil constituie 250-480 nm, respectiv pe tot domeniul de emisie a

lampii DRT-400 si lampilor UV, VL-215.LC in prezenta filtrelor monocromatice A=254 nm si
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A=365 nm [154,186]. Doar Simulator Solar Oriel Model 9119X, in prezenta celor 3 filtre emite
dar totusi calibrarea cu acest actinometru este posibild, deoarece compusii luati in studiu sunt
sensibili in mare parte in domeniul 200-400 nm. In urma iradierii actinometrului chimic
K3[Fe(C204)3]-:3H20 cu sursele de iradiere mentionate, s-a calculat fluxul de fotoni, conform
metodicii descrise in Capitolul 2. Paralel s-a monitorizat proba martor, care avea aceeasi
compozitie, dar nu a fost supusa iradierii [195]. A fost stabilit ca in aceasta proba nu se formeaza
ioni de Fe(Il). Rezultatele obtinute indica ca fluxul de fotoni al lampii DRT-400, este
aproximativ 2,00-10° Enstein-L*-s?. Fluxul de fotoni emis de lampa UV, VL-215.LC in
prezenta filtrului monocromatic cu A=254 nm constituie 7,90-107 Enstein-L™-s™, iar in prezenta
filtrului monocromatic cu A=365 nm este de doud ori mai mare, 1,52-10°, Enstein-L -5 si sunt
de acelasi ordin ca si pentru lampa DRT-400. Valorile pentru fluxul de fotoni emis de SS in
prezenta celor trei filtre difera, dar este de acelasi ordin si se incadreaza in intervalul (1,40-3,10)
.10 Enstein-L™-s, dar cu un ordin mai mari decat lampa DRT-400 si lampile UV, VL-215.LC
[202].

Tabelul 3.1. Intensitatea radiatiilor si fluxul de energie a surselor de iradiere [3]

[Ks[Fe(C: Sursa de (i) An Imea (Flux Imea(flux | Fluxul de Fluxul de
O4)3]] iradiere (Fe?) | de fotoni) - | de fotoni) lumina energie-
/At -108, 108, -108, -108, 102, Joules-
mol-s? | Enstein-s? | Enstein- Einstein- | cm min?
Lts? cm? mint
0,006 M DRT-400 | 1,26 2,52 2,00 2,00 9,54 4,49
A=254 1,26 0,99 0,79 0,79 3,77 1,77
A=365 1,26 191 1,52 1,52 7,26 3,41
AMO 126 | 38,90 30,90 30,90 147,00 69,00
AM1.5D 126 | 32,90 26,10 26,10 124,00 58,00
UVC-bl. 1,26 17,90 14,20 14,20 68,00 32,00
0,012 M DRT-400 | 1,26 2,52 2,00 2,00 9,54 4,49
A=254 1,26 0,98 0,78 0,78 3,72 1,75
2=365 1,26 1,92 1,53 1,53 7,30 3,43
AMO 126 | 39,10 31,00 31,00 147,00 69,00
AM1.5D 1,26 | 32,80 26,00 26,00 124,00 58,00
UVC-bl. 1,26 17,60 14,00 14,00 67,00 31,00
0,015 M DRT-400 | 1,26 2,52 2,00 2,00 9,54 4,49
A=254 1,26 0,99 0,79 0,79 3,77 1,77
A=365 1,26 1,90 151 1,51 7,21 3,39
AMO 1,26 | 39,20 31,10 31,10 147,00 69,00
AM1.5D 126 | 32,80 26,00 26,00 124,00 58,00
UVC-bl. 1,26 17,70 14,10 14,10 68,00 31,00
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Valorile fluxului de fotoni a surselor de iradiere in ordinea cresterii, se aranjeaza in felul
urmitor: lampa UV, VL-215.LC in prezenta filtrului monocromatic cu A = 254 nm (7,90-107
Enstein-L-s?) < lampa UV, VL-215.LC in prezenta filtrului monocromatic cu A = 365 nm
(1,52-10° Enstein-Lt-s?) < lampa DRT-400 (2,00-10° Enstein-Lts? ) < SS, in prezenta
filtrului UVC-bl. (1,41-10° Enstein-L1-s1) < SS, in prezenta filtrului AM1.5D (2,60-107
Enstein-Lt-s?) <SS, in prezenta filtrului AMO (3,10-107° Enstein-L™-s°1).

Cunoscand suprafata supusa iradierii a fost posibil de calculat intensitatea medie a
luminii emise, fluxul de lumina si fluxul de energie a surselor de iradiere (ec. (2.8-2.12)). S-a
confirmat faptul c@ intensitatea radiatiilor emise nu depinde de concentratia initiala a
actinometrului chimic si de urmele de impuritati, deoarece au fost obtinute aceleasi rezultatele, la
trei concentratii diferite ale ferioxalatului(lll) de potasiu, dar este influentata de spectrul de
emisie al fiecarei surse de iradiere in parte [152,153,188]. Deci, actinometrul poate fi acceptat
pentru cercetdrile date. Rezultatele obtinute pot fi folosite pentru determinarea randamentului

cuantic al reactiilor fotochimice, cu implicarea tiolilor luati in studiu.

3.2. Fotoliza directa a tiolilor analizati

In ultimii ani, foarte multe cercetiri se fac cu implicarea proceselor de fototransformare a
poluantilor din sistemele acvatice, datorita dezvoltarii avansate a industriei chimice si a sintezei
de substante noi, care in mare parte nu sunt biodegradabile si sunt xenobiotici pentru acestea.
Fotoliza directa se realizeaza in cazurile in care substanta poluanta P, sub actiunea razelor solare,
absoarbe fotonii de lumina si este direct supusa transformarilor chimice [1-8,53-59].

Pentru a studia procesele de fotoliza directd a tiolilor mentionati a fost modelat urmatorul
sistem, in care a fost variatd concentratia initiala a tiolului: S—H2O—ho. Sistemul dat a fost iradiat
cu diferite surse de radiatii artificiale care au fost mentionate anterior (Tabelul 2.2).
Concentratiile tiolilor au fost selectate reiesind din sensibilitatea metodei si din concentratiile ce
se intlnesc in sistemele acvatice (10°-10° M) [2,3,33]. Paralel a fost monitorizati concentratia
acestora intr-o probd neiradiata si s-a constatat ca fara iradiere concentratia acestora nu se

modifica in timp.
Fotoliza directi a tioureei

Initial, pentru a determina dacd TU ar putea sa se supund fotolizei directe, a fost
inregistrat spectrul de absorbtie al solutiei apoase de TU. Din Figura 3.1 se observa ca maximul

de absorbtie al TU se manifesta la A= 300 nm, fapt ce ne indica ca TU se poate supune fotolizei
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directe, deoarece sursele de lumind folosite in cercetarea data, precum si Soarele in conditii

naturale emit radiatii cu asa lungime de unda [3,203-207].

0,8
A
0,6
0,4

0,2

0
200 300 400 500 600 700

A, nm

Fig. 3.1. Spectrul de absorbtie al tioureei: [TU] = 1-101 M, | = 1 cm [207]

Concentratiile initiale ale tiouree in sistem au fost in intervalul (2,0-103-5,2-:10°° M) si au fost
selectate pornind de la sensibilitatea metodei folosite, desi in sistemele acvatice naturale se
intilnesc concentratii mult mai mici, de ordinul 108-10° M. Curbele cinetice ale procesului de
oxidare fotochimici ale TU sunt prezentate in Figura 3.2. In paralel a fost monitorizata
concentratia TU intr-o proba neiradiatd si S-a constatat ca fara iradiere concentratia TU nu se
modifica esential in timp. Din curbele cinetice, se observa ca sub actiunea luminii emise
concentratia TU scade in timp. Legitati similare au fost stabilite si pentru celelalte surse de
iradiere folosite Tn cercetare (Tabelul 2.2). Datorita faptului ca spectrele de emisie ale lampilor se
suprapun cu spectrul de absorbtie al TU, substanta se supune fotolizei directe. Deci putem

constata ca reactia fotochimica are loc.

~+—=C=20100 M

~8=C=238+10" M
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% C=3,6010° M
-
o 3
— —C=440107 M
B 2
— ——emC= 520107 M
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- =
0 ¥
() 500 1000 1500 2000

t,s
Fig. 3.2. Curbele cinetice ale procesului de fotoliza directi a solutiei de TU, pH=6,8,
t=25 °C (Sursa de iradiere - lampa policromaticd DRT-400)

Pentru caracterizarea cinetica a procesului de fotoliza directd a TU, pentru toate sursele
de iradiere, in baza rezultatelor obtinute, au fost calculate vitezele de reactie si s-au construit
dependentele grafice ale vitezei de reactie in functie de concentratia initiala a TU in sistemul

analizat (-dC/dt) = f([TU]o) (Figura 3.3).

58



Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. 3.3. Variatia vitezelor de fotoliza directi ale TU in functie de concentratia acesteia, la
diferite surse de iradiere, pH=6,8, t=25 °C [207]

Din rezultatele practice s-a constatat ca TU se supune fotolizei directe la toate sursele de
iradiere si viteza de fotoliza directa a TU depinde direct proportional de concentratia initiala a
TU in sistem. Astfel, pentru concentratiile luate in studiu (2,0-10 -5,2-10 M) valorile vitezelor
de fotoliza directa ale TU se incadreaza in intervalul 2,0-10%-8,6-10° M-s™. La fel se observi ca
viteza de fotoliza directd a TU depinde atat de intensitatea radiatiilor emise, cat si de calitatea
acestora. Astfel, cea mai mare viteza de fotoliza directa a TU s-a dovedit a fi pentru SS, inzestrat
cu filtrul UVC-bl. si lampa policromatica DRT-400, deoarece spectrul de emisie al acestor surse
de iradiere se suprapune cel mai bine cu spectrul de absorbtie al TU. lar cea mai mica — pentru
SS, inzestrat cu filtrul AMO si lampa monocromatica cu A = 254 nm, deoarece spectrul de emisie
al acestor surse de iradiere, cel mai putin se suprapune cu spectrul de absorbtie al TU. Cu toate

ca lampa monocromatica cu A = 254 nm emite radiatii mai rigide, cu lungime de unda mai mica
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(adica, cu energie mai mare comparativ cu Simulatorul Solar), viteza fotolizei directe este mai
mica, dar totusi decurge, deoarece spectrul de absorbtie al TU se incadreaza in diapazonul 260-
360 nm cu un maximum de absorbtie la 300 nm. Totodatd, se cunoaste ca in solutiile apoase,
predomina forma tionica a TU [10,138], care este mai stabila. A fost demonstrat ca la iradierea
solutiei de TU cu raze cu A > 300 nm, TU va trece in forma sa tiolica, care se produce prin
transferul fotoindus de protoni de la unul dintre atomii de azot la atomul de sulf [137]. Reiesind
din faptul ca in sistemele acvatice ajung radiatii solare cu A > 300 nm, putem constata ca acest
proces va decurge si in sistemele modelate si in apele naturale [137-139,206,207]. Din cele
expuse se poate de concluzionat ca TU se va supune usor fotolizei directe in conditii naturale,
deoarece absoarbe radiatii ce se incadreaza in spectrul de emisie al Soarelui.

Pentru un tablou mai complet au fost calculati parametrii cinetici ai reactiilor
fotochimice, cum sunt vitezele initiale (-dC/dt), constantele efective ale proceselor (k),
randamentul cuantic (®) si timpul de injumatatire (t1/2) ai TU (Tabelul 3.2) [207].

Tabelul 3.2. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza directa
a TU in functie de sursa de iradiere [207]

Parametrii Sursa de iradiere

cinetici DRT-400 | A=254nm | A=365nm | SS, AMO | SS, AM1.5D | SS, UVC-hl.

[TU]o -103, M 2,00 2,00 2,00 2,00 2,00 2,00

-dC/dt-10%, M-s' 0,69 0,02 0,38 0,15 2,55 0,58

k-10% st 2,90 4,52 3,78 3,36 3,98 6,71

) 0,345 0,08 0,72 0,01 0,29 0,12

[TU]o -103, M 2,80 2,80 2,80 2,80 2,80 2,80

-dC/dt-10°%, M s 2,89 2,18 0,60 0,52 3,77 1,59

k-10% st 5,00 2,97 2,69 2,48 3,16 4,48

) 4,33 8,32 1,13 0,05 0,43 0,34

[TU]o *10%, M 3,60 3,60 3,60 3,60 3,60 3,60

-dC/dt-10°, M-s 5,21 3,53 0,80 0,94 4,35 3,69

k-10% st 5,10 3,48 2,86 2,18 3,20 3,49

) 7,81 13,47 1,51 0,09 0,50 0,78

[TU]o - 103, M 4,40 4,40 4,40 4,40 4,40 4,40

-dC/dt-10%, M-s 8,11 4,73 1,06 1,65 4,99 6,03

k-10% st 6,4 2,67 2,78 2,23 3,03 3,59

) 12,16 18,05 2,01 0,16 0,57 1,28

[TU]o *10%, M 5,20 5,20 5,20 5,20 5,20 5,20

-dC/dt-10°%, M-s 9,46 6,95 1,26 2,59 6,37 8,57

k-10% st 4,30 2,83 2,46 2,35 2,76 3,48

) 14,18 26,52 2,39 0,25 0,73 1,82

Kmed * 10%, s 4,74 3,29 2,91 2,52 3,23 4,35
T2 24min37 | 35min1ls 40 min 45min50 | 35min46s | 26 min 33 s

S S

Rezultatele obtinute denotd ca randamentul cuantic in cazul TU depinde direct

proportional de concentratia acesteia in sistem si este mai mare ca 1, pentru sursele de iradiere
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lampa DRT-400 si lampa VL-215.LC in prezenta filtrelor monocromatice cu A = 254 nm si A =
365, nm ceea ce denota faptul ca in procesul de fotoliza directa al TU doar la etapa initiald are
loc 0 reactie fotochimica, care este urmata de reactii chimice [152,153], posibil radicalice,
respectiv, TU poate fi initiator al proceselor de autopurificare chimica. Pentru SS, randamentul
cuantic este subunitar, ceea ce se explica prin faptul ca fluxul de fotoni in domeniul in care
absoarbe TU este mult mai mic. Acest flux nu asigura initierea proceselor radicalice, cu atit mai
mult cd 1n solutii are loc dezactivarea moleculelor excitate fotochimic, In urma ciocnirii cu
moleculele solventului. Deci in conditii reale, care sunt comparative cu sistemul iradiat la SS, in
prezenta filtrului UVC-bl., randamentul cuantic, ca si viteza reactiilor, depinde direct proportional
de concentratia initiala a TU in sistem, precum si de intensitatea radiatiilor emise si, totodata,
oxidarea fotochimica a TU va decurge dupa mecanisme radicalice. Constantele de vitezd sunt de
ordinul 10* s si variazi in dependentd de spectrul de emisie si de fluxul de fotoni emis de
aceste surse. Timpul de injumatatire variaza de la o lampa la alta si este in intervalul de la cca.

25 min (pentru lampa DRT-400) pana la 45 min (pentru SS, in prezenta filtrului AMO).

TU _4zs TU* (3.1)
TU* ——> P, (32)

unde: P- produsi de reactie

Reiesind din cele expuse mai sus, putem presupune ca TU se va supune fotolizei directe
conform mecanismului descris de ec. (3.1,3.2), iar produsii de reactie cei mai probabili, vor fi cei
prezentati in ec. (3.3,3.4) [45,140].

N
i H H
WM
| hv
A \ He

H‘-
N
H

N
! (3.3)
1
R—NH—C—NH, +SO
'o/' sau
v
S E s I\|J”3
1 hv, R*Nll*(“‘*Nll: R—N=C—S
R—NH—C—NH, > T +2H*
R—NZ(I.‘—S
NH, (3.4)

Asadar, printre produsele de reactie Se enumera: doi izomeri ai formei tiolice ai tioureei,

ureea, disulfura de tiouree etc. [207].
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Fotoliza directa a cisteinei

Un alt tiol care a fost supus fotolizei directe in acest studiu este cisteina (Cys). La fel ca si
in cazul TU, initial, a fost inregistrat spectrul de absorbtie al solutiei de Cys (Figura 3.4). S-a
constatat ca Cys absoarbe in domeniul A = 190-260 nm [3,207,208]. Deci spectrul de absorbtie al
Cys mai putin, comparativ cu TU, se suprapune cu spectrele de emisie ale surselor de iradiere
folosite in studiu, deci se asteapta ca fotoliza directa a Cys va decurge cu viteze mult mai mici.

1

A 0,8

0,6
0,4

0,2

200 220 240 260 280 300

A, nm
Fig. 3.4. Spectrul de absorbtie al Cys: [Cys/ = 1-10* M, | = 1 cm [207]
Rezultatele obtinute au fost folosite la trasarea curbelor cinetice, din care au fost calculate

vitezele de fotoliza directd ale Cys (Figura 3.5) [207]. Din rezultatele obtinute se observa ca la
concentratiile luate in studiu, vitezele initiale ale fotolizei directe ale cisteinei, s-au dovedit a fi
de ordinul 10° — 10° M-s?. S-a constatat ci viteza de oxidare a acesteia creste odatd cu
cresterea concentratiei ei in sistem si variaza in functie de sursa de iradiere. Deci cele mai mari
viteze s-au inregistrat pentru sistemele iradiate la lampa DRT-400 ((1,1-7,2)-10° M-s?!) si lampa
UV in prezenta filtrului monocromatic cu A = 254 nm ((0,4-5,3)- 10° M-sY), iar cele mai mici
pentru sistemele iradiate cu SS ((0,1-5,3)-10° M-s™). Din datele experimentale se poate confirma
ca Cys se supune fotolizei directe, dar vitezele de fotoliza sunt foarte mici si depind direct
proportional de concentratia acesteia si de calitatea si cantitatea razelor emise. Din rezultatele

obtinute se presupune ca Cys se va supune fotolizei directe conform mecanismului prezentat in

ec. (3.5-3.7):
Cys +hv — Cys* (3.5
Cys* — P (3.6)

2c00H-<iH-CH:SH_%-— COOH-GH-CHy—$—S$—CH -GH- COOH
NH: NH: NH: (3.7)

Principalul produs in rezultatul fotolizei directe a Cys, va fi cistina [207].
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Fig. 3.5. Variatia vitezelor de fotoliza directi ale Cys in functie de concentratia acesteia, la
diferite surse de iradiere, pH=6,8, t=25 °C [207]

Ulterior s-au calculat constantele de viteza si randamentele cuantice ale procesului

fotolitic, pentru toate sursele de iradiere. S-a determinat ca pentru concentratiile selectate

constantele efective de viteza ale procesului de fotoliza directa ale Cys sunt de ordinul 10°-10* s*

si variaza in functie de sursa de iradiere. Constantele de viteza medii ale fotolizei directe ale Cys,

descresc in functie de sursa de iradiere, in sirul: lampa DRT-400 (2,59-10* s1) > lampa UV, VL-

215.LC in prezenta filtrului monocromatic cu A = 254 nm (1,64-10* s) > SS, in prezenta

filtrului AMO (1,47-10* s) > lampa UV, VL-215.LC in prezenta filtrului monocromatic cu

A=365 nm (8,9-10° s1)>SS, in prezenta filtrului AM1.5D (5,5-10° s1)>SS, in prezenta filtrului

UVC-bl. (3,8:10° s?). Aceasti ordine se datoreaza faptului ci domeniul de absorbtie al Cys se

incadreaza in intervalul A = 190-260 nm [207,208] si respectiv acest interval cel mai bine se

suprapune cu spectrul de emisie al 1ampii DRT-400 si al 1ampii VL-215.LC in prezenta filtrului
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monocromatic cu A = 254 nm si cel mai putin se suprapune cu SS, in prezenta filtrelor AM1.5D
si UVC-bl. precum si lampa VL-215.LC in prezenta filtrului monocromatic cu A=365 nm. Pentru
caracterizarea probabilitatii decurgerii fotolizei directe pentru toate sistemele modelate au fost
determinate randamentele cuantice (Tabelul 3.3). Dupa rezultatele obtinute a fost stabilit ca
randamentul cuantic al fotolizei directe al cisteinei este mult subunitar, ceea ce poate fi explicat
prin faptul ci procesul are loc in solutie diluatid (10° M) si in acest caz are loc dezactivarea
moleculelor excitate fotochimic, in urma ciocnirii cu moleculele solventului [152,153]. Sursele
de iradiere folosite in studiu, s-au divizat in doua categorii: surse care asigura desfasurarea mai
eficienta a fotolizei directe a Cys-lampa DRT-400, lampa VL-215.LC in prezenta filtrului
monocromatic cu A = 254 nm si A = 365 nm, pentru care randamentul cuantic este de ordinul 107
si surse mai putin eficiente in desfasurarea fotolizei directe a Cys-SS 1n prezenta celor trei filtre,
10°-10"*. Dupa valorile randamentului cuantic putem constata ci in conditiile sistemelor acvatice
fotoliza directd a Cys practic poate fi neglijata, deoarece probabilitatea desfasurarii acesteia este
foarte mica. Aceste rezultate sunt in concordanta cu cercetarile anterioare [30,144]. Pentru toate
sistemele model s-a calculat timpul de injumatatire (Tabelul 3.5) si s-a constatat ca acesta
depinde de calitatea si cantitatea radiatiilor emise.

Tabelul 3.3. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza directa ai cisteinei [207]

Parametrii Sursa de iradiere
cinetici DRT-400 | A=254nm | A=365nm | SS, AMO | SS, AM1.5D | SS, UVC-hl.
[Cys]o-10%, M 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33
-dC/dt-10%°, M-s*| 10,90 4,08 1,06 1,47 1,17 2,45
k-10%, st 3,83 0,29 0,40 1,08 1,11 0,29
®-103 1,63 1,56 0,20 0,01 0,01 0,05
[Cys]o-10°%, M 0,83 0,83 0,83 0,83 0,83 0,83
-dC/dt-10%°, M-s*| 13,80 57 1,96 3,92 2,45 5,39
k-10% st 2,14 0,71 0,31 3,39 0,50 0,32
®-108 2,06 2,17 0,37 0,04 0,03 0,11
[Cys]o-105, M 1,66 1,66 1,66 1,66 1,66 1,66
-dC/dt-10%°, M-st| 22,80 18,90 40,80 7,35 9,80 13,20
k-10% st 1,73 1,59 0,61 0,22 0,27 0,42
D103 3,42 7,21 7,74 0,07 0,11 0,28
[Cys]o-105, M 2,50 2,50 2,50 2,50 2,50 2,50
-dC/dt-10%°, M-st| 42,60 29,00 44,90 10,60 33,00 31,80
k-10%, st 2,20 0,73 1,27 0,53 0,63 0,19
®-10°3 6,38 11,07 8,52 0,10 0,38 0,67
[Cys]o-10%, M 3,33 3,33 3,33 3,33 3,33 3,33
-dC/dt-10'°, M-s*| 72,00 53,10 63,70 19,60 57,00 37,20
k-10%, st 3,06 4,90 1,89 2,15 0,24 0,67
@ 108 10,79 20,26 12,08 0,19 0,66 0,79
Kmed-10%, s 2,59 1,64 0,89 1,47 0,55 0,38
T12 44 min37 | 1h 10 min 2h 9 min 1h18 3h30min4 5h 4 min
S 26's 48 s min 58 s S
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Timpul de injumatatire (z1/2) creste in functie de sursa de iradiere, in sirul: lampa DRT-
400 (44 min 36 s) < lampa VL-215.LC 1n prezenta filtrului monocromatic cu A = 254 nm (1 h 10
min 26 s) < SS, in prezenta filtrului AMO (1 h 18 min 58 s) < lampa VL-215.LC in prezenta
filtrului monocromatic cu A = 365 nm (2 h 9 min 48 s) < SS, in prezenta filtrului AM1.5D (3 h 30
min 4 s) <SS, in prezenta filtrului UVC-bl. (5 h 4 min 1 ).

Fotoliza directa a glutationului

Pentru a avea un tablou mai clar despre procesele din apele naturale a fost supus
transformarilor fotochimice si glutationul (GSH), care este un tripeptid cu numeroase functii
fiziologice. Mecanismele de transformare ale GSH ca si ale Cys au fost pe larg studiate de catre
cercetatorii din intreaga lume [31,32,209-211].

La fel ca si in cazurile precedente, initial, pentru a determina daca GSH potential ar putea
sa se supuna fotolizei directe a fost masurat spectrul de absorbtie al solutiei de GSH (Figura 3.6)
[207]. A fost stabilit ca GSH absoarbe in domeniul 190-380 nm, deci putem presupune ca GSH
se va supune fotolizei directe, deoarece spectrul de absorbtie se suprapune cu spectrul de emisie

al surselor de iradiere si viteza fotolizei directe va fi mai mare comparativ cu cea a Cys.
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Fig. 3.6. Spectrul de absorbtie al GSH: /GSH] = 1-10' M, | = 1 cm [207]

in baza rezultatelor obtinute, au fost trasate curbele cinetice, din care au fost calculate
vitezele de transformare fotochimica ale GSH si au fost construite dependentele grafice ale
vitezei de oxidare in functie de concentratia initiald a acestuia in sistem, supusa iradierii la
diferite surse. Din Figura 3.7 se observa c¢d GSH se supune fotolizei directe si ca vitezele de
fotoliza directd ale acestuia sunt de ordinul 107°-10° M-s?, de acelasi ordin ca si Cys. Spre
deosebire de Cys, vitezele de fotoliza directa ale GSH se incadreaza intr-un domeniu de valori
mai restrans, pentru toate sursele de iradiere. Cele mai mari valori ale vitezelor de fotoliza
directd ale GSH au fost inregistrate pentru lampa DRT-400 (2,4'10'10-2,3~10'9 M-s‘l), ceea ce se
explicd prin faptul ca spectrul de emisie al acesteia se suprapune cel mai bine cu spectrul de
absorbtie al GSH. Cele mai mici valori ale vitezelor de fotoliza directd ale GSH au fost

inregistrate pentru SS, in prezenta celor trei filtre, pentru care valorile s-au incadrat in domeniul
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(0,3-7,2)-101% M-s?, datoritd faptului cd spectrul de emisie al acestor surse de lumini cel mai

putin se suprapune cu spectrul de absorbtie al GSH.

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
L 25 - 15
@ »
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Fig. 3.7. Variatia vitezelor de fotoliza directi ale GSH in functie de concentratia initiala a
acestuia, la diferite surse de iradiere, pH=6,8, t=25 °C [207]

Reiesind din rezultatele obtinute putem concluziona ca in conditiile reale, vitezele de
fotoliza directa ale GSH, vor fi apropiate de rezultatele obtinute pentru SS, in prezenta celor cele
trei filtre, spectrele de emisie ale carora sunt cele mai apropiate de spectrul de emisie al Soarelui.
Pentru un tablou mai complet, pentru toate sistemele model au fost calculate constantele de
viteza si timpul de injumatatire (Tabelul 3.4). Pentru determinarea probabilitatii desfasurarii
fotolizei directe in sistemele modelate, au fost calculate randamentele cuantice ale fotolizei
directe ale GSH, pentru toate sursele de iradiere. Rezultatele prezentate in Tabelul 3.4 denota
faptul ca si constantele de viteza, la fel ca vitezele de fotoliza, variaza in functie de sursa de
iradiere, adica depinde de fluxul de fotoni si spectrul de emisie al sursei de iradiere folosite.

Constantele de viteza, ca si vitezele de fotoliza directa ale GSH, comparativ cu cele ale Cys, sunt
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mai mici si de ordinul 10°-10* s, Aceasta se datoreazi faptului ci GSH are o structurd mult
mai complexa ca a Cys, in compozitia careia intrd trei aminoacizi, inclusiv Cys. Deci cel mai
efectiv procesul de fotoliza directa al GSH se desfasoara la lampa DRT-400, spectrul de emisie al
acestei lampi include tot spectrul de absorbtie ale GSH [212].

Tabelul 3.4. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza directa a GSH [207]

Parametrii Sursa de iradiere

cinetici DRT-400 | A»=254 | »=365| SS,AMO | SS,AM1.5D | SS, UVC-bhl.
[GSH]o-10°, M 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33
-dC/dt-10%, M-s’t 2,44 0,73 0,92 1,06 0,57 0,33
k-10° st 9,48 6,19 11,3 7,21 2,74 3,86
®-103 1,22 2,79 1,75 0,10 0,06 0,07
[GSH]o-10°, M 0,83 0,83 0,83 0,83 0,83 0,83
-dC/dt-10%°, M-s! 5,24 1,25 1,53 1,56 1,07 0,97
k-10°, st 10,92 4,52 9,25 6,16 4,24 2,16
®-103 2,62 4,77 2,90 0,15 0,12 0,20
[GSH]o-10°, M 1,66 1,66 1,66 1,66 1,66 1,66
-dC/dt-10%, M-s’t 8,66 4,20 3,26 2,26 2,17 3,26
k-10°, st 7,60 4,07 10,4 5,45 4,16 11,7
®-108 4,33 16,00 6,19 0,22 0,25 0,69
[GSH]o-10°, M 2,50 2,50 2,50 2,50 2,50 2,50
-dC/dt-10%, M-s’t 14,66 8,40 4,29 2,89 4,35 4,41
k-10° s? 13,16 9,80 8,21 4,83 4,13 8,42
®-103 7,33 32,10 8,14 0,28 0,51 0,94
[GSH]o-10°, M 3,33 3,33 3,33 3,33 3,33 3,33
-dC/dt-10%°, M-s! 23,11 13,90 6,31 4,29 7,25 5,14
k-10°, st 12,01 20,40 8,78 6,31 10,2 9,72
@®-103 11,6 53,10 12,00 0,41 0,83 1,09
Kmed.-10°, st 10,63 8,90 9,60 6,00 5,09 7,17

T12 1h48 2h9 2h 18 3h12 3 h46 min 2h41 min5

min39s | min46s S min 30 s 54's S

Dacid sa ne referim la sistemele acvatice reale, putem presupune ca procesul de fotoliza
directa al GSH se va desfagura comparativ cu sistemele model iradiate la SS, in prezenta filtrului
UVC-bl., care are spectrul de emisie cel mai apropiat de cel al Soarelui. Timpul de injumatatire
(712) creste in functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (1 h 48 min 39 s) < lampa
VL-215.LC in prezenta filtrului monocromatic cu A = 365 nm (2 h 18 s) < lampa VL-215.LC in
prezenta filtrului monocromatic cu A = 254 nm (2 h 9 min 46 s) < SS, in prezenta filtrului UVC-
bl. (2 h 41 min 5 s) <SS, in prezenta filtrului AMO (3 h 12 min 30 s) < SS, in prezenta filtrului
AM1.5D (3 h 46 min 54 s).

Pentru caracterizarea probabilitatii decurgerii fotolizei directe pentru toate sistemele
model au fost calculate randamentele cuantice ale GSH. Dupa rezultatele obtinute a fost stabilit

ca randamentul cuantic al fotolizei directe al GSH analog Cys este mult subunitar, ceea ce poate
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fi explicat prin faptul ca procesul are loc in solutie diluatd si in acest caz are loc dezactivarea
moleculelor excitate fotochimic, in urma ciocnirii cu moleculele solventului [152,153]. A fost
stabilit ca randamentul cuantic al GSH depinde direct proportional de concentratia acestuia in
sistem. Totodatd, s-a constatat ca randamentul cuantic depinde de calitatea si cantitatea radiatiilor
emise si pentru sursele de iradiere folosite in studiu s-au divizat in doud categorii: surse care
asigura desfasurarea mai eficientd a fotolizei directe a GSH- lampa VL-215.LC in prezenta
filtrului monocromatic cu A = 254 nm si A = 365 nm si lampa DRT-400, pentru care randamentul
cuantic este de ordinul 103-10?, si surse mai putin eficiente in desfisurarea fotolizei directe a
GSH - SS in prezenta celor trei filtre, pentru care randamentul cuantic s-a dovedit a fi de ordinul
10°-1073. Cu toate ci randamentul cuantic al GSH este mult subunitar, totusi comparativ cu cel al
Cys este cu 2 ordine mai mare, datoritd faptului ca are un spectru de absorbtie mult mai larg
(190-380 nm) si respectiv spectrul de actiune al surselor de iradiere este mult mai larg. Dupa
valorile randamentului cuantic, se poate de constatat ca in conditii reale, fotoliza directd a GSH
analog Cys poate fi neglijata, deoarece probabilitatea desfasurarii fotolizei directe a acestuia este
foarte mica. Aceste rezultate sunt in concordanta cu cercetarile anterioare [30,144].

Reiesind din rezultatele obtinute se poate de presupus ca fotoliza directa a GSH va
decurge conform mecanismului descris de ec. (3.8-3.10):
GSH + hv — GSH* (3.8)
2GSH* — GSSG + 2H" (3.9

Din mecanismul prezentat in ec. (3.8-3.10) s-a constatat ca principalul produs la fotoliza

directa al GSH va fi glutationul oxidat (glutation-disulfura).

OOH H o
COOH ? o h ~
N hv  HN N COOH
2 H;NJ\/\[r j)l\”/\comq—- : I
| -2H* o H
0 H CHZS
CH,SH |
GSH a CH,S ?
COOH
H,N - N~
|
COOH H °
GSSG (3.10)

Fotoliza directd a acidul tioglicolic

Spre deosebire de Cys si GSH, ATG (acidul tioglicolic) analog TU are provenienta
antropogena si totodatd are influenta negativa directa asupra organismelor vii [47]. Pentru a
determina influenta ATG asupra sistemelor acvatice, ca si in cazurile anterioare au fost studiate
procesele de fototransformare a acestuia pe sisteme model. La fel ca in cazurile precedente,

initial, pentru a determina daca ATG potential ar putea sd se supuna fotolizei directe, a fost
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masurat spectrul de absorbtie al solutiei de ATG (Figura 3.8). Se observa ca ATG are un maxim
de absorbtie Amax=234 nm, ceea ce este in concordantd cu datele din literaturd [213]. Daca
suprapunem spectrul de absorbtie al ATG, cu spectrele de emisie ale lampilor folosite in studiu,
se presupune ca ATG nu se va supune fotolizei directe, deoarece spectrele acestora nu se
suprapun. Absorbtia maxima a ATG este la 234 nm, iar sursele de iradiere folosite in lucrarea
datd, au spectre de emisie incepand cu 240 nm, pentru lampa DRT-400. Analog in sistemele
acvatice, ATG nu se va supune fotolizei directe, deoarece pe suprafata terestrd ajung foarte
putine radiatii cu A<290 nm.
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Fig. 3.8. Spectrul de absorbtie al acidului tioglicolic: [ATG]= 1103 M, I=1 cm [207]

Ca sa confirmam sau sa infirmam ipotezele inaintate sistemele model ale ATG au fost
supuse iradierii cu sursele mentionate in Tabelul 2.2. A fost stabilit ca in rezultatul iradierii la
sursele de lumina selectate, concentratia acestuia nu se modifica In timp. Acest fapt confirma
ipoteza ca ATG nu se supune fotolizei directe si pentru transformarile acestuia in sistemele
acvatice e nevoie de conditii mai rigide.

ATG + hv 7 (3.11)

Deci din cele relatate s-a constatat ca ATG, la iradiere, se comporta diferit de ceilalti tioli

luati in studiu, deoarece nu se supune fotolizei directa [207].

3.3. Concluzii la Capitolul 3

1. S-a constatat ca actinometrul chimic, ferioxalat(IIl) de potasiu, este eficient pentru
determinarea fluxului de fotoni emise de sursele de iradiere folosite si s-a confirmat ca
acesta nu depinde de concentratiile actinometrului si de urmele de impuritati.

2. S-a calculat fluxul de fotoni, cu ajutorul actinometrului chimic, ferioxalat de potasiu,

pentru toate sursele folosite in studiu.
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S-a stabilit ca TU, Cys si GSH se supun fotolizei directe, la iradiere cu toate sursele
folosite in studiu, datorita faptului ca spectrele de absorbtie ale substratelor se suprapun
mai mult sau mai putin cu spectrele de emisie ale surselor de iradiere.

Vitezele de fotoliza directa ale tiolilor analizati depind direct proportional de concentratia
substratului in sistem precum si de fluxul de fotoni si spectrul de emisie al surselor de
iradiere.

S-a constatat ca ATG nu se supune fotolizei directe la iradiere cu sursele folosite, din
cauza ca spectrul de absorbtie al acestuia nu se suprapune cu spectrele de emisie ale
surselor de iradiere.

S-au calculat constantele de viteza, timpul de injumatatire si randamentele cuantice
pentru substratele care s-au supus fotolizei directe si s-a constatat ca acesti parametri
cinetici depind de fluxul de fotoni si de spectrul de emisie al surselor de iradiere.

S-a stabilit ci randamentul cuantic al TU la concentratiile studiate ((2,0-5,2)-10° M),
pentru sursele de iradiere lampa DRT-400 si lampa UV, lampa VL-215.LC in prezenta
filtrului monocromatic cu A = 254 nm si A = 365 nm, este mai mare ca unitate, ceea ce
denota faptul cd in procesul de fotoliza directa al TU doar la etapa initiala are loc o
reactie fotochimica, iar apoi reactii chimice, posibil radicalice.

La iradierea TU cu radiatiile emise de SS, randamentul cuantic este subunitar, ceea ce se
explica prin faptul ca spectrul de emisie al acestora mai putin se suprapun cu spectrul de
absorbtie al substratului si totodatd in solutii are loc dezactivarea moleculelor excitate
fotochimic ca urmare a ciocnirii cu moleculele solventului.

S-a constatat ca chiar daca TU, Cys si GSH se supun fotolizei directe, dar probabilitatea
initierii acestor transformari in conditiile sistemelor acvatice reale este foarte mica, fapt

confirmat prin randamentele cuantice.
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4. FOTOLIZA INDUSA A UNOR SUBSTANTE TIOLICE

Este cunoscut faptul ca la iradierea solutiei de peroxid de hidrogen are loc
descompunerea fotolitica a acestuia cu formare de radicali HO2", O>"" si OH" [11,44,56,128]:
H202 + hv — 20H" (4.2)
H202 + OH'— HO2 '+ H;0 k=2710" mol-Lts* (4.2)
Activitatea radicalilor HO2" si O2" este de 4-7 ordine mai mica in comparatie cu activitatea
radicalilor OH’, iar forma protonata (HO.") are proprietati de oxidant mult mai pronuntate in
comparatie cu forma disociata (O2") [11,44,56,128]. Cercetdrile realizate anterior confirma
faptul ca tiolii sunt substante greu oxidate de oxigen si mult mai usor de H2O> [10]. Rezultatele
prezentate in Capitolul 3, denotd faptul cd in sistemele acvatice, probabilitatea desfasurarii
fotolizei directe a Cys si GSH, este foarte mica (dupa valorile randamentului cuantic) si respectiv
este neglijabila, ATG nu se supune fotolizei directe si doar TU ar putea sa se supuna proceselor
de fotoliza directa in conditii reale.

In Capitolul 4 a fost studiatd fotoliza indusi a TU, Cys, GSH si ATG, cu utilizarea
acelorasi surse de iradiere ca si la fotoliza directa. Tot in acest capitol au fost studiate si
transformarile fotocatalitice, catalizate de ionii de Cu(Il) si Fe(III). In rezultatul studiului au fost
determinati parametrii cinetici ai fotolizei induse a tiolilor mentionati: vitezele de
fototransformare, constantele efective ale vitezelor de reactie, timpul de injumatatire, ecuatiile
matematice ale vitezelor de reactie precum si mecanismele posibile de fototransformare a tiolilor
vizati.

Pentru a evalua procesele ce decurg in sistemele acvatice in prezenta tiolilor mentionati,
ca si in cazul fotolizei directe, au fost folosite sistemele model in conditii de laborator. Legitatile
de transformare ale tiolilor supusi cercetarilor in conditii de laborator, vor putea fi folosite la
explicarea celor ce decurg in conditii reale. Pentru studierea procesului de oxidare fotochimica
indusd a tiolilor luati in studiu au fost modelate sisteme, unde inafara de substrat s-a adaugat
H20:, ca sursa de radicali OH, iar apoi sistemele s-au complicat prin adaugarea ionilor de Cu(ll)
si Fe(Ill) 1n calitate de catalizatori. Iradierea s-a realizat la sursele de radiatii mentionate anterior
(Tabelul 2.2). Reiesind din faptul ca lampa VL-215.LC in prezenta filtrelor monocromatic cu
A=254 nm si A=365, nu sunt caracteristice sistemelor acvatice naturale, rezultatele pentru aceste
lampi au fost prezentate la anexe (Anexele 5-8 si 33). Pentru a modela sisteme cat mai apropiate
de sistemele acvatice naturale in lucrare sunt prezentate rezultatele pentru sursele de iradiere

policromatice, care sunt caracteristice acestora. Pentru determinarea parametrilor cinetici, pentru
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fiecare sistem pe rand s-a variat concentratia unui component, iar concentratiile celorlalti
componenti au fost mentinute constante. Astfel, au fost modelate urmatoarele sisteme:
S-H202-hv; S-H202-Cu(ll)-Av; S-H202-Fe(l11)-Av.

4.1. Fotoliza indusa a tiolilor de origine autohtona pe exemplul Cys si GSH
Fotoliza indusa a Cys in prezenta H>0O:

Pornind de la faptul ca studiile anterioare [3,161] au aratat ca vitezele de fotoliza directa
ale Cys sunt foarte mici, au fost facute studii asupra procesului de fotoliza indusa a acesteia cu
radicali OH. Din curbele cinetice obtinute au fost calculate vitezele initiale de oxidare ale Cys in
prezenta H2O» (Figurile 4.1-4.2). Oxidarea Cys decurge dupa un mecanism radicalic si complex,
descris in ec. (4.3-4.8) [214-216]. Vitezele de fotoliza indusa ale Cys s-au dovedit a fi de ordinul
107-10° M-s. Din Figura 4.1 se observi ca viteza de fotooxidare a Cys in prezenta H,0: a
crescut aproximativ cu 2 ordine in comparatie cu fotoliza directa si sunt de ordinul 10-°-10"* M-s™
si cresc, odatd cu cresterea concentratiei initiale de Cys In sistem [3]. Cresterea vitezei de
fotooxidare a Cys, in prezenta H2O2, demonstreazd cd mecanismul de fotooxidare al Cys este
radicalic, adica in sistem in urma procesului de fotoliza indusa, se formeaza radicali ce induc
oxidarea acesteia. Din rezultatele practice se observa ca intensitatea proceselor fotochimice
depinde direct de intensitatea radiatiilor si de spectrul de emisie, atestaindu-se cele mai mari
viteze la iradierea cu lampa policromaticd DRT-400 (6,6-108-3,5-107 M-s?), care pe langi faptul
ca asigurd generarea unei cantitati de radicali OH la descompunerea fotolitica a H2O», spectrul de
emisie al acestei lampi cel mai bine se suprapune cu spectrul de absorbtie al Cys (absoarbe in
domeniul 190-260 nm) [207]. Cele mai mici viteze au fost determinate la iradierea cu SS, in
prezenta filtrul AM1.5D si sunt aproximativ cu un ordin mai mici (1,8-10°-2,3-10% M-s?).
Acesta emite o cantitate mai mica de raze UV, respectiv se genereaza o cantitate mai micd de
radicali OH si totodata, spectrul de emisie al acestuia cel mai putin se suprapune cu spectrul de
absorbtie al Cys. Dar, totodata, spectrul de emisie al acestui filtru este cel mai aproape de
spectrul de emisie al Soarelui, respectiv rezultatele obtinute la iradierea cu acesta descriu cel mai

bine transformarile ce decurg in conditii naturale.
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Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
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Fig. 4.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
acesteia, la iradiere cu diferite surse, [H202]o =1,66-10* M, pH = 6,8, t=25 °C

Din Figura 4.2 se observa ca viteza de oxidare a Cys creste odatd cu cresterea
concentratiei de H202 in sistem si este de 2-3 ori mai mare decat in cazul variatiei concentratiei
de Cys, ceea ce se datoreazd aportului considerabil al radicalilor OH, obtinuti in urma procesului
de iradiere al H202, in oxidarea poluantilor din mediul acvatic. Similar procesului pentru TU, se
observi ci fotooxidarea Cys are loc cel mai efectiv la lampa DRT-400 (5,4-108-3,9-107 M-s™).
lar cele mai mici viteze, ca in cazul precedent, au fost stabilite pentru sistemele iradiate la SS, in
prezenta filtrului AM1.5D, care la fel s-au dovedit a fi mult mai mici analog sistemelor iradiate
la lampa policromatica DRT-400 (1,3-10%-5,6-10 M-s?).

Reiesind din cele expuse putem presupune ca oxidarea fotochimica a Cys decurge dupa
un mecanism radicalic si complex, descris de ec. (4.3-4.8) [37,135,143].

HO,CCH(NH2)CH,-SH + 0, "—HO,CCH(NH2)CH2(SO2H) "—HO,CCH(NH)CH2S0 +HO"  (4.3)

HO,CCH(NH2)CH2-SH + HO," — HO2CCH(NH2)CH.S* + H.0; (4.4)
HO>CCH(NH;)CH2-SH + HO-OH — HO2CCH(NH2)CH.S" + H,0 + OH" (4.5)
HO,CCH(NH2)CH2-SH + HO—OH — HO>,CCH(NH2)CH,SOH + H,0 (4.6)
HO,CCH(NH2)CH2-SH + *OH — HO2CCH(NH2)CH.S" + H,0 (4.7)
HO>CCH(NH2)CH2-SH + 'O, — HO2CCH(NH,)CH.S* + HO,' (4.8)
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Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
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Fig. 4.2. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
H202, la iradiere cu diferite surse, [Cys]o =1,66-10° M, pH =6,8, t=25 °C

Rezultatele obtinute pentru parametrii cinetici ai procesului de fotolizd indusa al Cys sunt
prezentate in Tabelul 4.1. Din calculele efectuate a fost determinat ca atat ordinul partial de
reactie dupa Cys, cat si dupa peroxidul de hidrogen sunt fractionare. Respectiv, din punct de
vedere al mecanismului, acest comportament se poate interpreta ca o concurenta intre doua
procese, iar contributia acestora depinde de concentratiile reactantilor si de sursa de iradiere.
Aceste rezultate sunt In concordantd cu cele din literaturd, dovedind inca o data cd Cys se supune
oxidarii dupa un mecanism radicalic, conform ec. (4.3-4.8). Ordinile globale de reactie s-au
incadrat intre unu si doi si pe langd faptul ca depinde de concentratiile Cys si ale peroxidului de
hidrogen, mai depinde si de fluxul de lumina si intensitatea radiatiilor emise.

Tabelul 4.1. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al Cys

Sursa de iradiere  |Kmeg.*10%, T2 Formula matematici a
st vitezei de reactie

Lampa DRT-400 8,21 12 min58's W= Kmea [CyS]%"-[H,02]%°

SS, AMO 255 | 45minl17s | W= Knea[Cys]"*[H:0:]°°

SS, AM1.5D 1,69 | 1h8min20s W= Kmea [Cys]%8-[H,0]%2

SS, UVC-hl. 1,02 | 1h53min14s | W= Knea[Cys]">[H:0:]°5

Constantele efective de vitezi s-au dovedit a fi de ordinul 10 s pentru toate sistemele.
Aceasta Inca o data denota faptul ca spectrul de emisie al acestei lampi, cel mai bine se
suprapune cu spectrul de absorbtie al Cys. Cele mai mici constante de viteza au fost inregistrate

pentru sistemele iradiate cu SS 1n prezenta celor trei filtre, ceea ce se explica prin faptul ca
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spectrul de emisie al acestora este limitat, razele cu lungimi de undd mai mici de 290 nm, fiind
foarte putine sau lipsesc, respectiv spectrele de emisie ale acestor surse cel mai putin se suprapun
cu spectrele de absorbtie ale Cys si H202. S-a demonstrat ca timpul de injumatétire pentru toate
sistemele variaza de la o sursd de iradiere la alta. Respectiv, in conditiile date, timpul de
injumatatire (z12) creste in functie de sursa de iradiere, in urmatoarea ordine: DRT-400 (12 min

58 s) <SS, AM1.5D (45 min 17 s) <SS, UVC-bl. (1 h 8 min 20 s) <SS, AMO (1 h 53 min 14 s).
Fotoliza indusd a GSH in prezenta H.O;

Pornind de la faptul ca GSH este un compus tiolic prezent in organismele vii si in plante,
el are un rol foarte important de captator al radicalilor liberi [32,35,37,40,134-136,143,209-
211,217-223]. in studiile anterioare a fost stabilit cd concentratiile GSH variaza in timp si spatiu
[2]. Desi in organismele vii acest tiol are o importantd majord pozitivd, ajungand In sistemele
acvatice poate avea o influentd negativa asupra proceselor de autopurificare chimica ale
sistemelor acvatice, prin consumul peroxidului de hidrogen si a radicalilor liberi care contribuie
la transformarea poluantilor din sistemele acvatice. Exista foarte multe studii cu referire la
transformarile si aportul acestui tiol in organismele vii [32,35,37,40,134-136,143,209-211,217-
221], pe cand studiile referitoare la transformarea GSH in sistemele acvatice sunt limitate. In
studiile descrise in Capitolul 3, s-a constatat ca probabilitatea desfasurarii fotolizei directe ale
GSH, este foarte micd (reiesind din valorile pentru randamentele cuantice). De aceea ne-am
propus ca sarcina studiul transformarilor fotoinduse ale acestui tiol in prezenta H20:x.

Au fost calculate vitezele initiale de oxidare a GSH in prezenta H202 si au fost construite
dependentele grafice ale vitezelor in functie de concentratia GSH si a peroxidului de hidrogen
adiugate in sistem. Vitezele de fotooxidare ale GSH, s-au dovedit a fi de ordinul 108-107 M-s!
(Figurile 4.3-4.4). Din Figura 4.3 se observa ca viteza de fotooxidare a GSH in prezenta H20. a
crescut aproximativ cu 1-2 ordine in comparatie cu fotoliza directa, sunt de ordinul 101%-10° M-s*
si creste, odatd cu cresterea concentratiei initiale de GSH 1in sistem. Cresterea vitezei de
fotooxidare a GSH, in prezenta H2O2, demonstreaza cd mecanismul de fotooxidare al GSH
similar Cys este radicalic, adicd in sistem in urma procesului de fotolizd indusa, se formeaza
radicali ce duc la oxidarea acestuia [222]. Similar studiilor precedente, se observa ca intensitatea
proceselor fotochimice, depinde direct de intensitatea radiatiilor si de spectrul de emisie,
atestandu-se cele mai mari viteze, la iradierea cu lampa policromatici DRT-400 (2,04-10%-
5,60-107 M-s?) si sunt aproximativ de doud ori mai mari decit in cazul fotooxidirii Cys in
aceleasi conditii. Aceasta se datoreaza faptului ca la iradierea cu aceasta lampa se genereaza o

cantitate mai mare de radicali OH la descompunerea fotolitica a H202 si totodata spectrul de
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emisie al acesteia cel mai bine se suprapune cu spectrul de absorbtie al GSH (care are 2 maxime
de absorbtie 1a Amax=225 nm si la Amax =362 nm).

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
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Fig. 4.3. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de concentratia
acestuia, la iradiere cu diferite surse, [H202]o = 1,66-10* M, pH = 6,8, t=25 °C

Cele mai mici viteze au fost determinate la iradiere cu SS, in prezenta filtrului UVC-bl. (3,8:10°-
2,6:10® M-s™), care blocheazi razele cu A< 290 nm si respectiv se genereazi o cantitate mai mici
de radicali OH si totodata spectrul de emisie al acestui filtru cel mai putin se suprapune cu
spectrul de absorbtie al GSH. Spectrul de emisie al SS, in prezenta filtrului UVC-bl. este cel mai
apropiat de spectrul de emisie al Soarelui, respectiv rezultatele obtinute la iradierea cu acesta
sunt cele mai apropiate de conditiile naturale. S-a determinat ca viteza de oxidare a GSH creste
odata cu cresterea concentratiei de H20 1n sistem (Figura 4.4) si este de 2-4 ori mai mare decat
in cazul variatiei concentratiei de GSH, ceea ce inca o data demonstreaza aportul considerabil al
radicalilor OH, generati la descompunerea fotolitica a H2O2 [56]. Similar Cys, se observa ca cel
mai efectiv, fotooxidarea GSH are loc la iradierea cu lampa policromatici DRT-400 (4,1-10°8-
7,9-107 M-st) si sunt de 2 ori mai mari decat in cazul fotooxidirii Cys in aceleasi conditii. Cele
mai mici viteze au fost stabilite la iradiere cu SS, in prezenta filtrului UVC-bl., care sunt mult
mai mici decat pentru sistemele iradiate la lampa policromatica DRT-400 (3,7-10°-8,9-108 M-s?),

dar care sunt aproximativ de doua ori mai mari decat in cazul fotooxidarii Cys.
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Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
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Fig. 4.4. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimici ale GSH, in functie de concentratia
H202, la iradiere cu diferite surse, [GSH]o = 1,66-10° M, pH =6,8, t=25 °C

Reiesind din cele expuse s-a presupus ca oxidarea fotochimica a GSH, in prezenta peroxidului de
hidrogen, va decurge dupa un mecanism radicalic si foarte complex, descris de ec. (4.9-4.20)

[134,135,213,216,227]:

G-SH+ 02 *— G(SO:H) *— GSO + 'OH (4.9)
G-SH + HO2® — GS® + H202 (4.10)
G-SH + H202 — GS* + H20 + OH" (4.11)
GS* + GS' — GSSG (4.12)
GS'+ GSH — GSSG ™ + H" (4.13)
2G-SH + H202 — GSSG +2H20 (4.14)
G-SH + H202 — GSOH +Hz0 (4.15)
GSOH + GSH — GSSG + H.0 (4.16)
G-SH + ‘OH — GS* + H.0 (4.17)
G-SH + 10, — GS* + HO," (4.18)
G-SH+ 0, — GSOOH (4.19)
G-SH + 2'0; — GSO:zH + [O] (4.20)

Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al GSH sunt prezentati in Tabelul 4.2.
Din calculele efectuate a fost determinat cd atat ordinul partial de reactie dupd GSH, cat si dupa

peroxidul de hidrogen sunt fractionare. Respectiv, din punct de vedere al mecanismului, acest
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comportament se poate interpreta ca o concurentd intre doud procese, contributia acestora
depinzand de concentratiile reactantilor si de sursa de iradiere. Aceste rezultate sunt in
concordanta cu cele din literaturd, demonstrand inca o data cd GSH se supune oxidarii dupad un
mecanism radicalic si doar la etapa initiald are loc o reactie fotochimicd urmata de reactii
chimice, conform ec. (4.9-4.20). Ordinile globale de reactie pentru lampa DRT-400 s-au incadrat
intre doi si trei, iar pentru SS, in prezenta celor trei filtre ordinul total de reactie este intre unu si
doi si au variat in functie de sursa de iradiere, ceea ce inca o datda demonstreaza ca mecanismul
de oxidare fotochimica al GSH este unul foarte complex cu mecanism radicalic, in concordanta
cu datele din literatura [134,135,217,220,224] si pe langa faptul ca depinde de concentratiile de
GSH si H202, mai depinde si de fluxul de lumind si de intensitatea radiatiilor emise. Constantele
efective de viteza s-au dovedit a fi de ordinul 10 s pentru lampa DRT-400 si 10 s pentru
sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre. Aceasta inca o data denotd faptul ca
degradarea GSH depinde de spectrul de emisie al lampilor si spectrul de absorbtie al substratului
si al celorlalti componenti din sistem, care pot initia reactii chimice, posibil, radicalice. Acest
fapt este confirmat si de ordinile globale de reactie, care pentru lampa DRT-400 s-a incadrat
intre doi si trei, fapt ce indicd ca la iradierea cu aceasta mecanismul de degradare a GSH este
mult mai complex. Cele mai mici constante de viteza au fost stabilite pentru sistemele iradiate cu
SS in prezenta celor trei filtre. Aceasta se explicd prin faptul cad spectrul de emisie al SS este
limitat, razele cu lungimi de undd mai mici de 290 nm, fiind foarte putine sau lipsesc, respectiv,
spectrele de emisie ale acestor surse cel mai putin se suprapun cu spectrele de absorbtie ale GSH
si H202, respectiv, In sistem se genereaza o cantitate mai micd de radicali, care contribuie la
degradarea GSH. Timpul de injumatatire (r12) creste in functie de sursa de iradiere, in ordinea:
DRT-400 (6 min 33 s)<SS, AMO (44 min 35 s)<SS, AM1.5D (1 h 37 min 52 s)<SS, UVC-bl. (1 h
59 min 4 s).

Tabelul 4.2. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al GSH

Sursa de iradiere Kmed. 10%, T2 Formula matematici a
st vitezei de reactie
Lampa DRT-400 17,60 6 min 33 s W= Kmea. [GSH]*3-[H20,]°8
SS, AMO 2,59 44 min35s W= Kmea.[GSH]°#-[H,0,]°®
SS, AM1.5D 1,18 | 1h37min525s | W= Kpea[GSH]*®-[H20,]°°
SS, UVC-hl. 0,97 1h59min4ds | W= Kmnea[GSH]*®[H,0,]°°

Daca comparam fotoliza indusa a Cys si GSH, ambii tioli de origine autohtona, care au
fost studiati In aceleasi conditii, se constatd cd acestea se vor supune fotolizei induse dupa
aceleasi legitati. Vitezele de fotolizd si eficacitatea desfasurarii proceselor diferd in functie de

sursele de iradiere folosite in studiu. Atat pentru Cys cat si pentru GSH cel mai eficient procesul
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de fotooxidare se desfdsoard in cazul iradierii cu lampa policromatica DRT-400, care are un
spectru larg si respectiv, se suprapune cel mai bine cu spectrele de absorbtie ale Cys si GSH.
Daca analizam rezultatele obtinute pentru sistemele iradiate cu SS, care emite radiatii cele mai
apropiate de radiatiile solare constataim ca totusi Cys se va supune mai efectiv degradarii decat

GSH, ceea ce se datoreaza structurii chimice mai complexe a GSH, comparativ cu cea a Cys.

4.2. Fotoliza indusa a tiolilor de origine alohtona pe exemplul TU si ATG
Fotoliza indusda a TU in prezenta H,O>

In baza rezultatelor obtinute, au fost trasate curbele cinetice si au fost calculate vitezele
de oxidare fotochimica a TU in prezenta H2O- (Figurile 4.5-4.6). Din Figura 4.5 se observa ca
vitezele initiale de oxidare fotochimica ale TU cresc odatd cu cresterea concentratiei initiale si
sunt de ordinul 10°-10% M-s ele fiind de 2-10 ori mai mari ca in cazul fotolizei directe, cu
exceptia solutiilor iradiate la SS, in prezenta filtrului UVC-bl. Aceasta se explica prin faptul ca in
prezenta radicalilor OH, care se formeazd in urma procesului de fotodisociere a H2O> (ec.
(4.1,4.2)), TU, in forma tionica, este oxidata de catre acestia dupa un mecanism radicalic (ec.

(4.21-4.24)).
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Fig. 4.5. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
acesteia, [H202]o = 1-102 M, pH = 6,8, t=25 °C
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Astfel, pe langa radicalii OH generati la fotoliza peroxidului de hidrogen, se formeaza si

alti radicali care accelereaza procesul de oxidare [225]:
NH,
| NH,

[ ]
- l.
‘|: S + OH— '?—S—OH
NH, NH,
©)
NH e NH,
ol - “OH ]
(II—S—OH c—s°®
|
NH, NH,
NH,
NH, ®|I\I|Hz ® @ﬁle
C—s® + C——s = $—s'—s—c
|
NH, NH, NH,
NH,
NH NH,
NH, NH, @NH, @ NH, 2
I I " e |

C—s—S—C® =—> C(—S—5—C =-—>» C=5-25—C

| | |
NH, NH, NH, NH, NH, NH,

(4.21)

(4.22)

(4.23)

(4.24)

Paralel TU se supune oxidarii cu peroxidul de hidrogen existent in sistem. Hoffmann s.a.

[226] au stabilit cd in conditii neutre (conditiile apelor naturale) TU la interactiune cu H20>

formeaza apa si dioxidul de TU:

(NH2).CS + 2H20, — 2H>0 + (NH2)2CSO>

(4.25)

La cresterea concentratiei initiale a H2O2 in sistem (Figura 4.6) se observa o majorare

importanta a vitezelor de oxidare fotochimica a TU, acestea sunt de 2-4 ori mai mari fata de

cazul variatiei concentratiei initiale ale TU, ceea ce inca o datd ne demonstreazd importanta

peroxidului de hidrogen si a radicalilor OH in oxidarea poluantilor in sistemele acvatice.
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Fig. 4.6. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimici ale TU in functie de concentratia H,O,,

[TUJo =2-10° M, pH = 6,8, t=25 °C
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La iradierea TU cu raze cu lungimi de undd mai mari de 300 nm, aceasta va trece in
forma tiolica [137-140,206], iar speciile reactive, care s-au format in urma iradierii H202 (ec.
(4.1,4.2)), vor interactiona cu forma tiolicd a TU, dupa urmatorul mecanism (ec. (4.26-4.31))
[227,228]:

NHz(NH)C-SH + 0, — NHz(NH)C(SO2H) ~ — NHy(NH)CSO™ + HO" (4.26)
NH2(NH)C-SH + HO,* — NH>(NH)CS® + H,0, (4.27)
NH2(NH)C-SH + HO-OH — NHz(NH)CS® + H,0 + OH- (4.28)
NH2(NH)C-SH + HO-OH — NH2(NH)CSOH + H,0 (4.29)
NHo(NH)C-SH + «OH — NH>(NH)CS® + H20 (4.30)
NH(NH)C-SH + 10, — NH>(NH)CS" + HO,' (4.31)

Analizand rezultatele practice se observa ca vitezele de oxidare fotochimica ale TU mai
depind direct proportional si de intensitatea radiatiilor emise, precum si de spectrul de emisie al
surselor de iradiere folosite. Cele mai mari viteze de oxidare fotochimica ale TU s-au dovedit a
fi, pentru sistemul iradiat cu lampa DRT-400, care are un spectru de emisie larg si cea mai mare
intensitate a radiatiilor. Cele mai mici viteze de oxidare fotochimica ale TU s-au inregistrat
pentru sistemul iradiat cu SS, in prezenta filtrului UVC-bl. Aceasta se explicd prin faptul ca
spectrul de emisie al acestui filtru, cel mai putin se suprapune cu spectrul de absorbtie al
componentilor din sistemul model. Din aceleasi figuri Se mai observa ca dupa impact sursele de
iradiere formeaza doua categorii: mai eficiente (lampa DRT-400 > SS, filtrul AMO) si mai putin
eficiente (SS, filtrul AM1.5D > SS, filtrul UVC-bl.). Din rezultatele date putem deduce ca in
conditiile apelor naturale TU se va supune fotolizei induse cu radicali OH, dupa ambele
mecanisme descrise anterior, dar intensitatea acestor procese va fi mica, deoarece spectrul de
emisie al Soarelui este cel mai apropiat de spectrul de emisie al SS, in prezenta filtrelor AM1.5D
si UVC-bl. Din rezultatele obtinute se poate concluziona ca TU se supune mult mai eficient
fotooxidarii, In prezenta H20,. Viteza de oxidare fotochimicd depinde de concentratia initiala a
TU in sistem, dar mai mult de concentratia H2O>. Viteza de oxidare fotochimica depinde si de
intensitatea si calitatea radiatiilor emise.

Ulterior pentru toate sistemele, au fost calculate ordinile partiale de reactie, constantele
efective de viteza si timpul de injumatatire al substratului. Din calculele efectuate s-a determinat
ca atat ordinul partial de reactie dupa TU, cat si dupa peroxidul de hidrogen, sunt fractionare. Din
punct de vedere al mecanismului, acest comportament se poate interpreta ca 0 concurenta intre
doua procese, contributia acestora depinzand de concentratiile reactantilor si de sursa de iradiere.
Ordinile globale de reactie s-au incadrat in intervalul intre 1 si 2, si au variat in functie de sursa
de iradiere, ceea ce incad o data demonstreaza ca mecanismul de oxidare fotochimica al TU este

81



unul complex [18,152,153] si pe langa faptul cd depinde de concentratiile substratului si a
peroxidului de hidrogen, mai depinde de fluxul de lumina, intensitatea radiatiilor emise si de alti
factori. Constantele efective ale vitezei de reactie (Tabelul 4.3) s-au dovedit a fi de ordinul 10* s°
! pentru sistemele iradiate cu SS in prezenta celor trei filtre si de ordinul 102 s pentru sistemele
iradiate cu lampa DRT-400.

Tabelul 4.3. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa ai TU

Sursa de iradiere Kmed. <108, 51 T Formula matematici a vitezei de reactie
Lampa DRT-400 1,88 6 min 8s W= Kmea. [TU]*"[H20,]°3
55, AMO 0,15 1h 17 min W= Kunea [TU]?7-[H20,]°5
SS, AML5D 053 | 21 min47s W= Knea[TU]"2[H,0,]°8
SS, UVC-hl. 027 | 42min46s W= Kmea [TU]Z5-[H20,]°2

Constantele de viteza sunt in concordanta cu vitezele de reactie si au confirmat faptul ca
fotoliza indusa a TU, depinde atat de concentratiile initiale ale reactantilor din sistem, cat si de
calitatea si intensitatea radiatiilor emise. Cele mai mici constante de viteza au fost inregistrate
pentru sistemele iradiate cu SS, ceea ce se explicd prin faptul ca intensitatea acestor surse de
iradiere este cea mai mica si spectrul de emisie este limitat, razele cu lungimi de unda mai mici
de 290 nm, fiind foarte putine sau lipsesc (filtrul UVC-bl). Daca comparam cele trei filtre
folosite, constatam ca pentru sistemul iradiat cu SS, in prezenta filtrului AMO, s-a stabilit cea
mai mica constantd efectiva de viteza, desi el permite trecerea radiatiilor similare cu cele emise
de Soare pana la patrunderea in atmosfera. Deci, SS inzestrat cu acest filtru, comparativ cu filtrul
AM1.5D si UVC-bl., emite o cantitate de radiatii cu lungimi de undd A < 290 nm, respectiv in
sistemele iradiate cu acesta, o cantitate mai mare de TU, va fi In forma tionica, care este mai
stabild si se supune mai greu transformadrilor. Ordinile partiale de reactie fatdi de ambii
componenti din sistemele model sunt fractionare, ceea ce inca o data demonstreazd ca procesul
de fotolizd indusa al TU la iradiere cu aceste surse este foarte complex si radicalic. Raportul
molar [TU]:[H202] este practic 2:1, pentru sistemele iradiate cu toate sursele. Timpul de
injumdtatire pentru toate sistemele variaza de la o sursid de iradiere la alta. In conditiile date,
timpul de injumatatire (z1/2) creste in functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa policromatica
DRT-400 (6 min 8 s) < SS, AM1.5D (21 min 47 s) <SS, UVC-bl. (42 min 46 s) <SS, AMO (1 h
17 min).

Fotoliza indusa a ATG in prezenta H,0>

Pornind de la faptul ca ATG nu se supune fotolizei directe s-a studiat fotoliza ATG,

indusa cu radicali OH. Ca sursa de radicali OH, la fel, a fost folosit H20-.
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Si in acest caz, au fost trasate curbele cinetice si au fost calculate vitezele de oxidare
fotochimica ale ATG in prezenta H2O> (Figurile 4.7-4.8). Din Figura 4.7 constatam ca vitezele
de oxidare fotochimica ale ATG, la variatia concentratiei acestuia in sistem ((1,66-4,16)-10* M),
in prezenta peroxidului de hidrogen, sunt de ordinul 10°-10® M-s si descresc odati cu cresterea
concentratiei de ATG in sistem. Aceasta legitate s-a atestat pentru sistemele iradiate cu toate
sursele de lumina. Aceasta se datoreaza faptului ca spectrul de absorbtie al ATG, nu se suprapune
cu spectrele de emisie ale lampilor folosite in studiu si pentru degradare acesta consuma
particulele active generate la fotoliza peroxidului de hidrogen (ec. (4.1,4.2)). Deci ATG are 0
influenta negativa asupra sistemelor acvatice, deoarece el conduce la consumul peroxidului de
hidrogen si a particulelor active, astfel contribuie la micgorarea capacitatii de autopurificare a

sistemelor acvatice.
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Fig. 4.7. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de concentratia
acestuia, la iradiere cu diferite surse, [H202]o =1-10° M, pH = 6,8, t=25 °C

Cu toate ca vitezele de oxidare ale ATG scad odata cu cresterea concentratiel acestuia in
sistem, s-a observat ca acestea depind de fluxul de lumina si de spectrul de emisie al lampilor.
Aceasta se explica prin faptul ca degradarea fotolitica a H>O> cu generare de particule active, la
fel, depinde de spectrul de emisie al lampii. Este cunoscut cd H20. are un domeniu larg de
absorbtie (190-400 nm), dar coeficientul molar de extinctie scade odatd cu cresterea lungimii de
unda [146,229-231]. Acest fapt este demonstrat de rezultatele obtinute: cele mai mari viteze de

degradare ale ATG au fost inregistrate la iradierea cu lampa DRT-400 (7,3-10® M-s?), care
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emite radiatii cu cele mai mici lungimi de unda, respectiv la aceastda lampa se va descompune cea
mai mare cantitate de H>O2 cu generarea de particule active [232]. Cele mai mici viteze au fost
determinate pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre ((2,8-4,1)-10° M-s™) care
emite radiatii cu lungimi de unda mai mari, respectiv, se va descompune o cantitate mai micd de
H20: si se va genera o cantitate mai mica de radicali, care contribuie la degradarea ATG.

Pentru a determina influenta H>O> asupra procesului de degradare al ATG, au fost trasate
dependentele grafice ale vitezelor de degradare in functie de concentratiile H2O> adaugat in
sistem. Din Figura 4.8 se observad ca viteza de degradare a ATG creste odata cu cresterea
concentratiei de H20O; in sistem, ceea ce demonstreaza aportul considerabil al H2O- la degradarea
poluantilor din sistemele acvatice. La fel, a fost stabilitd o diferentd intre vitezele de degradare

ale ATG 1n functie de sursele de iradiere folosite in studiu.
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Fig. 4.8. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG, in functie de concentratia
H202, la iradiere cu diferite surse, [ATG]o =3,33-10* M, pH =6,8, t=25 °C

Cele mai mari viteze de degradare ale ATG au fost inregistrate la iradiere cu lampa
policromatici DRT-400 (3,1-10%-1,4-107 M-s), deoarece ea emite radiatii cu cele mai mici
lungimi de unda. Respectiv, la iradierea sistemelor cu aceasta lampa se va descompune cea mai
mare cantitate de H>O> cu generarea de radicali (ec. (4.1,4.2)), care contribuie activ la degradarea
ATG. Cele mai mici viteze au fost inregistrate pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor
trei filtre ((1,5-4,7) -10° M-st). Acestea emit radiatii cu lungimi de undi mai mari, respectiv, la

iradierea sistemelor cu aceste filtre se va descompune o cantitate mai micd de H20> si se va
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genera o cantitate mai micd de radicali, care contribuie la degradarea ATG. Totodata, radiatiile
emise de SS, sunt cele mai apropiate de radiatiile emise de Soare, respectiv, vitezele de
degradare ale ATG 1n conditii reale vor fi mai apropiate de cele obtinute pentru sistemele iradiate
cu SS.

Reiesind din cele expuse S-a presupus ca ATG interactioneaza cu radicalii generati la
descompunerea peroxidului de hidrogen si se supune transformarilor conform mecanismului
descris de ec. (4.32-4.37) [64-66]:

CO2HCH2SH + O2 * — CO2HCH2(SO2H)* — CO2HCH2S0* + HO (4.32)
CO2HCH2SH + HO2" — CO2HCH2S " + H202 (4.33)
CO2HCH2SH + HO® — CO2HCH,S " + H2.0 (4.34)
CO2HCH2SH + HO* — CO2HCH2S(OH)H " — CO2HCH.S " + H20 (4.35)
CO2HCH2SH + HO-OH — CO2HCH2SOH + H20 (4.36)
CO2HCH:SH + '0; — CO2HCH3S " + HOy* (4.37)

unde: CO2HCH2SH - ATG

Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al ATG sunt prezentati in Tabelul 4.4.
Din calculele efectuate s-a stabilit ca ordinul partial de reactie dupa ATG este negativ, ceea ce ne
demonstreaza ca viteza de degradare este invers proportionald cu concentratiile acestuia. Similar
celorlalte cazuri a fost stabilit ca ordinile partiale de reactie dupa ATG si dupa peroxidul de
hidrogen sunt fractionare, iar ordinul global de reactie pentru toate sursele de iradiere folosite in
studiu este mai mic de unu. Respectiv, din punct de vedere al mecanismului, acest comportament
se poate interpreta ca 0 concurenta intre doud procese, iar contributia acestora depinde de
concentratiile reactantilor si de sursa de iradiere. Acest fapt inca o datd demonstreaza ca
mecanismul de oxidare fotochimicd al ATG, analog celorlalti tioli, este unul complex si radicalic,
ceea ce este in concordanta cu datele din literaturd [64-66] si pe langd faptul ca depinde de
concentratiile substratului si a peroxidului de hidrogen, depinde si de fluxul de lumind si de

intensitatea radiatiilor emise.

Tabelul 4.4. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa ai ATG

Sursa de iradiere Kmed. 10°, st T2 Formula matematici
a vitezei de reactie
Lampa DRT-400 19,30 59 min 50 s — [H20,]%7
P W =Kmed.- m
SS, AMO 1,21 15h54 min32s — [H20,]%3
W =k L2225
SS, AM1.5D 0,90 21h23min20s W =Ko - [Hp0,]°*
med. [ATG]OS
SS, UVC-bl. 0,85 22h38min49s — [H,0,]°5
W =Kmed.- ﬁ
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Constantele efective de viteza in functie de sursa de iradiere, spre deosebire de ceilalti
tioli, s-au plasat intr-un domeniu foarte larg de valori (8,5-10°-1,9-10* s™). Cele mai mari
constante de viteza au fost stabilite pentru sistemele iradiate cu lampa policromatici DRT-400
(1,9-10* s1). Cele mai mici constante au fost stabilite pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta
filtrelor AM1.5D si UVC-bl. (10° s). Aceasta demonstreazi ci degradarea ATG depinde de
spectrul de emisie al lampilor si spectrul de absorbtie al peroxidului de hidrogen din sistem,
produsii de fotodegradare care pot initia reactii chimice radicalice.

Timpul de injumatatire (r12) creste in functie de sursa de iradiere, in ordinea: DRT-400
(59 min 50 s) < SS, AMO (15 h 54 min 32 s) < SS, AM1.5D (21 h 23 min 20 s) < SS, UVC-bl.
(22 h 38 min 49 s).

4.3. Influenta ionilor de Cu(Il) si Fe(III) asupra procesului de fotoliza indusa al Cys,
GSH, TUsi ATG

In procesele cu participarea H202 si a radicalilor OH, un rol important il au ionii
metalelor cu valentd variabila, cum ar fi Cu, Fe, Mn s.a., in special, ionii de Cu(Il) si Fe(III)
[67,128]. In prezenta oxigenului dizolvat in ap4, ionii metalelor se afla in stare oxidata, participa
la activarea oxigenului si peroxidului de hidrogen, care apoi interactioneazd cu diverse
substraturi [53] si contribuie la transformarea acestora. In forma generald, mecanismul
procesului de interactiune al substantelor tiolice (R-SH) cu ionii metalelor de tranzitie Me™1*
poate fi prezentat in felul urmator [126]:

a) reducerea formei oxidate a metalului:

2R-SH + 2Me(™V* _ 2 Me™ + R-S-S-R + 2H* (4.38)
b) formarea complexului instabil:
Me"* + 2R-SH < (R-SH),Me™ (4.39)

c) eliminarea din complexul instabil a unei molecule de substantd tiolica si formarea
compusului mai stabil:
(R-SH)2Me™ — R-SH + (R-SH)Me"™ (4.40)
Cuplul Cu?*/Cu* exercitd actiune catalitici asupra multor sisteme redox. Usurinta cu care
Cu?" primeste un electron si trece in Cu*, pe de o parte, si instabilitatea speciei Cu* in solutie, pe
de alta parte, fac din cupru un bun catalizator [18]. La fel, este cunoscut faptul ca compusii
complecsi ai Cu(Il) la iradiere formeaza particule excitate care pot contribui la oxidarea
substratelor, conform ec. (4.41) [73]:
Cu(ll)-L + hv — Cu(Il) - L* — Cu() + L* (4.41)
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Totodata, ionii de Cu(l), formati in ec. (4.38-4.41), contribuie la regenerarea unei cantitati
suplimentare de radicali OH, conform ec. (4.42) [53,67,73]:
Cu(l) + H202 — Cu(1l) + 'OH + OH" (4.42)
Un aport deosebit in procesele de oxido-reducere din apele naturale il au si ionii de Fe(lll), care
sunt particule proprii apelor naturale, fiind in concentratii de ordinul 107-10® M si poseda rolul
de catalizator. Din studiile anterioare se cunoaste ca speciile dominante ale ionilor de fier la pH-
ul apelor naturale sunt Fe(OH)?*, iar aceste particule nu sunt fotostabile [214]. O sursa
suplimentard de radicali OH in apele naturale se obtine la iradiere in prezenta compusilor de
Fe(111) conform ec. (4.43) [214]:
Fe** + HoO + hvy — Fe?™ + 'OH + H* (4.43)
De aceea, au fost studiate legitdtile cinetice al procesului de oxidare fotochimica a
tiolilor mentionati in prezenta H20> si a ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl). Masurarile cinetice au fost
facute prin utilizarea conditiilor pentru reactii de ordinul pseudo-unu. Rezultatele obtinute sunt
prezentate in Tabelele 4.5-4.12.
Influenta ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill) asupra procesului de fotoliza indusa al Cys

Pentru determinarea aportului fiecarui component din sistem au fost trasate dependentele
variatiilor vitezelor de degradare ale Cys in raport cu concentratiile fiecarui component din
sistem (Figurile A15.1-A20.1). Din Figurile A15.1-A17.1 s-a constatat ca Cys se supune
degradarii dupa aceleasi legitati. S-a stabilit ca vitezele de degradare ale Cys in prezenta ionilor
de Cu(ll), sunt de ordinul 10°-107 M-s si cresc odati cu cresterea concentratiilor de Cys, H20;
si mai evident ale ionilor de Cu(Il) sau Fe(IIl) in sistem. Totodata, a fost stabilit ca in prezenta
ionilor de Cu(Il) s1 Fe(Ill), la concentratii mici de ioni de metale, vitezele de degradare ale Cys
sunt de 1,2-2,0 ori mai mici decat in absenta acestora, ceea ce se datoreaza faptului ca Cys
coordineaza cu ionii metalelor astfel dezactivandu-i. Totusi s-a constatat cd la cresterea
concentratiilor de ioni de metale, vitezele de degradare cresc. Acest fapt se explica atat prin
activitatea catalitica a ionilor metalici in procesul de degradare fotolitica al H2O2, cat si prin
formarea suplimentara a radicalilor OH la iradierea compusilor de Cu(II) si in special de Fe(lll),
conform ec. (4.41 si 4.43). Deci, la etapa initiala, are loc formarea complecsilor, care ulterior la
iradiere degradeaza cu formarea particulelor active care conduc la degradarea substratului
[53,67,73,214]. Acest fapt inca o data demonstreaza ca ionii de Cu(Il), sunt catalizatori eficienti,
in generarea radicalilor in procesul de degradarea fotolitica [10,53,67,73]. La fel, a fost stabilit ca
vitezele de degradare ale Cys, analog cazurile precedente, depinde de spectrul de emisie al

lampilor folosite. A fost stabilit ca la iradierea cu lampa policromatica DRT-400, in prezenta
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ionilor de Cu(Il), vitezele de degradare ale Cys sunt cele mai mari, ceea ce se explica prin faptul
ca aceastd lampa emite radiatii care cel mai bine se suprapun cu spectrul de absorbtie al Cys,
H202 si al complecsilor de Cu(ll). Respectiv, la iradierea cu aceasta sursa se genereaza o
cantitate mai mare de particule active, care conduc la degradarea Cys. La iradierea cu SS, in
prezenta celor trei filtre s-a constata ca vitezele de degradare ale Cys, in prezenta ionilor de
Cu(ll), sunt cele mai mici. Motivul este ca aceste filtre permit trecerea radiatiilor care mai putin
se suprapun cu spectrul de absorbtie al Cys, H2O: si al complecsilor de Cu(ll).

In prezenta ionilor de Fe(Ill) (Figurile A18.1-A20.1), degradarea Cys decurge dupa
legitati similare. Totusi, vitezele de degradare in prezenta ionilor de Fe(Ill) sunt de 1,5-3,5 ori
mai mici, decat in prezenta ionilor de Cu(Il). Aceasta se explica prin faptul ca ionii de Cu(Il), la
pH-ul apelor naturale (6,5-8,5), la interactiunea cu peroxidul de hidrogen genereaza radicali OH,
pe cand ionii de Fe(lll), catalizeaza acest proces doar la pH acid, care nu este caracteristic pentru
apele naturale. Totodata compusii Fe(Ill) la iradiere genereaza o cantitate suplimentara de
radicali OH, care respectiv, conduc la degradarea poluantilor acvatici, inclusiv a Cys. Reiesind
din cele expuse putem concluziona ca compusii Fe(Ill), cu toate cd catalizeazd mai putin efectiv
procesul de degradare al Cys, comparativ cu compusii Cu(Il), sunt catalizatori destul de eficienti,
reiesind si din abundenta acestora in sistemele acvatice [73,74,214-216]. Analog sistemelor
model cu continut de ioni de Cu(ll), a fost stabilit ca vitezele de degradare ale Cys, in prezenta
ionilor de Fe(IIl) depinde si de sursa de iradiere, deoarece vitezele de degradare depind de
spectrul de emisie al lampii. Cele mai mari viteze de degradare au fost inregistrate pentru
sistemele iradiate cu lampa policromatica DRT-400, care cel mai bine se suprapune cu spectrul
de absorbtie al Cys (190-260 nm) si al compusilor de Fe(III) (care absorb in domeniul 300-400
nm) [73,74,214-216], precum si al H2O2 care absoarbe in domeniul 190-400 nm [146,229-231].
Cele mai mici viteze de degradare ale Cys au fost determinate pentru sistemele model iradiate cu
SS, in prezenta celor trei filtre. Spectrele de emisie ale acestora cel mai putin coincid cu spectrele
de absorbtie ale Cys, compusilor de Fe(III), precum si al H20.

In tabelul 4.5 sunt prezentati parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al Cys in
prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill), pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu. Din
Tabelul 4.5 putem constata ca ordinile partiale de reactie, in cazul Cys, analog TU, in raport cu
toti reactantii sunt fractionare, pentru toate sistemele modelate. Respectiv, din punct de vedere al
mecanismului, acest comportament se poate interpreta ca 0 concurenta intre mai multe procese,
paralele si succesive, contributia carora depinde de concentratiile reactantilor si de sursa de
iradiere. Ordinul partial de reactie dupa Cys, s-a dovedit a fi fractionar pentru toate sursele de

iradiere si este mai mic ca unu, ceea ce ne sugereaza formarea mai multor tipuri de intermediari
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cu ionii de Cu(Il) si Fe(III) in raport molar ([Cys]:[Cu(II)/[Fe(Ill)]) de 1:1, 1:2 si 2:1 conform ec.
(4.38-4.40). Ordinile partiale de reactie in raport cu toti reactantii sugereaza ca mecanismul de
fotooxidare al Cys este unul foarte complex si radicalic. Din mecanismul propus a fost stabilit ca
in rezultatul fotooxidarii Cys predominant se formeaza cistina. Ordinile globale de reactie sunt
aproximativ doi, pentru toate sistemele iradiate la toate sursele folosite in studiu.

Constantele efective de vitezd sunt de ordinul 10 s si descresc in functie de sursa de
iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (4,38:10%, s1) > SS, filtrul UVC-bl. (3,23-10* st) > SS,
filtrul AM1.5D (2,24-10* s) > SS, filtrul AMO (1,13-104, s). Comparand rezultatele obtinute
pentru sistemele model 1n absenta ionilor de Cu(Il) (Tabelul 4.1) si in prezenta ionilor de Cu(II)
(Tabelul 4.5) constatam ca constantele de viteza, in prezenta ionilor de Cu(II), au scazut de 1.2-2
ori, cu exceptia sistemelor iradiate la SS, filtrul UVC-bl (au crescut de 2 ori), ceea ce se explica
prin faptul cd la etapa initiala Cys leaga ionii de Cu(Il) in complecsi stabili, care ulterior se
oxideaza sub actiunea particulelor oxidative, cele mai active fiind radicalii OH. Totusi a fost
stabilit cd la marirea concentratiilor initiale ale ionilor de Cu(Il) in sistem se atestd o tendintd de
crestere a vitezelor. Deci, ionii de Cu(Ill) necomplexati catalizeazd procesul de generare a
radicalilor OH. Din cele mentionate putem concluziona ca Cys are un efect negativ asupra
proceselor de autopurificare al apelor naturale. Acest fapt se manifesta prin excluderea ionilor de
Cu(Il) din sistem, care au rolul de catalizatori in sistemele acvatice, precum si prin consumul
radicalilor OH, care sunt cele mai active particule in procesele de autopurificare ale sistemelor
acvatice. Timpul de injumatatire (z12) al Cys creste in functie de sursa de iradiere, in ordinea:
lampa policromatica DRT-400 (26 min 24 s) < SS, filtrul UVC-bl. (35 min 45 s) < SS, filtrul
AML.5D (51 min 34 s) <SS, filtrul AMO (1 h 42 min 14 s).

Tabelul 4.5. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al Cys
in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIT)

Sursa de iradiere |Kmeq. 10% s* Ti Formula matematica a vitezei de reactie
Lampa DRT-400 4,38 26 min 24 s W = Kmed. [Cys]%8-[H202]%3-[Cu(11)]°5
3,58 46 min 33 W = Kmea-[CyS] - [H202]°% [Fe(I11)]°2
SS, AMO 113 | 1h42min14ds | W= Kmea -[Cys]*®[H20:]%"-[Cu(I1)]°®
0,83 | 2h19minils | W = Kmea -[Cys]""-[Hz0:]°*[Fe(Il)]**
SS, AML5D 2,24 51 min 34 s W = Kmea.-[Cys]°® [H202]°5[Cu(I1)]°
1,58 | 1h13min7s | W = Kmea [Cys]®®[Hz02°3 [Fe(II)]*3
SS, UVC-bl. 323 35min 45 W = Knea-[Cys]*3 [Hz02]- [Cu(I]°3
1,83 1h3min7s W = Kmeq.-[Cys]%°-[H202]%¢-[Fe(111)]°2

La adaugarea 1n sistemele model a ionilor de Fe(l11), au fost atestate legitati similar celor
in prezenta ionilor de Cu(Il). Totusi, constantele de viteza 1n prezenta ionilor de Fe(Ill) sunt de

aproximativ 1,2-2,4 ori mai mici decat in prezenta ionilor de Cu(Il), iar timpul de injumatatire de
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1,5-2,2 ori mai mare. Deci, putem afirma ca ionii de Fe(III) si ionii de Cu(Il) vor fi exclusi din

sistem prin legarea acestora in complecsi de catre Cys.
Influenta ionilor de Cu(Il) si Fe(1ll) asupra procesului de fotoliza indusa al GSH

Pentru determinarea aportului fiecarui component din sistem au fost trasate dependentele
variatiilor vitezelor de degradare in raport cu concentratiile fiecarui component din sistem
(Figurile A21.1-A26.1). Din Figurile A21.1-A23.1 s-a constatat ca GSH se supune degradarii
dupa legitati similar celorlalti tioli. A fost determinat cd vitezele de degradare ale GSH in
prezenta ionilor de Cu(Il), sunt de ordinul 10%-10°% M-s? si cresc odati cu cresterea
concentratiilor de GSH, a ionilor de Cu(II) sau Fe(IIl), si mai evident cu cresterea concentratiilor
de H2O; in sistem. Totodatda s-a constatat cad in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill), la
concentratii mici ale ionilor de metale, vitezele de degradare ale GSH odata cu cresterea
concentratiilor acestuia in sistem cresc mai putin evident si chiar sunt mai mici decét in absenta
acestora. Aceasta se datoreaza faptului ca GSH analog Cys leaga ionii metalelor in complecsi,
respectiv dezactivandu-i. Totodata, s-a constatat ca la cresterea concentratiilor ionilor de metale,
vitezele de degradare cresc, pe de o parte ionii de Cu(ll) catalizeaza procesul de degradare
fotolitica a H2Op, iar pe de alta parte, compusii Cu(Il) si mai ales compusii Fe(III), formati la
interactiunea cu GSH, la iradiere genereaza o cantitate suplimentara de radicali OH, conform ec.
(4.41 si 4.43). Deci, initial are loc formarea complecsilor, care la iradiere degradeaza cu formarea
particulelor active care conduc la degradarea substratului [53,67,73,214]. Acest fapt inca o data
demonstreaza ca ionii de Cu(II), au rolul de catalizatori, la generarea radicalilor in procesul de
degradare fotolitica a H2O> [10,53,67,73]. S-a stabilit ca vitezele de degradare ale GSH, analog
celorlalti tioli, depind de spectrul de emisie al lampilor folosite. S-a constatat ca la iradiere cu
lampa policromatici DRT-400 in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl), vitezele de degradare ale
GSH sunt cele mai mari, ceea ce se explica prin faptul cd aceasta lampa are un spectru de emisie
destul de larg (240-440 nm) respectiv acesta cel mai bine se suprapune cu spectrul de absorbtie
al GSH, al H20; precum si al complecsilor de Cu(Il) si Fe(III). Spre deosebire de Cys, GSH se
supune degradarii fotocatalitice mult mai efectiv la SS, in special in prezenta filtrului AMO, desi
cantitatea si intensitatea radiatiilor cu lungimi de unda mici este foarte mica. Totodata, spectrul
de emisiei al acestei lampi se suprapune cu spectrele de absorbtie ale tuturor componentilor din
sistem. Cele mai mici viteze de degradare ale GSH, in prezenta ionilor de Cu(Il) au fost
inregistrate pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrului UVC-bl., care blocheaza razele
cu lungimi de unda mai mici de 290 nm, respectiv, cantitatea de particule active generate in urma

iradierii va fi destul de mica. Totodata, spectrul de emisie al acestui filtru cel mai bine se
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suprapune cu spectrul de emisie al Soarelui, deci in sistemele acvatice naturale, GSH se va
supune degradarii dupa legitatile si vitezele similare acestuia.

In prezenta ionilor de Fe(Ill) (Figurile A24.1-A26.1) degradarea GSH decurge dupa
legitati similare, dar vitezele de degradare sunt de 1,5-15 ori mai mici, decat in prezenta ionilor
de Cu(ll). Cele mai mici viteze de degradare ale GSH au fost inregistrate pentru sistemele model
iradiate la SS, in prezenta filtrului UVC-bl. Se explica prin faptul ca spectrul de emisie al
acestuia putin se suprapune cu spectrul de absorbtie al complecsilor de Fe(lll1). Cele mai mari
viteze de degradare au fost inregistrate pentru sistemele iradiate cu lampa DRT-400 si SS, filtrul
AMO, spectrele de emisie ale carora cel mai bine se suprapun cu spectrul de absorbtie al
complecsilor de Fe(lll).

Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa ai GSH in prezenta ionilor de Cu(II) si
Fe(l11), pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu sunt prezentati in Tabelul 4.6. Deci s-a
constatat ca ordinile partiale de reactie, ale GSH, in raport cu toti reactantii sunt fractionare,
pentru toate sistemele model. Respectiv, din punct de vedere al mecanismului, acest
comportament poate fi interpretat ca 0 concurenta intre mai multe procese paralele si succesive,
contributia carora depinde de concentratiile reactantilor si de sursa de iradiere. La modificarea
succesiva a concentratiei de GSH, H2O sau a ionilor de metal, la fel s-au gasit dependente
complexe, care denotd ca degradarea GSH decurge dupa mecanisme radicalice. Ordinile partiale
de reactie sugereaza formarea mai multor tipuri de intermediari cu ionii de Cu(Il) si Fe(Ill) in
raport molar ([GSH]:[Cu(Il)]/[Fe(IIT)]) de 1:1, 1:2 si 2:1 conform ec. (4.38-4.40). Analog Cys,
ordinile globale de reactie sunt aproximativ doi, pentru toate sistemele. Constantele efective ale
vitezelor de reactie sunt de ordinul 10-10" s, In prezenta ionilor de Cu(II) ordinea descresterii
constantelor este: lampa DRT-400 (2,86-10° s) > SS, filtrul AMO (2,30-10% s) > SS, filtrul
AM1.5D (5,22:10%s?) > SS, filtrul UVC-bl. (3,35-10* s%). In prezenta ionilor de Fe(III) ordinea
descresterii constantelor efective este: lampa policromatici DRT-400 (3,82-10* s) > SS, filtrul
AMO (1,66-10* s1) > SS, filtrul AM1.5D (1,21-10*s%) > SS, filtrul UVC-bl. (0,72-:10* s%). In
conditiile date, in prezenta ionilor de Cu(Il), timpul de injumatatire (z12) creste in functie de
sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (4 min 2 s) < SS, filtrul AMO (4 min 58 s) <SS,
filtrul AM1.5D (22 min 10 s) <SS, filtrul UVC-bl. (34 min 35 s). In prezenta ionilor de Fe(III),
timpul de injumatatire (71/2) creste in functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (30
min 14 s) <SS, filtrul AMO (1 h 9 min 48 s) <SS, filtrul AM1.5D (1 h 35 min 28 s) <SS, filtrul
UVC-bl. (2 h 41 min 34 s).

Comparand rezultatele obtinute pentru sistemele cu continut de GSH si peroxid de

hidrogen in absenta (Tabelul 4.2) si in prezenta ionilor de Cu(Il) (Tabelul 4.6) s-a constatat ca
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constantele de viteza, in prezenta ionilor de Cu(Il), au crescut de 1,3-2,3 ori, pentru sistemele
iradiate cu lampa DRT-400, iar pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre, au

crescut de 3,4-9,0 ori.

Tabelul 4.6. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al GSH

Sursa de iradiere Kmed, 104 s Ti2 Formula matematici a vitezei de reactie
Lampa DRT-400 28,65 4min2s W = Kied. [GSH]%8-[H20,]*°-[Cu(11)]**
3,82 30 min 14 s W= Kmed. [GSH]%® -[H.0,]%"-[Fe(111)]°3
SS, AMO 23,33 4min 58 5 W = Kmea [GSH]-[H20,]°7- [Cu(I1)]*7
1,66 1hOmin48s | W = Kmea [GSH]®* [H20:]°"-[Fe(I11)]**
SS, AML.5D 5,22 22min 10 s W = Kmea [GSH]?"-[H20:]°7- [Cu(11)]*3
1,21 1h35min285s | W = Kmea [GSH]?®-[H20:]°* [Fe(I11)]**
SS, UVC-hl. 3,35 34min355 | W = Kmeo [GSH]®"-[H202]%%-[Cu(11)]*®
0,72 2041 min34s | W = Kpea [GSH]™-[H,0.]%* [Fe(111)]°3

Comparand fotoliza necataliticd a GSH cu cea cataliticd in prezenta ionilor de Fe(Ill),
constatdim ca constantele de viteza sunt de 5 ori mai mici, pentru sistemele iradiate cu lampa
DRT-400, iar pentru sistemele model iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre, sunt de 1,5-2,0
ori mai mici, deci GSH leaga foarte activ ionii de Fe(IIl) in complecsi. Acest fapt conduce la
dezactivarea acestora, pe de o parte si formarea complecsilor mai stabili care degradeaza mai
greu, pe de altd parte. Cresterea concentratiei de complecsi ai Fe(Ill) in sistem conduce la
cresterea probabilitatii de absorbtie a fotonilor de catre acestia, care conduce la degradarea lor cu
generarea de radicali OH. Din cele mentionate putem concluziona ca GSH analog Cys are un
efect negativ asupra proceselor de autopurificare ale sistemelor acvatice, fapt ce se manifesta
prin excluderea ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl) din sistem, care au rolul de catalizatori in sistemele
acvatice precum si consumul radicalilor OH, care sunt cele mai active particule in procesele de

autopurificare chimica ale sistemelor acvatice.
Influenta ionilor de Cu(ll) si Fe(Ill) asupra procesului de fotolizd indusa al TU

Pentru stabilirea aportului fiecarui component din sistem au fost trasate dependentele
variatiilor vitezelor de degradare in raport cu concentratiile fiecarui component din sistem
(Figurile A9.1-A14.1). Din Figurile A9.1-A11.1, s-a constatat ca TU se supune fotodegradarii
catalitice dupa aceleasi legitati. S-a determinat ca vitezele de degradare ale TU in prezenta
ionilor de Cu(ll), sunt de ordinul 105-10* M-s si cresc odati cu cresterea concentratiilor de TU,
H20: si, mai evident, ale ionilor de Cu(Il) in sistem. Acest fapt demonstreaza ca ionii de Cu(Il),
foarte efectiv servesc in calitate de catalizatori, la generarea radicalilor in procesul de degradare
fotolitica a H2O» [53,67,73,126]. La fel, a fost stabilit ca vitezele de degradare ale TU, analog
cazurile precedente, depind de spectrul de emisie al lampilor folosite. S-a constatat ca la iradiere

cu lampa policromaticd DRT-400, in prezenta ionilor de Cu(Il), vitezele de degradare ale TU au
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crescut de 5-10 ori, ceea ce se explica prin faptul ca aceasta lampa emite radiatii care se
suprapun cu spectrul de absorbtie al TU, H2O> si al complecsilor de Cu(Il). Respectiv, la aceasta
sursa de iradiere se genereaza o cantitate mai mare de particule active care contribuie la
degradarea TU. La iradierea cu SS, in prezenta celor trei filtre s-a constata cd vitezele de
degradare ale TU, in prezenta ionilor de Cu(Il), au crescut de 2-4 ori, din cauza ca aceste filtre
permit trecerea radiatiilor care mai putin se suprapun cu spectrul de absorbtie al TU, H20: si al
complecsilor de Cu(II).

In prezenta ionilor de Fe(Ill), Figurile A12.1-A14.1, degradarea TU decurge dupa
aceleasi legitati, dar vitezele de degradare in prezenta ionilor de Fe(IIl) sunt de 1,5-3,5 ori mai
mici, decat in cazul ionilor de Cu(Il). Aceasta se explica prin faptul ca ionii de Cu(Il), la pH-ul
apelor naturale (6,5-8,5), la interactiunea cu H20. genereaza radicali OH, pe cand ionii de
Fe(Ill), catalizeaza acest proces doar la pH acid, ceea ce nu este caracteristic pentru apele
naturale. Totodatd este cunoscut ca compusii Fe(Ill), in prezenta tiolilor (reduc Fe(Ill) la Fe(II)
chiar si la pH neutru), iar la iradiere regenereaza o cantitate suplimentara de radicali OH, care
conduc la degradarea poluantilor acvatici, inclusiv a TU. Reiesind din cele expuse s-a
concluzionat ca compusii Fe(III), cu toate ca catalizeaza mai putin efectiv procesul de degradare
al TU, comparativ cu compusii Cu(II), sunt catalizatori destul de efectivi, reiesind din abundenta
acestora in sistemele acvatice [73,74,218-220]. Similar sistemelor model ce contin ioni de
Cu(ll), s-a determinat ca vitezele de degradare ale TU, in prezenta ionilor de Fe(IIl) depinde si
de sursa de iradiere, datoritd faptului cad vitezele de degradare depind de spectrul de emisie al
lampii. Cele mai mari viteze de degradare au fost inregistrate pentru sistemele iradiate cu lampa
policromatica DRT-400, deoarece spectrul de emisie al acestuia se suprapune cel mai bine cu
spectrul de absorbtie al complecsilor de Fe(III), care absorb in domeniul 300-400 nm [73,74,214-
216], precum si al H2O> care absoarbe in domeniul 190-400 nm [146,229-231]. Cele mai mici
viteze de degradare ale TU au fost determinate pentru sistemele model iradiate cu SS, in prezenta
celor trei filtre, spectrele de emisie ale cdror mai putin se suprapun cu spectrele de absorbtie al
complecsilor de Fe(II), H202 si TU.

Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa ai TU in prezenta ionilor de Cu(Il) si
Fe(lll) pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu sunt prezentate in Tabelul 4.7. Din
Tabelul 4.7 s-a constatat ca ordinile partiale de reactie ale fotodegradarii catalitice, ale TU in
raport cu toti reactantii sunt fractionare, pentru toate sistemele modelate. Respectiv, din punct de
vedere al mecanismului, acest comportament se poate interpreta ca o concurentd intre mai multe
procese, paralele si succesive, contributia cdrora depinde de concentratiile reactantilor si de sursa

de iradiere. La modificarea succesiva a concentratiei de TU, peroxid de hidrogen sau ionii de
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metal, s-au gasit de asemenea dependente complexe, care denotd ca oxidarea TU decurge dupa
mecanisme radicalice. Ordinul fractionar dupa TU, care pentru toate sursele de iradiere au avut
un raport molar de 2:1:1 ([TU]:[H202]:[Cu(Il)]), sugercaza formarea intermediarilor in mare
parte de forma (TU)2Cu®, conform ec. (4.39,4.40). Exceptie de la aceastd regula a facut sistemul
iradiat cu SS, inzestrat cu filtrul UVC-bl., pentru care ordinile partiale de reactie au fost in raport
molar de 1:1:1 ([TU]:[H202]:[Cu(I)]), care sugereaza ca la iradierea cu acest filtru, TU se va
supune predominant fotooxidarii conform mecanismului descris de ec. (4.26-4.31) si va prevala
intermediarul de forma (TU)Cu®. Reiesind din faptul ca acest filtru emite radiatii cele mai
apropiate de radiatiile solare, putem presupune ca in conditiile apelor naturale, TU se va supune
fototransformarilor dupa acelasi mecanism, in care predomind forma tiolica, pe timp insorit si
conform mecanismului descris de ec. (4.21-4.24), in lipsa Soarelui, deoarece TU va fi in forma
tionicd [137]. Ordinile globale de reactie sunt aproximativ doi, pentru sistemele iradiate cu lampa
DRT-400. Pentru sistemele model iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre, sunt trei si mai mult,
ceea ce incd o datd demonstreazd ca mecanismul de oxidare fotochimica al TU este unul
complex [135,143,228]. Procesul de oxidare fotocatalitici al TU depinde de concentratiile
acesteia, a peroxidului de hidrogen, de fluxul de lumind si de intensitatea radiatiilor emise.
Constantele efective de vitezd s-au dovedit a fi de ordinul 102 s? pentru sistemele iradiate cu
lampa policromatici DRT-400 si SS in prezenta filtrului AMO, si de ordinul 10 s, pentru
sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrelor AM1.5 D si UVC-bl. Constantele efective de viteza
descresc in functie de sursa de iradiere folosita, in ordinea: lampa DRT-400 (4,83-10%st) >SS,
filtrul AMO (1,24-102 s1) > SS, filtrul AM1.5D (0,90-107° s%) > SS, filtrul UVC-bl. (0,48-1072 s).
Timpul de njumatatire (z1/2) creste in functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (2
min 24 s) < SS, filtrul AMO (9 min 19 s) < SS, filtrul AM1.5D (12 min 50 s) < SS, filtrul UVC-
bl. (24 min 18 s). Comparand rezultatele obtinute pentru sistemele model in absenta ionilor de
Cu(ll) (Tabelul 4.3) si in prezenta ionilor de Cu(Il) (Tabelul 4.7) constatim cd constantele
efective de viteza, in prezenta ionilor de Cu(Il), au crescut de 2-3 ori, cu exceptia sistemelor
iradiate la SS, filtrul AMO (a crescut de 8 ori). Aceasta se explica prin faptul cd in prezenta
ionilor de Cu(Il) se genereaza o cantitate mai mare de radicali OH, care vor oxida chiar si forma
tionicd a TU, care prevaleaza in sistemele model iradiate cu aceste surse. Rezultatele date inca o
datd demonstreaza aportul considerabil al ionilor de Cu(Il) la oxidarea poluantilor din sistemele

acvatice.
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Tabelul 4.7. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al TU
in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl)

Sursa de iradiere  |Kmed.- 10% st Ti Formula matematici a vitezei de
reactie
Lampa DRT-400 4,83 2min 24 s W=Kmeq:[TU]*1[H202]%4[Cu(11)]*4
4,28 2min42s | W=Kmeq:[TU]*-[H20,]%4-[Fe(111)]%°
SS, AMO 1,24 IMiN19s | W=Kmea [TU]**[H.0,]°%[Cu(I1)]*®
0,95 12min9s W=Kmea: [TU]**[H202]-[Fe(l1)]

SS, AML1.5D 090 | 12min50s | W=Kmea[TU]**[H:0-]-[Cu(ID)]-2
0,31 37min30s | W=Kmea: [TU]*-[H.02]%5-[Fe(111)]°8
SS, UVC-hl. 0,48 24min 18s | W=Kmeqa:[TU]%°-[H20,]%°-[Cu(11)]°°
023 | 49min2ls | W=Knea [TU]*7-[H202]%*[Fe(111)]*7

La adaugarea in sistemele model a ionilor de Fe(Ill), au fost atestate legitati similare
prezentei ionilor de Cu(Il). Totusi, vitezele initiale de oxidare si constantele efective de viteza in
prezenta ionilor de Fe(IIl) comparativ cu sistemele in care au fost prezenti ionii de Cu(Il) sunt
aproximativ de 1,2-3,0 ori mai mici, iar timpul de injumatatire de 1,2-3,0 ori mai mare. Deci
putem afirma ca ionii de Fe(IIl) sunt efectivi in calitate de catalizatori in procesele de oxidare
fotochimica ale TU, totodata reiesind si din faptul ca, compusii Fe(IIl) sunt cei mai raspanditi in

sistemele acvatice, comparativ cu celelalte metale de tranzitie [67,73,74,214-216].
Influenta ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill) asupra procesului de fotolizd indusd al ATG

In scopul determinirii aportului fiecdrui component din sistem au fost trasate
dependentele variatiilor vitezelor de degradare in raport cu concentratiile fiecarui component din
sistem (Figurile A27.1-A32.1). Din Figurile A27.1-A29.1 s-a determinat ca vitezele de degradare
ale ATG in prezenta ionilor de Cu(Il), sunt de ordinul 10°-107 M-s™ si cresc odati cu cresterea
concentratiilor de ATG, H20> si mai evident ale ionilor de Cu(II) sau Fe(III) in sistem. Desi in
paragraful 4.4 s-a determinat ca vitezele de degradare ale ATG scad odata cu crestereca
concentratiei acestuia in sistem (Figura 4.7) la adaugarea ionilor de Cu(II) si Fe(III) in sistem s-a
constatat ca vitezele de degradare ale ATG cresc odatd cu cresterea concentratiilor acestuia in
sistem (Figurile A27.1-A32.1). Aceasta se explica prin faptul ca ATG ca ceilalti tioli formeaza
complecsi cu metalele de tranzitie, iar compusii Cu(Il) la iradiere formeaza particule reactive
care oxideaza ATG, conform ec. (4.41) [73]. Pe de alta parte, ATG are capacitatea de a reduce
ionii de Cu(ll) la Cu(l), iar Cu(I) in prezenta H2O: genereaza radicali OH, cele mai reactive
particule din apele naturale [53,64,67,73,215].

Pentru sistemele date au fost determinate cele mai mari viteze de degradare ale ATG.
Rezultatele obtinute sunt in concordantd cu studiile anterioare, care arata ca ionii de Cu(Il)
catalizeaza efectiv procesul de fotooxidare al tiolilor [66]. Totodata, a fost stabilit ca vitezele de

degradare ale ATG, analog celorlalti tioli depinde de spectrul de emisie al lampilor folosite. A
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fost stabilit ca la fotoliza catalitica in prezenta ionilor de Cu(Il), cel mai efectiv, ATG se supune
degradarii la iradiere cu lampa policromatica DRT-400 ceea ce se explica prin faptul ca spectrele
de emisie al acestei lampi cel mai bine se suprapune cu spectrele de absorbtie ale compusilor de
Cu(Il) si/sau H20,. Respectiv, la iradierea sistemelor model cu aceasta lampa se genereaza o
cantitate mai mare de particule active care conduc la degradarea ATG. Cele mai mici viteze de
degradare ale ATG, in prezenta ionilor de Cu(Il) au fost determinate pentru sistemele iradiate cu
SS, in prezenta celor trei filtre. Spectrele de emisie ale acestor filtre cel mai putin Se suprapun cu
spectrul de absorbtie al H202 si al compusilor de Cu(Il), deci in aceste sisteme se genereaza o
cantitate mult mai mica de particule active care conduc la degradarea ATG.

In prezenta ionilor de Fe(Ill) (Figurile A30.1-A32.1) degradarea ATG decurge dupi
legitati similare, dar vitezele de degradare in prezenta ionilor de Fe(lll) sunt de 1,5-4,0 ori mai
mici, decat in prezenta ionilor de Cu(Il). Totodata, a fost demonstrat ca ATG in prezenta H20>
are capacitatea de a reduce Fe(lll) la Fe(Il) chiar la un pH neutru, care este caracteristic pentru
apele naturale si respectiv genereaza particule active, ca radicalii OH, care conduc la oxidarea
ATG conform ecuatiilor [64]:

Fe(ll)+HORSH« [Fe(IIl)(ORS)]*+2H* (4.44)
2[Fe(I11)(ORS)]" +2H"— 2Fe(1l) + HORS-SROH (4.45)
unde: HORSH este ATG

Analog ionilor de Cu(Il), in prezenta ionilor de Fe(Ill) a fost stabilita o dependenta a
vitezelor de degradare a ATG in functie de sursa de iradiere. A fost stabilit ca cel mai efectiv,
ATG se supune degradarii la iradiere cu lampa DRT-400. Aceasta se explica prin faptul ca
spectrul de emisie al acestei lampi se suprapune cel mai bine cu spectrele de absorbtie ale
compusilor de Fe(Ill) si/sau al H202. Cele mai mici viteze de degradare ale ATG, in prezenta
ionilor de Fe(lll) au fost atestate pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre.
Spectrele de emisie ale acestora cel mai putin se suprapun cu spectrul de absorbtie al H20 si al
compusilor de Fe(Ill). Daca comparam vitezele de degradare ale ATG la fotoliza necatalitica
(Figurile 4.7-4.8 si Tabelul 4.4) cu cea catalitica (Figurile A27.1-A32.1 si Tabelul 4.8),
constatam ca vitezele de degradare ale ATG 1in prezenta ionilor de Cu(Il) au crescut de 1,2-10,0
ori, iar in prezenta ionilor de Fe(III) de 1,1-9 ori. Acest fapt demonstreaza aportul considerabil al
ionilor de Cu(Il) si Fe(III) la cataliza procesului de degradare al poluantilor acvatici, inclusiv a
ATG.

Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusad al ATG in prezenta ionilor de Cu(Il) si
Fe(lll) pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu sunt prezentate in Tabelul 4.8.

Rezultatele prezentate indica asupra faptului ca ordinile partiale de reactie, ale ATG, in raport cu
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toti reactantii sunt fractionare, pentru toate sistemele model. Respectiv, din punct de vedere al
mecanismului, acest comportament se poate interpreta ca 0 concurenta intre mai multe procese
paralele si succesive, contributia carora depinde de concentratiile reactantilor si de sursa de
iradiere. Totodata, ordinile partiale de reactie sugercaza formarea mai multor tipuri de
intermediari cu ionii de Cu(Il) si Fe(IIl) in raport molar ([ATG]:[Cu(Il)]/[Fe(III)]) de 1:1, 1:2 si
2:1 si indica asupra faptului cd mecanismul de fotooxidare al ATG este radicalic si foarte
complex. Ordinile globale de reactie sunt intre doi si trei pentru sistemele model in prezenta
ionilor de Cu(Il), si intre unu si doi pentru sistemele model in prezenta ionilor de Fe(Ill).
Constantele efective de vitezd sunt de ordinul 105-10* s?. In prezenta ionilor de Cu(Il),
constantele efective de viteza ale ATG descresc 1n functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa
DRT-400 (2,6-10* sy > SS, filtrul AMO (4,0-10° s) > SS, filtrul AM1.5D (2,5-10°s?) > SS,
filtrul UVC-bl. (1,7-10° s). In prezenta ionilor de Fe(IIl), constantele efective de viteza ale
ATG descresc in functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (2,2-10* s™) > SS,
filtrul AMO (3,6-10° st) > SS, filtrul AM1.5D (2,0-10°s?) >SS, filtrul UVC-bl. (1,2:10° s}).

Comparand rezultatele obtinute pentru sistemele model cu ATG si H202 In absenta ionilor
de Cu(Il) (Tabelul 4.4) si in prezenta ionilor de Cu(Il) (Tabelul 4.8) se constatd ca constantele
efective de viteza, in prezenta ionilor de Cu(Il), au crescut de 1,4-3,3 ori, pentru toate sistemele,
iar in prezenta ionilor de Fe(IIl), acestea sunt de 1,2-2,9 ori mai mari. In conditiile date, in
prezenta ionilor de Cu(ll), timpul de injumatatire (712) al ATG creste in functie de sursa de
iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (43 min 48 s) < SS, filtrul AMO (4 h 45 min 14 s) <SS,
filtrul AM1.5D (7 h 33 min 2 s) <SS, filtrul UVC-bl. (11 h 19 min 33 s).

Tabelul 4.8. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al ATG

Sursa de iradiere |Kmed. 10* st T2 Formula matematici a vitezei de reactie
Lampa DRT-400 2,63 43Min48s | W = Kpea [ATGT]""-[H20:]"*[Cu(IN]°*
2,22 52 min 2 s W = Knea-[ATG]7-[H202]0% [Fe(I11)]°2
SS, AMO 0,40 | 4h45min14s | W = Ko [ATGT]-[H20:]"* [Cu(I)]°®
0,36 | 5h16min305s | W = Knes [ATG]’® -[H0-]%[Fe(1I)]°?
SS, AM1.5D 0,25 7h33min2s | W = Knea [ATGT]"®[H.0.]°>[Cu(1)]*®
020 | 9h37min37s | W = Kuea [ATG]’S [H:0,]°2[Fe(I11)]*

SS, UVC-bl. 017 | 11h19min33s | W = Kmeo [ATGTI"-[HOz]>[Cu(ll)]

0,12 | 15h24min11s | W = Kmea [ATG]*® -[H20:]2[Fe(lI)]O?

In prezenta ionilor de Fe(IIl), timpul de injumatatire (z12) al ATG creste in functie de
sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (52 min 2 s) <SS, filtrul AMO (5 h 16 min 30 s) <
SS, filtrul AM1.5D (9 h 37 min 37 s) <SS, filtrul UVC-bl. (15 h 24 min 11 s). Sistemele model
in prezenta ionilor de Fe(lll), au demonstrat legitati similare in prezenta ionilor de Cu(Il).

Constantele efective de viteza in prezenta ionilor de Fe(Ill) comparativ cu sistemele in care au
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fost prezenti ionii de Cu(Il) sunt de aproximativ 1,1-1,4 ori mai mici. Deci, se poate afirma ca
ionii de Fe(l11) analog ionilor de Cu(Il) catalizeaza destul de efectiv procesul de degradare al
ATG reiesind si din abundenta acestuia in sistemele acvatice.

In conditiile apelor naturale timpul de injumatatire al substratelor va depinde si de alti
factori, cum ar fi: prezenta si concentratiile metalelor de tranzitie si a altor poluanti acvatici,
conditiile mediului (temperaturd - odatd cu cresterea temperaturii creste activitatea
hidrobiontilor; nebulozitate - micsoreaza intensitatea radiatiilor ce ajung in sistemele acvatice,
timpul diurn - noaptea radiatiile solare lipsesc, iar pe parcursul zilei variaza; anotimpul -

influenteaza temperatura, intensitatea radiatiilor si activitatea hidrobiontilor s.a.).

4.4. Concluzii la Capitolul 4

1. S-a stabilit ca TU, Cys, GSH si ATG se supun fotolizei induse cu H20 si vitezele de
fotoliza ale acestora depind direct proportional de concentratia substratului si mai
mult a H202 in sistem, precum si de fluxul de fotoni si spectrul de emisie a surselor de
iradiere.

2. S-a constatat ca TU, Cys, GSH si ATG se supun fotolizei induse cu H202, mult mai
efectiv in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill) si vitezele de fotoliza indusa a acestora
depind direct proportional de concentratia substratului si mai mult a H2O», a ionilor de
Cu(Il) si Fe(IIl) in sistem precum si de fluxul de fotoni si spectrul de emisie ale
surselor de iradiere.

3. Au fost determinate constantele efective de viteza si timpul de injumatatire, pentru
toate substratele care s-au supus fotolizei induse necatalitice si catalitice si s-a
constatat cd acesti parametri cinetici depind de fluxul de fotoni si de spectrul de
emisie al surselor de iradiere precum si de spectrele de absorbtie ale tuturor

componentilor din sistem.

98



5. FOTOLIZA SENSIBILIZATA A UNOR SUBSTANTE TIOLICE

Pornind de la scopul lucrarii, de a studia transformarile fotochimice ale unor substante
tiolice, s-a tins de a ajusta sistemele model pana la o compozitie cat mai apropiata de sistemele
reale. In capitolele anterioare s-a studiat fotoliza directi si indusi cu H,O, in absenta si in
prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill). In capitolul dat ne-am propus si studiem fotoliza
sensibilizata a tiolilor mentionati in prezenta substantelor humice (SsH). Este cunoscut faptul ca
Substantele organice dizolvate, predominant substantele humice, participd in calitate de
sensibilizatori, astfel contribuind la degradarea poluantilor din sistemele acvatice [12-
17,115,116,144,233-239]. In apele naturale, substantele organice dizolvate cum ar fi SsH, au
rolul de fotosensibilizatori, absorbind lumina solara, trec in stare excitata, apoi, interactionand cu
oxigenul dizolvat din apd, genereaza intermediari reactivi care conduc la degradarea poluantilor

conform ecuatiilor 5.1-5.8 [12-17,115,116,144,232-246]:

h
SsH = SsH* (5.1)
SsH* & Ss[H™ + e7] (5.2)
. AH0
[H + e ] — H +eaq (53)
—-H,0
0, + eqq » 03 (5.4)
h
SsH = 1SsH* — 3SsH* (5.5)
3SsH* + 0, —» SsH + 10, (5.6)
0, + eqq — 03" (5.7)
3SsH* +30, - SsH*™ + 0;° (5.8)

Pentru a determina influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizata al tiolilor au
fost modelate urmatoarele sisteme: S-SsH-Av. Calculul parametrilor cinetici ai fotolizei
sensibilizate, a substantelor tiolice, au fost realizate dupa reactia de ordinul pseudo-unu, dupa
concentratia substratului. In sistemele model a fost variata concentratia SsH (in intervalul 0,16-
5,00 mg/L), iar concentratia tiolului a fost mentinutd constanta. Sistemele model au fost supuse
iradierii succesive la sursele de iradiere mentionate anterior (Tabelul 2.2), in aceleasi conditii, in
pahare de cuart de aceeasi dimensiune, timp de o ord, periodic masurandu-se absorbanta solutiei
iradiate. Reiesind din faptul ca lampa VL-215.LC in prezenta filtrelor monocromatic cu A = 254
nm si A = 365, nu sunt caracteristice sistemelor acvatice naturale, rezultatele pentru aceste lampi
au fost prezentate in anexe (Anexele 36 si 37). Pentru a modela sisteme cat mai apropiate de
sistemele acvatice naturale in lucrare sunt prezentate rezultatele pentru sursele de iradiere

policromatice, care sunt caracteristice acestora.
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Din rezultatele practice au fost determinate vitezele initiale de fotoliza sensibilizata ale
tiolilor in functie de timpul de iradiere la diferite concentratii de SsH 1n sistem (ca in exemplul
prezentat in Figura A34.1). Ulterior au fost determinate constantele de fotoliza sensibilizata ale
tiolilor (conform exemplului dat in Figura A35.1). Paralel au fost modelate sisteme martor, care
au fost identice cu celelalte, dar nu au fost supuse iradierii si s-a determinat ca concentratiile
tiolilor practic nu se modifica in timp, deci este posibil de confirmat ca decurge fotoliza

sensibilizata.

5.1. Influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizata a unor tiolil autohtoni

Influenta SsH asupra procesului de fotolizd sensibilizati al Cys

Pentru a determina influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizatad al Cys au fost
trasate dependentele vitezelor initiale functie de concentratia SsH adaugate in sistem, la iradiere
cu sursele luate in studiu. Din Figura 5.1 se observa ca Cys se supune fotolizei sensibilizate cu
SsH, iar vitezele de oxidare cresc odatd cu cresterea concentratiilor initiale de SsH in sistem,
datorita faptului ca in procesul de iradiere a SsH se formeaza specii active, care conduc la
degradarea acesteia [240]. La fel s-a constatat ca vitezele de degradare ale Cys, cresc pana la o
anumitd concentratic de SsH adaugate in sistem, iar apoi incep sd scadd. Explicatiile sunt
similare fotolizei sensibilizate ale TU. Analog celorlalte cazuri, s-a determinat ca vitezele de
degradare ale Cys depind si de sursa de iradiere. Din rezultatele experimentale obtinute putem
constata ci vitezele de fotoliza sensibilizatd ale Cys cu SsH sunt de ordinul 10® M-s? pentru
sistemul iradiat cu lampa policromatici DRT-400 si de ordinul 10° M-s pentru sistemul iradiat
cu SS inzestrat cu cele trei filtre. Daca analizam spectrul de emisie al lampii DRT-400, care este
o lampa policromaticad si emite radiatii in domeniul 220-600 nm si comparam cu spectrele de
absorbtie al SsH, care absorb radiatii In domeniul 220-365 nm si au 2 maxime de absorbtie, unul
la lungimea de unda 254 nm si altul la 365 nm [3], constatam ca ele se suprapun forte bine,
respectiv excitarea SsH va fi mare si vitezele de degradare ale poluantilor cresc. Spectrele de
emisie ale SS, in prezenta celor trei filtre, mai putin se suprapun cu spectrul de absorbtie al SsH,
reiesind din faptul ca radiatii cu A>290 nm sunt foarte putine, sau lipsesc, filtrul UVC-bl. Dar
totusi fotoliza sensibilizata decurge si la iradiere cu aceste surse, deoarece SsH au un maxim de
absorbtie la 365 nm, lungimea de unda care se contine in spectrele de emisie ale celor trei filtre

ale SS. Vitezele de fotoliza sensibilizata ale Cys in prezenta SsH descresc in functie de sursa de

iradiere, in ordinea: (— %) (DRT-400, (0,2-4,2) -108 M-s1) > (— Z—i)(SS, AMO, (0,7-8,9)-10° M-s™)

> (—25)(SS, AML5D, (0,9-8,2)-10° Ms) > (= 2)(SS, UVC-bl., (1,3-5,8)10° MsL).
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Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
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Fig. 5.1. Variatia vitezelor de fotoliza sensibilizata ale Cys in functie de concentratia SsH in
sistem, la diferite surse de iradiere, [Cys]o=1,67-10° M, pH=6,8, t=25 °C

Ulterior pentru a intelege mai bine cinetica fotolizei sensibilizate a Cys, similar TU, au
fost determinate constantele efective de viteza in functie de concentratia SsH si timpul de
injumatatire pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu. Din Tabelul 5.1, pentru Cys, se
constatd legitati similare TU, concentratiile SsH adaugate in sistem influenteaza constantele
efective ale vitezelor de reactie si cresc odata cu cresterea concentratiilor acestora in sistem. Din
rezultatele experimentale obtinute s-a constatat ca constantele de vitezda, ale fotolizel
sensibilizate ale Cys sunt de ordinul 10“ s™ pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu.
Cele mai mari constante de viteza au fost atestate pentru sistemele iradiate la lampa DRT-400,
respectiv, la iradierea cu aceasta lampa se formeaza cea mai mare cantitate de particule excitate,
care ulterior conduc la degradarea Cys. Cele mai mici constante de viteza au fost determinate
pentru sistemul iradiat cu SS, in prezenta celor trei filtre, si sunt de 1,4-4,0 ori mai mici
comparativ cu celelalte surse de iradiere folosite in studiu. Aceasta se explica prin faptul ca SS
blocheaza radiatiile cu lungimi de unda mai mici de 290 nm, dar totusi are un spectru foarte larg
de lungimi de unda in care se include si 365 nm, lungimea de unda la care SsH au un maxim de
absorbtie. Dar totusi cantitatea acestor radiatii este mult mai micd, comparativ cu lampa
policromatica DRT-400. Din rezultatele practice s-a determinat ca oxidarea Cys decurge si in
lipsa SsH in sistem, adicd se supune si fotolizei directe, fapt demonstrat in Capitolul 3, dar

constanta efectiva a vitezei de reactie este mult mai mica in comparatie cu sistemele in care se
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adauga SsH. La compararea constantelor efective ale fotolizei directe cu cele ale fotolizei
sensibilizate cu SsH constatam ca in prezenta SsH constantele de viteza cresc de 1,2-25,0 ori
pentru sistemele iradiate cu lampa policromatica DRT-400 si de 1,8-30,0 ori pentru sistemele
iradiate cu SS inzestrat cu cele trei filtre. S-a constatat ca constantele efective ale vitezei de
fotoliza sensibilizatd ale Cys depind de concentratia initialda a SsH in sistem, precum si de
intensitatea radiatiilor si spectrul de emisie al sursei de iradiere.

Tabelul 5.1. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata al Cys la diferite surse
de iradiere, [Cys]o=1,67-10° M, pH=6,8, t=25 °C

SsH], mg/L k-10%, st Kmed. * T12
10% st

Sursad 00 |02 {03 |10 1,7 2,3 3,3 50 - -
iradiere

DRT-400 1,7 |21 |35 |52 5,8 6,5 8,4 7,3 51 22 min 39 s

SS, AMO 02 (12 |19 |28 3,4 4,6 5,8 49 3,1 37min15s
SS,AM15D (03 |05 |12 |19 2,4 41 59 4,6 2,6 44 min 25
SS,UvC-bl |04 |09 |11 |17 2,2 3,1 3,7 3,3 2,0 57 min45s

Cu toate ca procesele de fotoliza sensibilizata cu SsH la iradierea cu SS, in prezenta celor
trei filtre decurg cel mai lent, spectrele de emisie ale acestora sunt cele mai apropiate de spectrul
de emisie al Soarelui. Respectiv legitatile de transformare ale Cys in conditiile sistemelor

acvatice, sunt apropiate de cele determinate la iradiere cu SS.
Influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizatid al GSH

Pentru a determina influenta SsH asupra procesului de fotolizd sensibilizatd al GSH au
fost trasate dependentele vitezelor initiale In functie de concentratia SsH adaugate in sistem, la
iradiere cu sursele de iradiere luate in studiu. Din Figura 5.2 se constatd ca GSH se supune
fotolizei sensibilizate cu SsH, iar vitezele de oxidare ale acestuia cresc odatd cu cresterea
concentratiilor initiale de SsH in sistem. Reiesind din afirmatiile anterioare concluziondm ca SsH
pot fi considerate ca sensibilizatori in procesul de oxidare al GSH, analog tiolilor analizati
anterior. S-a constatat ca vitezele de degradare ale GSH cresc pana la o anumita concentratie de
SsH adaugate in sistem, iar apoi Incep sd scada, explicatie similara TU. Rezultatele prezentate n
Figura 5.3 denota faptul cd vitezele de degradare ale GSH depind In mare masurd si de sursa de
iradiere. Din rezultatele experimentale obtinute s-a stabilit ca vitezele de fotoliza sensibilizatd ale
GSH analog Cys sunt de ordinul 108 M-s™ pentru lampa policromatici DRT-400 si de ordinul
10° M-s? pentru SS in prezenta celor trei filtre. Cea mai mare vitezi de degradare a GSH a fost
stabilitd pentru sistemul iradiat cu lampa policromatici DRT-400. Aceastd lampa este foarte
rigida si are un spectru destul de larg (240-440 nm) care include toate maximele de absorbtie ale

SsH si respectiv, ale GSH. Deci, vitezele mai mari ale fotolizei sensibilizate ale GSH se
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datoreaza faptului cd spectrul de emisie al acesteia cel mai bine se suprapune cu spectrele de
absorbtie ale SsH si GSH. Cele mai mici viteze de degradare ale GSH au fost inregistrate pentru
sistemele iradiate cu SS 1n prezenta celor trei filtre. Spectrele de emisie ale SS in prezenta celor
trei filtre, mai putin se suprapun cu spectrul de absorbtie al SsH, dar totusi fotoliza sensibilizata
decurge, deoarece SsH au un maxim de absorbtie la 365 nm, lungimea de unda care se contine in

spectrele de emisie ale celor trei filtre. Vitezele de fotoliza sensibilizata ale GSH in prezenta SsH
descresc in functie de sursa de iradiere, in ordinea: (— %) (DRT-400, (0,9-4,5)-10% M-s?) >
(- Z—i) (SS, AMO, (2,2-13,4)-10° M-st) > (— %) (SS, AM1.5D, (2,2-7,0)-10° M-s?) > (—%)
(SS, UVC-bl., (3,3-5,1)-10° M-s™).

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
*.'.m 80 - 25
= 60 R? = 0,9814 < 2 R2=0,86
-y - 15
S 40 S
N = 10
D 2 <
Q O
2o S 0

0 1 2 3 4 — 0 1 2 3 4

[SsH],, mg/L [SsH],, mg/L
Sistem model iradiat la SS, filtrul AM1.5D Sistem model iradiat la SS, filtrul UVC-bl.
12
T'w 8
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3 2 s
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Fig. 5.2. Variatia vitezelor de fotoliza sensibilizata ale GSH in functie de concentratia SsH
in sistem, la diferite surse de iradiere, [GSH]o= 1,67-10° M, pH=6,8, t=25 °C

La compararea rezultatelor obtinute pentru Cys si GSH, care au fost supuse iradierii in
conditii egale, sunt ambii de origine naturala si au fost luate aceleasi concentratii de SsH si
substrat, se constata ca vitezele fotolizei sensibilizate nu difera foarte mult. Deci s-a ajuns la
concluzia ca viteza de fotoliza sensibilizatd a tiolilor depinde mai mult de concentratia SsH,
substratului, de sursa de iradiere si mai putin de natura substratului.

Pentru a explica mai bine cinetica transformarilor fotochimice ale GSH, pentru toate
concentratiile de SsH adaugate in sistem au fost determinate constantele efective de reactie si

timpul de injumatatire. Din Tabelul 5.2 a fost constatat cd concentratiile SsH adaugate in sistem
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influenteazd constantele efective ale vitezelor de reactie ale GSH si cresc odatd cu cresterea
concentratiilor acestora in sistem. Din rezultatele experimentale a fost stabilit cd constantele de
vitezd, ale fotolizei sensibilizate ale GSH sunt de ordinul 10 s pentru sistemele iradiate cu
lampa policromatica DRT-400. Cele mai mari constante de viteza sunt pentru sistemele iradiate
Cu aceasta lampa, datorita faptului ca SsH absorb activ radiatii in domeniul 220-400 nm [116],
respectiv, spectrul de emisie a acestei lampi se suprapune cel mai bine cu spectrul de absorbtie al
SsH si cu spectrul de absorbtie al GSH. Daca compardm constantele de viteza, determinate
pentru aceasta lampa, ale GSH si Cys (Tabelul 5.2), care s-au supus iradierii in conditii similare,
ambii tioli sunt de origine naturala si au fost adaugate aceleasi concentratii de SsH si substrat, se
constata ca constanta medie de vitezd a GSH este de 4,5 ori mai mare decat a Cys. La iradierea
GSH cu lampa DRT-400, acesta se supune fotolizei sensibilizatd mult mai activ comparativ cu
Cys, ceea ce se poate explica prin faptul ca GSH are un interval de absorbtie mult mai larg decat
cel al Cys, respectiv paralel acesta se supune si fotolizei directe. Cele mai mici constante de
viteza au fost atestate pentru sistemul iradiat cu SS, in prezenta celor trei filtre si sunt de ordinul
10 s, cu un ordin mai mici comparativ cu sistemele iradiate la lampa DRT-400. Aceasta se
poate explica prin faptul ca SS blocheaza radiatiile cu lungimi de unda mai mici de 280 nm, dar
totusi are un spectru foarte larg de lungimi de unda in care se include si 365 nm, lungimea de
unda la care SsH precum si GSH au un maxim de absorbtie, dar cantitatea acestor radiatii este
mult mai micd, in comparatie cu lampa DRT-400. La fel s-a determinat ca oxidarea GSH
decurge si in lipsa SsH in sistem, adicd se supune si fotolizei directe, dar constanta efectiva a
vitezei de reactie este mult mai micd in comparatie cu sistemele in care se adaugd SsH. Daca
comparam constantele efective ale fotolizei directe [3] cu cele ale fotolizei sensibilizatd cu SsH
(Tabelul 5.2) constatam ca in prezenta SsH constantele de vitezd sunt de 20,0 de ori mai mari
pentru sistemele iradiate cu lampa policromatica DRT-400 si de 2,0-11,9 ori mai mari pentru

sistemele iradiate cu SS in prezenta celor trei filtre.

Tabelul 5.2. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata al GSH la diferite
surse de iradiere, [GSH]o=1,67-10° M, pH=6,8, t=25 °C

[SsH], mg/L k-10% s Kmed. * T2
104, st
Sursa de
iradiere 0,0 0,2 0,3 1,0 1,7 2,3 3,3 5,0 - -
DRT-400 08 |59 |66 |129 |249 [372 |559 |419 23,3 4min57s
SS, AMO 05 |37 |43 |59 7,4 8,1 9,2 8,3 5,9 19min34s
SS,AM15D |04 |16 |23 |26 3,5 4,0 4,9 4,3 3,0 38min30s
SS, UVC-bl 12 [21 |22 |24 2,8 3,0 3,2 3,1 2,5 46 min12s
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S-a stabilit cd constantele efective ale vitezei de fotoliza sensibilizata ale GSH depind de
concentratia initiala a SsH 1n sistem, de intensitatea radiatiilor si de spectrul de emisie al sursei
de iradiere. Desi procesele de fotoliza sensibilizatd cu SsH la iradierea cu SS, in prezenta celor
trei filtre decurg cel mai lent, totusi spectrele de emisie ale acestora sunt cele mai apropiate de
spectrul de emisie al Soarelui. Respectiv, legititile de transformare ale GSH in conditiile
sistemelor acvatice, sunt cele mai apropiate de legitatile determinate pentru sistemele iradiate cu
SS.

5.2. Influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizati a unor tiolil alohtoni
Influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizata al TU

Pentru a determina influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizata al TU au fost
trasate dependentele vitezelor initiale functie de concentratia SsH adaugate in sistem, la iradiere
cu sursele luate in studiu. Din Figura 5.3 s-a constatat ca TU se supune fotolizei sensibilizate cu
SsH si vitezele de oxidare cresc odatd cu cresterea concentratiilor acestora in sistem, ceea ce
denota faptul ca in procesul de iradiere, SsH genereaza specii active, care conduc la degradarea
substratului, deci SsH pot fi considerate ca sensibilizatori la degradarea TU. Totodata, din Figura
5.3 putem constata cd vitezele de oxidare cresc pana la o anumitd concentratie de SsH adaugate
in sistem, dupa care incep sa scadad. Aceasta se poate explica prin faptul cd odatd cu cresterea
concentratiei de SsH 1n sistem, creste si turbiditatea, ceea ce interfera determinarea corecta a
concentratiei de TU, care se determini spectrofotometric. In acelasi timp, cu cresterea
concentratiei de SsH in sistem, cresc si concentratiile de specii active ale oxigenului, ceea ce
poate conduce la degradarea in sine a SsH, care au o structura foarte complexa. S-a constatat ca
vitezele de degradare ale TU mai depind si de sursa de iradiere. Din rezultatele practice putem
constata ci vitezele de fotoliza sensibilizatd ale TU in prezenta SsH sunt de ordinul 107 M-s*
pentru sistemul iradiat cu lampa policromaticd DRT-400 si de ordinul 108 M-s! pentru sistemul
iradiat cu SS, in prezenta celor trei filtre. Aceasta diferentd se datoreaza faptului ca SsH absorb
radiatii Tn domeniul 220-365 nm si au 2 maxime de absorbtie, unul la lungimea de unda 254 nm
si altul la 365 nm [116], respectiv spectrul de emisie al lampii policromatice DRT-400 cel mai
bine se suprapune cu spectrul de absorbtie al SsH. Spectrele de emisie ale SS, in prezenta celor
trei filtre, mai putin se suprapun cu spectrul de absorbtie al SsH, dar totusi fotoliza sensibilizata
decurge, deoarece acestea emit radiatii cu lungimea de unda 365 nm, care se include in spectrul

de absorbtie al SsH. Vitezele de fotolizd sensibilizatd cu SsH descresc in functie de sursa de

iradiere, in ordinea: (— ‘;—f ) (lampa DRT-400, (0,92-3,11)-107 M- s) > (—% )(SS, filtrul AMO,
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(1,95-7,32)-10° M-s%) > (= 22 )(SS, filtrul AM1.5D, (2,60-6,47)-10° M-s%) > (= 22 )(SS, filltrul
UVC-bl., (0,82-5,15)-10% M-s%).

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
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Fig. 5.3. Variatia vitezelor de fotoliza sensibilizati ale TU in functie de concentratia SsH in
sistem, la diferite surse de iradiere, [TU]o=2,0-10 M, pH=6,8, t=25 °C

Ulterior pentru a intelege mai bine cinetica fotolizei sensibilizate a TU, au fost
determinate constantele efective de vitezda in functie de concentratia SsH si timpul de
injumatatire pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu. Din Tabelul 5.3 se observa ca
concentratiile SsH adaugate in sistem influenteaza constantele efective ale vitezelor de reactie si
cresc odatd cu cresterea concentratiilor acestora in sistem. S-a constatat ca constantele de viteza
sunt de ordinul 10 s pentru sistemul iradiat la lampa DRT-400 si de ordinul 10* s, cu
aproximativ un ordin mai mici, pentru sistemele iradiate la SS in prezenta cu celor trei filtre. La
fel din Tabelul 5.3 se observa ca oxidarea TU decurge si in lipsa SsH in sistem, deci TU se
supune si fotolizei directe (rezultatele sunt prezentate in Capitolul 3), dar constantele efective ale
vitezelor de reactie sunt mult mai mici. Dacd comparam constantele efective ale fotolizei directe
[3] cu cele ale fotolizei sensibilizate cu SsH constatam ca in prezenta SsH constantele de viteza
au crescut de 1,2-12,0 ori pentru sistemele iradiate cu lampa policromatica DRT-400 si de 1,2-
8,0 ori pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre. S-a constatat ca constantele
efective de viteza depind de concentratia initiala a SsH in sistem, precum si de intensitatea
radiatiilor si de spectrul de emisie al sursei de iradiere. Astfel, cele mai mari constante de viteza

au fost atestate pentru sistemul iradiat cu lampa policromaticai DRT-400, datorita faptului ca
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spectrele de absorbtie ale TU si SsH cel mai bine se suprapun cu spectrele de emisie ale acestor
surse de iradiere. Cele mai mici constante de viteza au fost atestate pentru sistemele iradiate cu
SS, in prezenta celor trei filtre, din cauza ca spectrele de absorbtie ale TU si SsH mai putin se
suprapun cu spectrele de emisie ale acestor surse de iradiere, care sunt limitate. Respectiv, pentru
aceste surse de iradiere radiatiile cu lungimi de unda mai mici de 290 nm fiind foarte putine sau
lipsesc (filtrul UVC-bl.), iar intensitatea acestor surse este cea mai mica (in domeniul necesar).

Tabelul 5.3. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata al TU la diferite surse
de iradiere, [TU]o =2,0-103, M, pH=6,8, t=25 °C

SsH], mg/L k-104 st Kmed. * T12
10% st
Sursa d
iradiere 00 |02 |03 |10 1,7 2,3 3,3 50 - -
DRT-400 29 |36 (38 |79 134 |199 |351 |10,0 12,1 9min32s
SS, AMO 08 |09 |11 |15 2,3 3,2 3,9 3,4 2,1 55 min
SS,AM15D |12 |13 |14 |15 2,0 2,8 3,4 29 2,0 57 min45s
SS,uvC-nl |03 |04 |05 |07 1,0 19 2,7 2,3 1,2 1 h 36 min 16
S

Cu toate ca procesele de fotoliza sensibilizatd cu SsH la iradierea cu SS, 1n prezenta celor
trei filtre decurg cel mai lent, totusi spectrele de emisie ale acestor surse sunt cele mai apropiate
de spectrul de emisie al Soarelui, respectiv legitatile de transformare ale TU in conditiile naturale
ale sistemelor acvatice, sunt cele mai apropiate de legitatile determinate la iradiere cu aceste

surse.
Influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizata al ATG

Din rezultatele prezentate in Capitolul 3 s-a determinat ca ATG spre deosebire de ceilalti
tioli luati in studiu, nu se supune fotolizei directe. De aceea, spre deosebire de ceilalti tioli,
pentru ATG in prezenta SsH, au fost modelate patru sisteme: ATG-SsH-Av, ATG-SsH—H20,—
hv; ATG-SSH-H20>—Fe(l11)-hv si ATG-SsH-H20>—-Cu(I1)-Av.

Primul sistem, cel mai simplu, a fost identic cu ceilalti tioli. Deci, pentru determinarea
influentei SsH asupra procesului de fotolizd sensibilizatd al ATG au fost trasate dependentele
vitezelor initiale in functie de concentratia SsH adaugate in sistem, dar si de concentratia ATG,
la iradiere cu sursele luate in studiu. Din Figura 5.4 (a) si b)) se observa cda ATG se supune
fotolizei induse in prezenta SsH si vitezele de fotoliza indusa, depind de concentratia initiald a
ATG in sistem, precum si de calitatea radiatiilor emise. Valorile vitezelor de fotoliza indusa cu
SsH, sunt de ordinul 10°*1- 108 M-s. Cele mai mari valori au fost inregistrate la iradierea cu
lampa DRT-400, ceea ce se datoreaza faptului ca spectrul de emisie al acesteia cel mai mult se

suprapune cu spectrul de absorbtie al SsH, care absorb activ radiatii in domeniul 220-365 nm
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[115,116]. Sistemele iradiate cu SS, au demonstrat valori mai mici ale vitezelor de fotoliza
indusa, acestea fiind diferite pentru filtrele utilizate. Cele mai mari valori au fost determinate la
utilizarea filtrului AMO, care permite trecerea celei mai mari cantitati de radiatii cu A < 290 nm,
comparativ cu celelalte filtre folosite. Cele mai mici valori au fost inregistrate la utilizarea
filtrului AM1.5 D, care blocheaza radiatiile cu A < 290 nm, precum s$i micsoreaza intensitatea
celorlalte raze emise, respectiv spectrul de absortie al SsH mai putin se suprapune cu spectrul de
emisie al SS, in prezenta acestui filtru, dar totodatd acest filtru, emite radiatii cele mai apropiate

de radiatiile emise de Soare.
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Fig. 5.4. Dependentele vitezelor de fotoliza sensibilizata ale ATG, in functie de concentratia
acestuia, [SsH]o=1 mg/L, pH=6,5, t=25 °C [1]

Asadar, pentru apele naturale 1n aceste conditii, valorile vitezelor de fotoliza sensibilizata
cu SsH, ar fi de ordinul 10° — 10™ M-s. Pentru a confirma ca transformarile decurg la
iradiere, paralel au fost studiat un sistem identic celui sus mentionat, dar la intuneric si s-a
constatat ca concentratiile ATG nu se modifica in timp. Deci, a fost confirmat cd SsH participa
in calitate de sensibilizatori la iradiere, absorb radiatii si trec intr-o stare excitatd, astfel energia
se transmite ATG, care ulterior se distruge. Pe de alta parte in proces de fotolizd sensibilizatd se
formeaza particule active (ex.: Oz °, "OH, 'O, H20,, 3SsH*) care la interactiune cu ATG
contribuie la degradarea acestuia [237, 241].

Din Figura 5.5 (a si b) se observa ca vitezele fotolizei induse ale ATG, pentru toate
sursele de iradiere folosite in studiu depind de concentratia initiald a SsH 1n sistem, ceea ce inca
o data denota faptul ca in procesul de iradiere al SsH se formeaza specii active, care conduc la

degradarea ATG, deci SsH pot fi considerate ca sensibilizatori la degradarea ATG.
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Fig. 5.5. Dependentele vitezelor de fotoliza sensibilizata ale ATG, in functie de concentratia
SsH, [ATG]o=1,66-10" M, pH=6,5, t=25 °C [1]

Valorile vitezelor de fotoliza sensibilizatd ale ATG, la variatia SsH 1n sistem, sunt de
ordinul 10*1-10® M-s si la fel depind de calitatea radiatiilor emise. Cele mai mari valori au fost
atestate pentru sistemele iradiate cu lampa DRT-400. Cele mai mici valori ale vitezelor de
degradare ale ATG au fost determinate pentru sistemele iradiate cu SS in prezenta filtrului
AM1.5 D. Desi SS emite o parte de radiatii care se suprapun cu spectrul de absorbtie al SsH,
vitezele de transformare ale ATG sunt mult mai mici, deoarece cantitatea radiatiilor UVB si
UVC, este foarte mica, pana la 10-20 % din totalul radiatiilor emise de SS, cea mai mare parte a

radiatiilor emise fiind in domeniul vizibil si infrarosu.
Influenta H>O> asupra procesului de fotoliza sensibilizata al ATG cu SsH

Pentru a complica sistemul, a fost adaugat H202 care este un component prezent in apele
naturale, in concentratii 107 — 10° M [4-6,114,242]. Sistemele cu adaos de peroxid au fost
iradiate de aceleasi surse de iradiere in aceleasi conditii, doar ca succesiv au fost variate
concentratiile initiale ale fiecarui component, iar concentratiile celorlalti au fost mentinute
constante. Din rezultatele experimentale au fost trasate dependentele grafice ale vitezelor de
fotooxidare ale ATG Figurile 5.6-5.8. Din Figurile 5.6-5.8 a fost stabilit ca la adaugarea H2O> in
sistem, vitezele de fotoliza sensibilizatd ale ATG cresc de 3-5 ori, ceea ce se datoreazd faptului
ca H20Oz la iradiere genereaza radicali OH, care sunt cele mai reactive particule din apele naturale
[115].

Vitezele de fotolizd sensibilizata ale ATG sunt dependente de concentratiile tuturor
componentilor din sistem, precum si de calitatea si cantitatea radiatiilor emise. S-a constatat ca
vitezele de fotolizd sensibilizatd in prezenta H2O2, cresc o datd cu cresterea concentratiei initiale
a ATG in sistem si sunt de ordinul 102° — 10® M-s? (Figura 5.6). Analog sistemului fard H,O»,
cele mai mari viteze de fotoliza ale ATG au fost inregistrate pentru sistemele iradierea la lampa

DRT-400. Cele mai mici valori ale vitezelor de fotolizd ale ATG au fost determinate pentru
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sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrului AM1.5 D. La variatia concentratiilor de SsH in
sistem (Figura 5.7), vitezele de fotolizd sensibilizatd ale ATG cresc odatd cu cresterea
concentratiei acestora, ceea ce demonstreaza ca fotoxidarea ATG decurge prin doua cai, prima
fiind oxidarea acestuia cu radicali OH, generati la descompunerea fotolitica a H2O> adaugat in
sistem, si a doua - fotoliza sensibilizata cu SsH [247]. Valorile vitezelor de fotooxidare ale ATG
sunt in intervalul 10°-10® M-s? si analog cazurilor precedente, cele mai mari valori au fost
atestate pentru sistemele iradiate la lampa DRT-400 si cele mai mici pentru sistemele iradiate la

SS, in prezenta filtrullui AM1.5 D, care permite trecerea radiatiilor similare cu cele naturale.
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Fig. 5.6. Dependentele vitezelor de oxidare
fotochimica ale ATG in functie de concentratia
acestuia, [SsH]o=1 mg/L, [H20:]0=1-10° M, pH =

6,5, t= 25 °C [1]

Fig. 5.7. Dependentele vitezelor de oxidare
fotochimica ale ATG in functie de concentratia
SsH, [ATG]o=1,66-10* M, [H202]0=1:10" M,
pH =65, t=25 °C [1]
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Fig. 5.8. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimici ale ATG in functie de concentratia H>O»,
[ATG]o=1,66:10" M, [SsH]o=1 mg/L, pH = 6,5, t=25 °C [1]

In sistemele in care a fost variati concentratia initialdi a H.O. valorile vitezelor de
fotooxidare ale ATG sunt in intervalul 101°-10® M-s™. In aceste sisteme vitezele de fotoliza
sunt cele mai mari si depind de concentratia H20: in sistem, atestindu-se legitati similare. Cele
mai mari valori ale vitezelor de fotooxidare ale ATG au fost determinate la iradierea cu lampa
DRT-400 si cele mai mici valori pentru sistemele iradiate la SS, in prezenta filtrului AM1.5 D.

Deci, fotoliza sensibilizata a ATG in prezenta H2O2 cu SsH se realizeaza prin 2 procese paralele
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- degradarea directd a ATG la interactiunea acestuia cu SsH in stare excitatad, precum si
degradarea lui la interactiunea cu particule active intermediare, precum radicali OH, generate la

descompunerea fotolitica a H20-.
Influenta ionilor Cu(Il) si Fe(Ill) asupra procesului de fotolizd sensibilizati ale ATG

Dintre metalele de tranzitie prezente in sistemele acvatice, o importantd deosebita se
acordi ionilor de Cu(Il) si Fe(III) [10,67]. in prezenta oxigenului dizolvat in ap, ionii metalelor
se afla 1n stare oxidata si participd la activarea oxigenului si a peroxidului de hidrogen, care apoi
interactioneaza cu diverse substraturi [53], contribuind la degradarea acestora. Pornind de la
aceasta, a fost studiata cinetica fotolizei sensibilizate a ATG in prezenta ionilor de Fe(IIl) si
Cu(ll). Din rezultatele experimentale au fost trasate dependentele grafice ale vitezelor de
fotooxidare ale ATG in prezenta ionilor de Fe(III) Figurile 5.9-5.12.
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Pentru a elucida aportul ionilor de Fe(lll), care in sistemele acvatice sunt in concentratii
de ordinul 107-108 M, asupra procesului de fotoliza, sensibilizata cu SsH, al ATG, sistemul s-a
complicat prin adaugarea acestora. Din studiile anterioare se cunoaste ca speciile de fier sunt
foarte mult dependente de pH-ul sistemelor acvatice. Speciile dominante a ionilor de fier la pH-
ul apelor naturale sunt Fe(OH)?*, dar aceste particule sunt fotostabile. in mediul acid, speciile
fierului la iradiere genereaza radicali OH, care participa activ la oxidarea poluantilor din mediul
acvatic [243-248]. Respectiv, s-a constatat ca valorile vitezelor de fotooxidare ale ATG in
prezenta ionilor de Fe(Ill) cresc aproximativ de 2-4 ori si sunt de ordinul 107°-108 M-s™,
Aceasta se explicd prin faptul ca ATG in prezenta H2O; are capacitatea de a reduce Fe(lll) la
Fe(II) chiar si la un pH neutru, care este caracteristic pentru sistemele modelate si totodatd pentru
apele naturale si respectiv, genereaza particule active, ca radicalii OH, care oxideazd ATG
conform ecuatiilor [246]:
Fe(Ill)+HORSH« [Fe(IIl)(ORS)]* + 2H* (5.9)
2[Fe(1IN(ORS)]* + 2H" — 2Fe(Il) + HORS-SROH (5.10)

unde: HORSH este ATG

Acest fapt nu a fost confirmat pentru alti tioli, cum ar fi glutationul (GSH) [2,10,140].

Totodatd se cunoaste ca la iradierea SOD (in cazul dat SsH), in prezenta ionilor de

Fe(IID), la fel se genereaza radicali OH conform ec. (5.11-5.17) [243-248]:

Fe(C204)n®2V + hy — Fe(C204)n-142" + C204 ™" (5.11)
C204" — CO2+CO;" (5.12)
C204 ° +02 - 2CO2+ 02 ° (5.13)
0, "+ H* — HOy' (5.14)
HO2'/ 02 + Fe** + H" — Fe* + H,0; (5.15)
HO2'/ 02 +Fe’ + H* — Fe?* + O, + 2H* (5.16)
Fe?* + H,0;, — Fe* + «OH + OH' (5.17)

Legitatile de fotoliza sensibilizata ale ATG sunt similare celorlalte sisteme. Valorile
vitezelor de fotooxidare ale ATG cresc odata cu cresterea concentratiilor initiale ale SsH, ATG,
H20- si mai evident ale ionilor de Fe(Ill) in sistem. Totodata, s-a stabilit ca similar celorlalte
sisteme studiate valorile vitezelor de fotooxidare ale ATG depind de calitatea si cantitatea
radiatiilor emise. Cele mai mari valori au fost stabilite pentru sistemul iradiat la lampa DRT-400,
care emite radiatii intr-un domeniu mai larg de valori (220-600 nm) si respectiv cel mai bine se
suprapune cu spectrele de absorbtie ale SsH, H202 precum si al compusilor de Fe(IlI). Cele mai
mici valori au fost inregistrate pentru sistemul iradiat la SS, in prezenta filtrului AM1.5 D, care

emite radiatii identice cu cele ce ajung la suprafata solului de la Soare. Deci s-a ajuns la
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concluzia ca la fotoliza sensibilizatda a ATG cu SsH in prezenta H>O> si a ionilor de Fe(Ill), se
formeaza particule active care conduc la fotooxidarea ATG si ionii de Fe(IIl) au proprietatea de
catalizatori in procesul de generare al acestora.

Cuprul este un element esential, care participd in procesele biochimice, de aceea prezenta
lui in apele naturale este evidenta. Concentratiile cuprului in apele naturale sunt de ordinul 107 M,
fiind prezent in diferite forme (solubile, coloidale si suspendate). Foarte multe studii au
demonstrat ca ionii de cupru, spre deosebire de ionii de fier, participa activ in calitate de
catalizatori in procesele de transformare ale poluantilor in mediul acvatic [4-6,10,114]. Pornind
de la aceasta, s-a studiat influenta ionilor de Cu(II) asupra procesului de fotoliza sensibilizata cu
SsH al ATG, in prezenta H2O2 si la iradiere cu aceleasi surse de lumind. Din rezultatele
experimentale au fost trasate dependentele grafice ale vitezelor de fotooxidare ale ATG in
prezenta ionilor de Cu(Il) Figurile 5.13-5.16.
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Fig. 5.14. Dependenta vitezei de oxidare
fotochimici a ATG in functie de concentratia
SsH, [ATG]o=1,66-10* M, [H20:]0=1-10"> M,
[Cu(I)]o =1-10"° M, pH= 6,5, t=25 °C [1]
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Pentru sistemele in care au fost adaugati ionii de Cu(ll), au fost stabilite cele mai mari
valori ale vitezelor de fotoliza ale ATG, de ordinul 101°-107 M-s™, cu unu-doui ordine mai
mari decat in absenta lor. Rezultatele obtinute sunt in concordantd cu studiile anterioare, care
arata ca ionii de Cu(II) catalizeaza efectiv procesul de fotooxidare a tiolilor [66].

S-a determinat ca vitezele de fotooxidare ale ATG in prezenta ionilor de Cu(Il) depind
direct proportional si cresc odata cu cresterea concentratiilor initiale ale SsH, ATG, H20: si mai
evident cu cresterea concentratiilor acestora in sistem [247]. Aceasta se explica prin faptul ca
compusii Cu(Il) la iradiere formeaza particule reactive care oxideaza ATG, conform ec. (5.18)
[74]:

Cu(l)-L + hv — Cu(l) - L* — Cu(l) + L* (5.18)
Pe de alta parte, tiolii au capacitatea de a reduce Cu(ll) la Cu(l) [247,248], iar Cu(]) in prezenta
H>O2 genereaza radicali OH, cele mai reactive particule din sistemele acvatice, conform ec.
(5.19) [73,249]:

Cu(l) + H202 — Cu(ll) + 'OH + OH (5.19)
Pentru sistemul dat au fost stabilite legitati similare cazurilor precedente, doar ca vitezele de
fotooxidare ale ATG au fost mult mai mari. S-a dovedit ca vitezele de fotooxidare ale ATG la fel
depind de cantitatea si calitatea radiatiilor emise. Cele mai mari valori ale vitezelor de
fotooxidare ale ATG, au fost inregistrate pentru sistemul iradiat la lampa DRT-400, care emite
radiatii in domeniul 240-440 nm. Cele mai mici valori au fost pentru sistemul iradiat cu SS, in
prezenta filtrului AM1.5 D, care blocheaza radiatiile cu A<290 nm, dat totodata radiatiile emise
sunt cele mai apropiate de conditiile naturale.

Pentru a analiza mai bine cinetica fotolizei sensibilizate a ATG cu SsH, au fost calculate
constatele efective de viteza si timpul de injumatatire ale ATG, pentru sistemele sus mentionate.
Din Tabelul 5.4 se observd ca constantele efective de vitezd, ale procesului de fotoliza
sensibilizati al ATG in prezenta SsH, in calitate de sensibilizatori, sunt de ordinul 107-10" s™.
Similar vitezelor, constantele efective de vitezd sunt direct dependente de concentratiile initiale
ale tuturor componentilor din sistem, precum si de calitatea radiatiilor emise.

Cele mai mici valori ale constantelor au fost determinate pentru sistemul cel mai simplu,
in care au fost adiugati doar ATG si SsH si au fost de ordinul 107-10° s, Cea mai mare valoare
a constantei de vitezi este caracteristicd pentru sistemele iradiate cu lampa DRT-400-1,18-10°s?
si cea mai mici-la iradierea cu SS, in prezenta filtrului AM1,5 D-1,40-10"" s. La adiugarea in
sistem a H2Oz, constantele de viteza au crescut de 2-4 ori, pentru toate sursele de iradiere, ceea
ce se explicd prin faptul ca pe langad procesul de fotoinitiere a SsH, care genereaza particule

active ce duc la degradarea ATG, are loc generarea radicalilor OH in rezultatul descompunerii
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fotolitice a peroxidului de hidrogen din sistem, care la fel conduc la degradarea ATG [244].
Pentru sistemul dat au fost stabilite legitati similare. Cea mai mare valoare a constantei de viteza
a fost determinatd pentru sistemele iradiate la lampa DRT-400-5,42-10®, care a fost de 4,5 ori
mai mare decat pentru sistemul fard H2O,. Cea mai mica—la iradierea cu SS, in prezenta filtrului
AM1,5D (2,83-107 s%) si a fost de 2,0 ori mai mare comparative cu sistemul fird H,O>.

Tabelul 5.4. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata al ATG, [ATG]o=

(1,66-6,66)-10* M, [SsH]o=0,16-3,33 mg/L, [H20:]6=(0,33-5,00)-10°* M, [Cu(11)]o=(0,33-
12,50)-10°5 M, [Fe(111)]0=(0,33-12,50)-10°° M, pH=6 5, =25 °C [1]

ATG-SSH-HzOz- ATG-SSH-Hzoz-
iradiere Kmed * Kmed * Kmed * Kmed *
st | e |whst| % whst Y st |
6 zile 19 h 1zi11h31 16 h 53 min 8 h 54 min
DRT-400 | 11,80 10 min 12 s 542 Min 26 s 11,40 29 s 21,60 505
AMO 16 zile 21 h 4 zile 12 h 46 3zile13h 3zilellh
475 |20min57s| 1,77 min 48 s 226 |11 min42s 2,29 58 min4s
50 zile 18 h 9 zile 20 min 6 zile 19 h 4zileldh1l
UvC-bl. 1,58 36 min 46 s 089 17s 118 1012s 175 min 24 s
AML5D 57 zile 7h 28 zile 8 h 13 zile16 h 9zile15h
' 140 |17min31s| 0,28 21 min23s| 0,58 34 min5s 0,83 58 min 37 s

La adaugarea in sistem a ionilor de Fe(Ill), valorile constantelor la toate sursele de
iradiere au crescut de 2-3 ori, ceea ce se explica prin faptul ca ATG, reduce Fe(III) la Fe(Il), care
mareste rata de formare a radicalilor OH in prezenta H.O> [246,248]. Analog cazurilor
precedente cea mai mare valoare a constantei a fost pentru sistemele iradiate la lampa DRT-400
(1,14-10° s1), fiind de 2 ori mai mare comparative cu sistemul fari ioni de Fe(IIl). Cea mai mici
valoare a constantei-pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrului AM1,5 D (5,86:107 s),
fiind de 2 ori mai mare comparativ cu sistemul fara ioni de Fe(III).

Pentru ultimul sistem in care au fost adaugati ionii de Cu(ll), au fost stabilite legitati
similare, dar valorile constatelor efective de viteza au fost cele mai mari, de ordinul 10%-10° s,
aproximativ de 2 ori mai mari decat in prezenta ionilor de Fe(IIl). Acest fapt incd o data
demonstreaza importantd ionilor de Cu(Il), in formarea radicalilor OH, si degradarea poluantilor
din sistemele acvatice. Cea mai mare valoare a constantei de vitezd a fost inregistratd pentru
sistemele iradiate la lampa DRT-400 (2,16-10° s™), si a fost de 4 ori mai mare comparativ cu
sistemul fara ioni de Cu(Il). Cea mai mica valoare a constantei de viteza a fost estimata pentru
sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrului AM1,5 D (8,30:107 s%), valorile fiind de 3 ori mai
mari comparativ cu sistemul fara ioni de Cu(II). Pentru toate sistemele a fost calculat timpul de

injumatatire (v12) al ATG.
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Din cele relatate in Capitolul 5, s-a ajuns la concluzia ca tiolii studiati se supun fotolizei
sensibilizate pe doud cai principale. Pe de o partre SsH prezente in sistem, in special fulvoacizii
(care au maxim de absorbtie la 365 nm) absorb fotonii de lumind si trec intr-o stare excitata.
Ulterior, energia de excitare electronica, acumulatd de sensibilizator se transmite tiolului, care se

oxideaza, conform mecanismului descris de ecuatiilor 5.20-5.22 [116]:

3SsH* + Tiol — SsH + Tiol* (5.20)
Tiol* — Produse finale (5.21)
3SsH* + Tiol — SsH "+ Tiol™ (5.22)

Pe de alta parte, este cunoscut faptul ca in solutii oxigenate, energia de excitare

electronica, acumulatd de sensibilizator poate fi transmisa si oxigenului dizolvat din apa, cu
formarea particulelor active, conform ecuatiilor 5.23-5.24, care conduc la oxidarea tiolilor
studiati, conform ecuatiilor 5.12-5.13 [15,98,99,106]:
O2 * + Tiol — produse finale (5.23)
10, + Tiol - produse finale (5.24)
In procesul de iradiere al SsH se formeaza si alte specii active, care conduc la degradarea tiolilor,
deci SsH pot fi considerate ca sensibilizatori la degradarea substratelor, care poate decurge
conform ecuatiilor 5.25-5.35 [33]:

R-SH + 0, — R(SO2H) — RSO + HO" (5.25)
R-SH + HO, " — RS + H0; (5.26)
R-SH + HO — RS + Hz0 (5.27)
R-SH + HO" — RS(OH)H" — RS" + H0 (5.28)
R-SH + HO-OH — RSOH + H,0 (5.29)
R-SH + !0, — RS" + HO,' (5.30)
R-SH + 3SsH* — RSH* + SsH (5.31)

unde: R-SH — tiolii luati in studiu

In conditiile apelor naturale timpul de injumatitire al substratelor va depinde si de alti
factori, cum ar fi: prezenta si concentratiile metalelor de tranzitie si a altor poluanti acvatici,
conditiile mediului (temperatura-odata cu cresterea temperaturii creste activitatea hidrobiontilor,
nebulozitate-scade intensitatea radiatiilor ce ajung in sistemele acvatice, timpul diurn-noaptea
radiatiile solare lipsesc, iar pe parcursul zilei variazd, anotimp-influenteazd temperatura,

intensitatea radiatiilor si activitatea hidrobiontilor s.a).
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5.3. Concluzii la Capitolul 5

1. S-aconstatat ca TU, Cys, GSH si ATG se supun fotolizei sensibilizate cu SsH.

2. S-a determinat ca vitezele de oxidare a substratelor studiate depind direct de concentratiile
SsH 1in sistem, structura substratului, prezenta, intensitatea si spectrul de emisie. Cel mai
efectiv se desfagoard procesele de fotooxidare ale substratelor la iradierea cu lampa
policromaticd DRT-400, care emite radiatii in domeniul 220-600 nm si mai putin efectiv la
iradierea cu SS, in prezenta celor trei filtre, care simuleaza cantitatea de energie solard si
lungimea de unda a razelor UV ce ajung la suprafata solului de la Soare.

3. Substantele humice prezente in sistemele acvatice, la iradiere cu razele solare vor contribui
la accelerarea procesului de degradare al TU, Cys, GSH si ATG pe doua cai principale, in
primul rand transmitand energia de excitare substratelor si pe de alta parte, transmit energia
de excitare electronica oxigenului dizolvat din apa, cu formarea particulelor active, care
ulterior pot conduce la oxidarea substratelor.

4. S-a constatat ca SsH adaugate in sistem influenteaza constantele efective ale vitezelor de
reactie ale TU, Cys, GSH si ATG si cresc odata cu cresterea concentratiilor acestora.

5. In prezenta H,O; valorile constantelor de vitezi ale fotooxidarii ATG sunt de 4-6 ori mai
mari, datorita generarii suplimentare de radicali OH, la descompunerea fotoliticd a
peroxidului de hidrogen.

6. S-a demonstrat ca ionii de Fe(IIl) si Cu(Il) catalizeaza efectiv procesul de fotoliza al ATG,
prin mirirea aportului de generare a speciilor reactive (Oz °, "OH, 10z, H20,, 3SH*),
reactivitatea mai avansatd fiind caracteristicd pentru ionii de Cu(Il). Constantele de viteza
in prezenta ionilor de Fe(IIl) sunt de 2-3 ori mai mari, datoritd faptului ca ATG reduce
Fe(IIT) la Fe(II), respectiv creste rata de formare a radicalilor OH. In prezenta ionilor de
Cu(Il), valorile constantelor de fotoliza ale ATG sunt cele mai mari si s-au incadrat in
domeniul 10°-10°s™.

7. S-a constatat ca in conditiile sistemelor acvatice, dupa parametrul timpul de injumatatire,
tiolii studiati se vor supune fotolizei sensibilizate cu SsH, in ordinea:

T1/2(GSH) -39-47 min < Tl/z(Cys) - 45-58 min < ‘L'1/2(TU) - 1h-1h 40 min < Tl/Z(ATG) -

10-14 zile, valoare care va depinde si de conditiile fizice ale mediului (temperatura,

nebulozitate, timpul diurn, anotimpul).
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6. INFLUENTA UNOR SUBSTANTE TIOLICE ASUPRA PROCESULUI
DE AUTOPURIFICARE RADICALICA AL SISTEMELOR ACVATICE

6.1. Raspandirea substantelor tiolice in obiecte acvatice naturale

Studiile anterioare au relevat prezenta tiolilor 1n obiectele acvatice naturale si
concentratiile lor s-au dovedit a fi de ordinul 10°-10° M) [2,3]. S-a constatat ci concentratiile
tiolilor variaza in timp (anotimp, timpul diurn etc.) si spatiu (obiectul acvatic monitorizat, care in
mare masurd depinde de activitatea hidrobiontilor) [2,3,33,134]. A fost demonstrat ca unii tioli
precum Cys, TU, ATG prezinta toxicitate pentru microorganisme [3,141,247].

Pentru a demonstra prezenta substantelor tiolice in apele naturale au fost monitorizate
concentratiile acestora in apele fluviului Nistru Medial, afluentii sai Ichel si Raut, precum si in
lacurile de acumulare Ghidighici si Danceni, care fac parte din bazinul hidrografic al fluviului
[250,251]. Din rezultatele experimentale obtinute in perioada monitorizata (Figurile 6.1 si 6.2), a
fost demonstratd prezenta tiolilor in toate obiectele acvatice monitorizate. Cele mai mari
concentratii au fost atestate in apele raurilor Raut (3,2-:105-3,0-10° M) si Ichel (4,4-10°5-3,3-10° M),
valorile medii fiind cu un ordin mai mari decat in apele Nistrului. Ca urmare, aceste rauri sunt
mai vulnerabile la modificarea starii redox a apelor, din cauza prezentei in ele a unei concentratii
mai mari de tioli, care poseda proprietati reducatoare. Pentru apele Nistrene si lacurile Ghidighici
si Dinceni, cele mai mari concentratii au fost determinate in luna iunie (5,9-10%-2,4-10° M),
atunci cand activitatea hidrobiontilor creste si respectiv se elimind in ape cantitdti mai mari de
tioli, care sunt metaboliti ai activitatii hidrobiontilor. In anul 2015, cele mai mici concentratii de
tioli, in apele Nistrene precum si in lacurile Ghidighici si Déanceni, au fost inregistrate in luna
noiembrie ((0,2-2,5)-10° M, Figura 6.1), ceea ce se datoreazi activititii scizute a hidrobiontilor
si indicd asupra faptului ca capacitatea de autopurificare a acestor ape este satisfacatoare.
Comparativ cu anul 2015, in anul 2016 (Figura 6.2), cele mai mici concentratii de tioli in apele
nistrene au fost atestate in luna septembrie ((0,2-3,2)-10° M), iar in noiembrie aceste valori au
crescut ((3,7-7,6)-10% M, Figura 6.2), fapt ce indicd asupra unei poluari antropogene. In apele
lacurilor Ghidighici si Danceni, in anul 2016, cele mai mici valori au fost inregistrat in luna
martie si septembrie ((3,5-4,6)-10° M, Figura 6.2) atunci cind activitatea hidrobiontilor este
scazuta, iar in noiembrie, analog apelor nistrene, aceste valori au crescut, posibil din cauza
poludrii antropogene. Pentru afluentii Nistrului, r. Raut si Ichel, in perioada monitorizata, cele
mai mari concentratii de tioli au fost inregistrate in lunile iunie ((1,5-3,0)-10° M, Figurile 6.1 si

6.2) datoritd cresterii intense a activititii hidrobiontilor si septembrie ((2,7-3,3)-10° M, Figurile
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6.1 si 6.2), din cauza continutului mai scazut de echivalenti oxidativi, respectiv, oxidarea
reducatorilor, asa cum sunt substantele tiolice, are loc mai lent, aceste ape caracterizandu-se
printr-o capacitate de autopurificare mai joasa si totodatd indica asupra poluarii antropogene.
Cele mai mici concentratii ale tiolilor in afluentii Nistrului au fost determinate in luna noiembrie
2015 ((3,2-5,9)-10° M, Figura 6.1) si in luna martie a anului 2016 ((4,4-5,7)-10° M, Figura 6.2),
datoritd activitatii scazute a hidrobiontilor si lipsa poludrii antropogene. Rezultatele prezentate
confirmi prezenta si concentratiile (de ordinul 10°-10" M) tiolilor in apele naturale. S-a stabilit
ca concentratia acestora in apele naturale variaza in functie de anotimp, de compozitia obiectului

acvatic precum si de influenta antropogena [252,253].

40 A
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©o” 30 A
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<
= 20 -
10 | y
g ] : - ss‘.z%
0 |~ z o T
Nistru, r. Raut Nistru, r. Ichel Nistru,  Ghidighici Danceni
Baraj aval Raut aval Ichel
Dubssari Punctul de prelevare
# martie “ iunie = septembrie + noiembrie

Fig. 6.1. Concentratia gruparilor —SH libere, pe parcursul anului 2015, in unele obiecte
acvatice din Republica Moldova

30 1
25
20
15 A

[-SH]-106, M

10 A

[TTTTITTTTT

Nistru, r.Rdut  Nistry, aval r.Ichel Nistru, aval Ghidighici Dénceni
Baraj Réut Ichel
Dubasari

Punctul de prelevare

Emartie Ciunie Elseptembrie [Tnoiembrie

Fig. 6.2. Concentratia gruparilor —SH libere, pe parcursul anului 2016, in unele obiecte
acvatice din Republica Moldova

Tiolii din apa, printre care se regdsesc tioureea (TU), cisteina (Cys), glutationul (GSH) si
acidul tioglicolic (ATG) in cadrul proceselor de autopurificare, pot participa si in diverse

transformari fotochimice, care reprezintd un grup important de transformadri abiotice si care

119



conduc la degradarea poluantilor in apele naturale. Transformarile fotochimice ale poluantilor in
mediul acvatic sunt influentate de mai multi factori, printre care se enumera capacitatea
substantei de a absorbi lumina (din spectrul de emisie al sursei de iradiere), intensitatea
radiatiilor, compozitia chimica a obiectelor acvatice s.a [254-256]. In procesele de autopurificare
a sistemelor acvatice, sub influenta luminii solare, pot decurge mai multe tipuri de reactii
fotochimice: fotoliza directa, fotoliza indusa si fotoliza sensibilizata [3,257].

Cercetarile realizate anterior (Capitolul 2-5) au demonstrat ca tiolii studiati se supun
transformarilor fotochimice, dar viteza acestor procese depinde de foarte multi factori. Totodata
S-a constatat cd tiolii studiati se supun transformarilor fotochimice dupa mecanisme radicalice si
foarte complexe. Radicalii liberi, care se formeaza in sistemele acvatice, datoritd reactivitatii
inalte, au un rol major in autopurificarea chimica si stabilirea compozitiei sistemelor acvatice.
Pentru estimarea capacitatii de autopurificare a sistemelor acvatice in prezenta tiolilor studiati s-
au folosit parametrii precum capacitatea de inhibitie si concentratia radicalilor OH. Pentru
determinarea acestor parametri a fost folositda metoda capcanelor de PNDMA (p-nitrozo-
dimetilanilina) [10].

Pentru a determina influenta tiolilor asupra procesului de autopurificare a sistemelor
acvatice au fost modelate cateva sisteme cu utilizarea capcanei PNDMA, care permite
determinarea capacititii de inhibitie si concentratia radicalilor OH in sistemele modelate. In acest
scop au fost modelate urmatoarele sisteme: S-H202-PNDMA-Av,; S-H202-PNDMA-Cu(Il)-Av, S-
H202-PNDMA-Fe(l11)-/v. Toate sistemele model au fost supuse iradierii la sursele de lumina
artificiala, descrise in Tabelul 2.2.

Reiesind din faptul ca lampile VL-215.LC in prezenta filtrelor monocromatic cu A = 254
nm si A=365, nu sunt caracteristice sistemelor acvatice naturale, rezultatele pentru aceste lampi
au fost prezentate in anexe (Anexele 38-40). Pentru a modela sisteme cat mai apropiate de
sistemele acvatice naturale in Capitolul 6 sunt prezentate rezultatele pentru sursele de iradiere

policromatice, care sunt caracteristice acestora.

6.2. Influenta tiolilor autohtoni, pe exemplul Cys si GSH, asupra proceselor de

autopurificare radicalica a sistemelor acvatice
Influenta Cys asupra proceselor de autopurificare radicalica a sistemelor acvatice

Rezultatele practice pentru capacitatea de inhibitie si concentratiile radicalilor OH la
variatia concentratiei de Cys in sistem sunt prezentate in Figura 6.3. Din rezultatele prezentate se

constatd ca cresterea concentratiei de Cys conduce la micsorarea capacitdtii de inhibitiei si
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cresterea concentratiilor stationare de radicali OH in sistem, la toate sursele de iradiere. Acest
fapt demonstreaza ca Cys conduce la regenerarea unei cantitati suplimentare de radicali OH in
sistem, ceea ce este un factor favorabil pentru sitemele acvatice si sunt in concordanta cu datele

prezentate in literatura ec. (6.1) [10]:

SH — CH, — (NH,)CH — COOH 5 SH — CH, — (NH,)CH — CO" + 'OH (6.1)
Totodati s-a determinat ci in prezenta Cys valorile capacititii de inhibitie sunt de ordinul 10° s
pentru sistemul iradiat cu lampa DRT-400 si de ordinul 108 s pentru sistemele iradiate cu SS, in
prezenta celor trei filtre, wvalori caracteristice apelor poluate si foarte poluate. Deci se
concluzioneaza ca Cys, avand proprietati puternic reducatoare, conduce la consumul unei
cantitati insemnate de radicali OH pe de o parte, ceea ce demonstreaza valorile mari ale
capacitdtii de inhibitie si valorile mici de radicali OH in sistem (Figura 6.3). lar pe de alta parte
conduce la regenerarea unei cantitati suplimentare de radicali OH, ceea ce conduce la
intensificarea proceselor de autopurificare a sistemelor acvatice. Tot din Figura 6.3 s-a constatat
ca valorile capacitatii de inhibitie depind si de sursa de iradiere, ceea ce se datoreaza faptului ca
radicalii OH sunt generati fortat la degradarea fotolitica a peroxidului de hidrogen (ec. (4.1)) si
viteza de generare a lor depinde de spectrul de emisie al 1ampii folosite. Cele mai mici valori ale
capacitatii de inhibitie, s-au determinat pentru sistemul iradiat cu lampa policromatica DRT-400
((7,1-2,9)-10° s1), ceea ce se explica prin faptul ci aceastd lampa emite cea mai mare cantitate de
radiatii cu lungimi de unda mai mici si intr-un domeniu de valori destul de larg (240-440 nm).
Deci, spectrul de emisie al acestei ldmpi cel mai bine se suprapune cu spectrele de absorbtie ale
peroxidului de hidrogen si Cys. Cele mai mari valori ale capacitdtii de inhibitie au fost
determinate pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre, care au luat valori
cuprinse intre (0,9-5,6-10° s1) si sunt de 3-8 ori mai mari decat valorile obtinute pentru sistemul
iradiat cu lampa DRT-400. Aceasta se explica prin faptul ca SS, emite radiatii care sunt foarte
apropiate de radiatiile emise de Soare, respectiv filtrele folosite blocheaza sau permit trecerea
unei cantitati foarte mici de radiatii cu lungimi de unda mai mici de 290 nm. Deci spectrul de
emisie al SS, in prezenta celor trei filtre se suprapune mai putin cu spectrul de absorbtie al
peroxidului de hidrogen.

Un alt parametru foarte important folosit la determinarea capacititii de autopurificare
radicalicd a sistemelor acvatice este concentratia stationari a radicalilor OH. In rezultatul
cercetdrilor efectuate s-a constatat cd odatd cu cresterea concentratiilor de Cys In sistem,
concentratia radicalilor OH creste, si au fost de ordinul 107*® M, pentru sistemul iradiat cu lampa

DRT-400 si de ordinul 10° M pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre. S-a
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constatat cd concentratia radicalilor OH depinde de sursa de iradiere, ceea ce demonstreaza
valorile diferite obtinute pentru diferite surse de iradiere.

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
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Fig. 6.3. Variatia capacititii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH functie de
concentratia Cys, la diferite surse de iradiere, [PNDMA]o=1,1-10° M,
[H202]0=1-102 M, pH=6,8, t=20 °C

S-a stabilit ca concentratia stationara a radicalilor OH se micsoreaza in functie de sursa de
iradiere in ordinea: lampa policromaticd DRT-400 ((1,4-3,4)-10Y" M) > SS, filtrul AMO ((4,4-
10,6)-10%8 M) > SS, filtrul AM1.5D ((2,9-7,6)-10"*® M) > SS, filtrul UVC-bl. ((1,8-4,3)-108 M).
Din rezultatele obtinute s-a ajuns la concluzia ci la concentratii de Cys de ordinul 10° M, dupi
parametrul capacitatea de inhibitie si concentratia stationara a radicalilor OH, sistemele acvatice

se vor include in categoria apelor poluate si foarte poluate [258].

Influenta Cys asupra proceselor de autopurificare radicalica ale sistemelor acvatice in

prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl)

Valorile capacitatii de inhibitie (3 kion[Sion]) in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl) sunt

prezentate in Figura 6.4, iar concentratiile radicalilor OH in Tabelele 6.1-6.2.
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Fig. 6.4. Variatia capacititii de inhibitie functie de concentratia Cys, la diferite surse de
iradiere, [PNDMA]o=1,1-10° M, [H202]0=1-102 M, [Cu(11)]0=5-10° M,
[Fe(111)]0=5-10% M, pH=6,8, t=20 °C

Din rezultatele practice s-a determinat ca la introducerea in sistem a ionilor de Cu(II) si
mai evident a ionilor de Fe(Ill) se inrautateste situatia brusc. Valorile capacitatii de inhibitie in
prezenta ionilor de Cu(Il) cresc de 1,2-2,1 ori si depind de concentratia Cys addugata in sistem
precum si de sursa de iradiere folosita. Iar in prezenta ionilor de Fe(Ill) valorile capacitatii de
inhibitie cresc de 1,5-2,5 ori si la fel depind atat de concentratia Cys cat si de sursa de iradiere
folosita. Deci putem presupune ca acesta se datoreaza faptului ca Cys leaga ionii de Cu(Il) si
Fe(Ill) in complecsi, fapt demonstrat si in literatura de specialitate, conform mecanismelor
descrise 1n ec. (6.2-6.5) [10,37,135,141]:

2Cys + 2Cu(Il) — 2Cu™ + CySS + 2H* (6.2)
Cu* + 2Cys — (Cys)Cu™ (6.3)
2Cys + 2Fe(lll) — 2Fe** + CySS + 2H"* (6.4)
Fe?* + 2Cys — (Cys)oFe?* (6.5)

unde: Cys- cisteina, CySS- cistina
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Compusii (Cys)2Cu* si (Cys)Fe?* formati posedd o reactivitate mult mai inaltd fati de
radicalii OH comparativ cu Cys si conduc la consumul mai evident al acestora (ec. (6.6,6.7))
[10,37,135,141]:

(Cys)2Cu™ + 'OH — Cu* + CySS + H,.O + H* (6.6)
(Cys)2Fe?" + 'OH — Fe?* + CySS + HoO + H* (6.7)

Deci se concluzioneaza ca Cys, in conditii reale a sistemelor acvatice, are o influenta
duala asupra proceselor de autopurificare radicalica. Pe de o parte consuma radicalii OH din
sistemele acvatice, la oxidarea sa. Totodata, conduce la regenerarea unei cantitati suplimentare
de radicali OH. La fel leaga ionii de Cu(Il) si Fe(Ill) in complecsi, astfel neutralizeaza
capacitatea lor de catalizatori in procesele de generare a radicalilor OH. Deci putem concluziona
ca in sistemele in care sunt prezenti ionii de Cu(Il) si Fe(Ill) preponderent are loc interactiunea
Cys cu acestia, ca rezultat formandu-se complecsii care au o influenta negativa asupra capacitatii
de autopurificare a sistemelor acvatice. Dacd analizam valorile capacitdtii de inhibitie pentru
diferite surse de iradiere, se constata legitati similare, dar valorile capacitatii de inhibitie difera
foarte mult de la o sursa la alta. S-a determinat ca valorile capacitatii de inhibitie se micsoreaza
odati cu cresterea concentratiei de Cys in sistem, dar totusi sunt de ordinul 10° s, valori
caracteristice apelor poluate si foarte poluate. Cele mai mici valori ale capacitatii de inhibitie
(> kion[Sion]) s-au atestat pentru sistemele iradiate la lampa DRT-400 -1,5-10° - 5,0-10° st -
pentru sistemul in care au fost prezenti ionii de Cu(II) si 1,7-108-6,9-10° s - pentru sistemul in
care au fost prezenti ionii de Fe(IIl). Ceea ce se datoreaza faptului ca aceasta lampa are spectrul
de emisie cel mai apropiat de spectrul de absorbtie al H2O.. Cele mai mari valori ale capacitatii
de inhibitie (3 kion[Sion]) s-au atestat pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrului UVC-
bl. - (7,7-2,6)-10° s - pentru sistemul in care au fost prezenti ionii de Cu(II) si (8,9-3,5)-10°% s* -
pentru sistemul in care au fost prezenti ionii de Fe(Il). Aceasta se poate explica prin faptul ca
acest filtru blocheaza radiatiile cu lungimi de unda mai mici de 290 nm, respectiv spectrul de
emisie al acestui filtru cel mai putin se suprapune cu spectrul de absorbtie al H202. Cu toate ca
intensitatea proceselor de autopurificare la iradierea cu filtru UVC-bl. este cea mai mica, spectrul
de emisie al acestui filtru cel mai bine se suprapune cu spectrul de emisie al Soarelui, deci
procesele ce decurg la iradierea cu acest filtru caracterizeaza cel mai bine procesele ce decurg in
sistemele acvatice reale. Dupa parametru capacitatea de inhibitie a Cys in prezenta ionilor de
Cu(Il) si Fe(Ill), valorile cresc in functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa policromatica
DRT-400 > SS, inzestrat cu filtrul AMO > SS, inzestrat cu filtrul AM1.5D > SS, inzestrat cu
filtrul UVC-bl. S-a demonstrat ca valorile capacitatii de inhibitie se micsoreazd odata cu

cresterea concentratiei de Cys, ceea ce demonstreaza cd Cys conduce la regenerarea suplimentara
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a radicalilor OH in sistem, dar totusi sunt de ordinul 10° s, valori caracteristice apelor poluate si
foarte poluate. Totodata s-a demonstrat ca valorile capacitatii de inhibitie depind foarte mult de
calitatea radiatiilor emise si dacd extrapolam rezultatele obtinute pentru sistemele model la
sistemele acvatice naturale, se constata ca Cys incetineste procesele de autopurificare chiar si la
concentratiile (0,33-3,33)-10° M [258].

Din rezultatele obtinute s-a constatat cd Cys are o influentd mai putin negativa asupra
sistemelor acvatice, reiesind din faptul ca pe langa consumul de radicali OH in procesul sau de
oxidare, se regenereaza o cantitate suplimentara de radicali. Pentru a confirma aceste teorii au
fost calculate si concentratiile stationare ale radicalilor OH, in prezenta ionilor de Cu(Il) si
Fe(lll), rezultatele sunt prezentate in Tabelele 6.1-6.2.

Tabelul 6.1. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei de

Cys, in prezenta ionilor de Cu(Il), [PNDMA]o=1,1-10"°> M, [H202]o=1-10 M,
[Cu(1)]o=5-10°¢ M, pH=6,8, t=20 °C

['OH], - 10**, M
Sursa de|
[Cys]gad'ere DRT-400 AMO AML15D | UVC-bloc.
105, M
0,33 6,67 2,45 1,99 1,31
0,83 9,75 3,18 2,88 1,88
1,66 11,61 4,20 3,43 2,23
2,50 18,72 6,76 5,52 3,35
3,33 19,92 8,41 7,09 3,83

Concentratia stationara a radicalilor OH este invers proportionald cu capacitatea de
inhibitie, si s-a determinat ci creste odatd cu cresterea concentratiei de Cys in sistem. In prezenta
ionilor de Cu(ll) s-a constatat ci concentratia radicalilor OH sunt de ordinul 10"*® M, pentru toate
sistemele, cu exceptia sistemului iradiat cu lampa policromatica DRT-400, pentru care valorile
au fost de ordinul 10'*-10"Y" M, valori caracteristice sistemelor acvatice naturale. Daci analizam
rezultatele obtinute, Se constata ca concentratiile radicalilor OH in prezenta ionilor de Cu(II) s-au
micsorat si sunt de 1,2-2,1 ori mai mici, in prezenta acestora, ceea ce incd odatd confirma faptul
ca complecsii Cys cu ionii de Cu(Il) au o reactivitate mai inalta in raport cu radicalii OH [258].
La fel s-a determinat ca concentratia stationara a radicalilor OH generati in sistemele analizate
depinde si de sursa de iradiere. Cele mai mari concentratii de radicali OH se formeaza la
iradierea sistemului cu lampa DRT-400, iar cele mai mici concentratii se genereaza in sistemele
iradiate cu SS, 1n prezenta filtrului UVC-bl. Respectiv, concentratia radicalilor OH, in prezenta

ionilor de Cu(Il) se micsoreaza in functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400
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(6,67-1018-1,92-10°1" M) > SS, filtrul AMO ((2,4-8,4)-10*® M) > SS, filtrul AM1.5D ((1,9-
7,1)-1018 M) > SS, filtrul UVC-bl. ((1,3-3,8)-1018 m).

In mod similar s-a studiat influenta ionilor de Fe(III) asupra concentratiilor stationare de
radicali OH din sistemele analizate, rezultatele sunt prezentate in Tabelul 6.2. S-a constatat ca
pentru sistemele in care au fost prezenti ionii de Fe(Ill) sunt valabile legitati similare celor in
prezenta ionilor de Cu(Il), dar concentratiile radicalilor OH in prezenta ionilor de Fe(IIl) sunt de
1,2-1,5 ori mai mici. S-a stabilit ca complecsii ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl) formati la interactiune
cu Cys, au o reactivitate mai inaltd in raport cu radicalii OH, respectiv consuma 0 cantitate mai
mare de radicali OH, comparativ cu Cys esentiala.

Tabelul 6.2. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia
concentratiei de Cys, in prezenta ionilor de Fe(III), [PNDMA]o=1,1-10° M,
[H202]0=1-102 M, [Fe(111)]o=5-10° M, pH=6,8, t=20 °C

["OH], - 10", M
Sursa de
[Cys]:‘d'ere DRT-400 AMO AML15D | UVC-bloc.
105, M
0,33 5,84 205 1,72 112
0,83 7.50 2,64 221 1,43
1,66 8,60 311 253 1,64
250 13,49 4,74 3,97 257
3,33 14,39 5,62 4,65 2,87

Concentratiile radicalilor OH in prezenta ionilor de Fe(IIl), se micsoreaza in functie de
sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (5,8-1078-1,4-10Y" M) > SS, filtrul AMO ((2,1-
5,6)-1018 M) >SS, filtrul AM1.5D ((1,7-4,6)-108 M) > SS, filtrul UVC-bl. ((1,1-2,9)-108 M).

Influenta GSH asupra proceselor de autopurificare radicalica ale sistemelor acvatice

Rezultatele practice pentru capacitatea de inhibitie si concentratiile radicalilor OH la
variatia concentratiei de GSH in sistem sunt prezentate in Figura 6.5. S-a determinat ca GSH,
desi este un compus autohton ca Cys, are un comportament diferit. Din Figura 6.5 este evident ca
cresterea concentratiei de GSH 1n sistem conduce la cresterea capacitatii de inhibitiei, pentru
sistemele iradiate la toate sursele. S-a determinat ca valorile capacitatii de inhibitie in prezenta
GSH, care s-a adiugat in concentratii (0,33-3,33)-10° M, sunt de ordinul 10° s. Dupa
parametrul capacitatea de inhibitie pentru toate sursele de iradiere sistemele se clasifica ca ape
foarte poluate, cu exceptia sistemului iradiat la lampa policromatica DRT-400, pentru care

valorile au fost de ordinul 10° s si s-au clasificat ca ape poluate [259].
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Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
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Fig. 6.5. Variatia capacititii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH functie de
concentratia GSH, la diferite surse de iradiere, [PNDMA]o=1,1-10° M,
[H202]0=1-10 M, pH=6,8, t=20 °C

Deci, s-a stabilit ca GSH are influenta negativa asupra sistemelor acvatice si respectiv
conduce la micsorarea capacitdtii de autopurificare a acestora. Continutul de GSH in sistem
conduce la consumul radicalilor OH, conform ec. (6.8,6.9), ceea ce este in concordantd cu
studiile anterioare [10]:

G-SH + 'OH — GS* + H,0 (6.8)
2GS* — GSSG (6.9)
S-a constatat ca valorile capacitatii de inhibitie depind si de sursa de iradiere, ceea ce se
datoreaza faptului ca radicalii OH sunt generati fortat la degradarea fotolitica peroxidului de
hidrogen (ec. (4.1)) si viteza de generare a acestora depinde de suprapunerea spectrului de emisie
al lampii cu spectrul de absorbtie al H20.. Cele mai mici valori ale capacitatii de inhibitie s-au
determinat pentru sistemul iradiat cu lampa policromatici DRT-400 ((1,4-6,5)-10° s™) si dupi
acest parametru se clasifica ca ape poluate. Cele mai mari valori ale capacitatii de inhibitie s-au
determinat pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre (9,7-10° -1,1-107 s}) si
sunt practic cu un ordin mai mari comparativ cu sistemele iradiate cu lampa DRT-400. Aceasta
se explica prin faptul ca SS, emite radiatii care sunt foarte apropiate de radiatiile emise de Soare,

respectiv filtrele folosite blocheaza sau permit trecerea unei cantitati foarte mici de radiatii cu
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lungimi de unda mai mici de 290 nm. Deci, spectrul de emisie al SS, inzestrat cu cele trei filtre
mai putin Se suprapun cu spectrul de absorbtie al peroxidului de hidrogen.

Analog Cys au fost determinate concentratiile stationare ale radicalilor OH. S-a stabilit ca
odata cu cresterea concentratiilor de GSH 1in sistem, concentratia radicalilor OH scade si sunt de
ordinul 108 M, pentru toate sistemele, cu exceptia sistemelor iradiate cu lampa policromatici
DRT-400, pentru care valorile au fost de ordinul 10"” M, valori caracteristice sistemelor acvatice
naturale. Concentratia radicalilor OH se micsoreaza in functie de sursa de iradiere, in ordinea:
lampa policromatici DRT-400 ((6,9-1,5)-10"Y" M) > SS, filtrul AMO ((10,3-2,3)-108 M) > SS,
filtrul AM1.5D ((5,1-1,1)-10 M) > SS, filtrul UVC-bl. ((4,3-0,9)-108 M). Deci, s-a
concluzionat ci la concentratii de GSH de ordinul 10° M, dupd parametrul capacitatea de
inhibitie si concentratia radicalilor OH, sistemele acvatice se clasifica ca ape poluate si foarte
poluate. S-a stabilit ca in prezenta GSH, in sistemele acvatice, intensitatea proceselor de
autopurificare scade considerabil si depinde de concentratia GSH precum si de spectrul de emisie

si intensitatea razelor solare [259].

Influenta GSH asupra proceselor de autopurificare radicalica ale sistemelor acvatice
in prezenta ionilor de Cu(ll) si Fe(IIl)

Influenta GSH asupra valorilor capacititii de inhibitie (3 kioH[Sion]) in prezenta ionilor de
Cu(Il) si Fe(Ill) sunt prezentate in Figura 6.6, iar concentratiile radicalilor OH in Tabelele 6.3-
6.4. Din Figura 6.6 se constatd cd la introducerea in sistem a ionilor de Cu(Il) si mai evident a
ionilor de Fe(III) se inrautateste brusc capacitatea de autopurificare a sistemelor acvatice, care se
manifestd prin marirea valorilor capacitdtii de inhibitie. Valorile capacititii de inhibitiei in
prezenta ionilor de Cu(Il) cresc de 1,3-3,5 ori si depind de concentratia GSH, precum si de sursa
de iradiere. In prezenta ionilor de Fe(III) valorile capacititii de inhibitie cresc de 1,5-5,3 ori si la
fel depind atat de concentratia GSH cét si de sursa de iradiere.

Deci rezultatele obtinute sunt in concordanta cu datele din literaturd, GSH leaga ionii de

Cu(Il) si Fe(IIl) in complecsi conform mecanismelor descrise in ec. (6.10-6.13) [10,37,135,141]:

2GSH + 2Cu(Il) — 2Cu* + G-5-5-G + 2H* (6.10)
Cu* + 2GSH — (GSH),Cu* (6.11)
2GSH + 2Fe(Ill) — 2Fe** + G-S-5-G + 2H* (6.12)
Fe?* + 2GSH — (GSH):Fe** (6.13)

Din rezultatele experimentale se constati ci complecsii (GSH).Cu* si (GSH)2Fe?*,
poseda o reactictivitate mult mai inalta fata de radicalii OH comparativ cu sistemele in care este

prezent GSH esential si conduc la consumul acestora conform ec. (6.14,6.15), fapt demonstrat
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prin mdrirea valorilor capacitatii de inhibitie, care sunt in concordanta cu datele din literatura
[10,37,135,141]:

(GSH).Cu* + 'OH — Cu* + G-S-S-G + H,0 + H* (6.14)
(GSH)2Fe?* + "OH — Fe?* + G-S5-S-G + Hy0 + H* (6.15)
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Fig. 6.6. Variatia capacititii de inhibitie in functie de concentratia GSH, la diferite surse de
iradiere, [PNDMA]o = 1,1-10° M, [H202]o= 1-102 M, [Cu(I1)]o= 5-10° M,
[Fe(l11)]o=5-10° M, pH = 6,8, t=20 °C

S-a stabilit ca GSH, in conditii reale a sistemelor acvatice, are o influentd negativa asupra
proceselor de autopurificare radicalica. Pe de o parte consuma agentii oxidativi din sistemele
acvatice, pe de alta parte, leaga ionii de Cu(II) si Fe(Il) in complecsi, care consuma mai intens
radicalii OH. S-au stabilit legitati similare pentru toate sursele de iradiere, dar valorile capacitatii
de inhibitie difera foarte mult. Valorile capacitatii de inhibitie cresc odatd cu cresterea
concentratiei de GSH 1in sistem si sunt de ordinul 10° s, pentru toate sistemele cu exceptia
sitemelor iradiate la lampa policromatici DRT-400, pentru aceasta valorile capacititii de
inhibitie sunt de ordinul 10° s™*. Dupi acest parametru sistemele sunt clasificate ca ape poluate si
foarte poluate. Cele mai mici valori ale capacitatii de inhibitie (3 kion[Sion]) S-au atestat pentru
sistemele iradiate cu lampa DRT-400 (4,1-10%-1,4-10° s) — pentru sistemul in care au fost
prezenti ionii de Cu(Il) si (5,9-10°-1,7-10° s) - pentru sistemul in care au fost prezenti ionii de

Fe(Ill). Ceea ce se datoreaza faptului ca spectrul de emisie al acestei lampi cel mai bine se
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suprapune cu spectrul de absorbtie al H2O2. Cele mai mari valori ale capacitatii de inhibitie
(> kioH[SioH]) s-au atestat pentru sistemele iradiate cu SS, filtrul UVC-bl. Valorile sunt cuprinse
intre 3,72:10°-1,68-10° s — pentru sistemul in care au fost prezenti ionii de Cu(Il) si 4,69-10°-
2,05-10° st - pentru sistemul in care au fost prezenti ionii de Fe(IIl). Aceasta se explicd prin
faptul ca acest filtru blocheaza radiatiile cu lungimi de unda mai mici de 290 nm, respectiv
spectrul de emisie al acestui filtru cel mai putin se suprapune cu spectrul de absorbtie al H>O»,
respectiv la iradierea sistemelor cu acesta, se formeaza o cantitate mai mica de radicali OH.
Totodata, spectrul de emisie al filtrului UVC-bl. este cel mai apropiat de spectrul de emisie al
Soarelui, deci procesele ce decurg la iradierea cu acest filtru caracterizeazd cel mai bine
procesele ce decurg in sistemele acvatice naturale. Dupa parametrul capacitatea de inhibitie a
GSH 1n prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill), valorile cresc in functie de sursa de iradiere, in
ordinea: lampa policromatica DRT-400 < SS, filtrul AMO < SS, filtrul AM1.5D < SS, filtrul
UVC-bl. S-a demonstrat ca valorile capacitatii de inhibitie depind de calitatea radiatiilor emise si
GSH inhiba procesele de autopurificare a apelor naturale, iar la concentratii de ordinul 10° M,
consumul H20> de catre acesta poate sa creeze o situatie de redox-toxicitate” [259].

Concentratia stationara a radicalilor OH scade odata cu cresterea concentratiei de GSH 1n
sistem (Tabelele 6.3-6.4). in prezenta ionilor de Cu(II) concentratia radicalilor OH este de
ordinul 10" M, pentru toate sistemele, cu exceptia sistemului iradiat cu lampa policromatici
DRT-400 pentru care valorile sunt de ordinul 10°17-10*8 M. La analiza rezultatelor prezentate in
Tabelul 6.3 si cele prezentate in Figura 6.6 s-a constatat ca concentratiile radicalilor OH in
prezenta ionilor de Cu(Il) s-au micsorat brusc si sunt de 2-4 ori mai mici, in prezenta acestora,
ceea ce confirma faptul complecsii GSH cu ionii de Cu(Il) au o reactivitatea mai Inaltd in raport
cu radicalii OH. Concentratia stationara a radicalilor OH generati in sistemele analizate depinde
si de sursa de iradiere [260].

Cele mai mari concentratii de radicali OH se formeaza la iradierea sistemului cu lampa
DRT-400, iar cele mai mici concentratii se genereaza in sistemele iradiate cu SS, in prezenta
filtrului UVC-bl. Concentratia radicalilor OH, in prezenta ionilor de Cu(Il), se micsoreaza in
functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa policromatici DRT-400 (2,4-10"" -7,3-10'18 M) >
SS, filtrul AMO ((5,7-1,7)-10"8 M) > SS, filtrul AM1.5D (4,0-10'-8,9- 10"*® M) > SS, filtrul
UVC-bl. (2,7-1018-6,0-10'1° M).

130



Tabelul 6.3. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei de
GSH, in prezenta ionilor de Cu(Il), [PNDMA]o=1,1-10"° M, [H202]o=1-10* M,
[Cu(11)]o=5-10"° M, pH=6,8, t=20 °C

[‘OH], - 10", M
Sursa de
iradiere UvC-
[GSH]; DRT-400 AMO AM1.5D bloc.
-10%, M
0,33 24,40 571 4,03 2,69
0,83 19,30 4,50 2,09 1,39
1,66 15,60 3,65 1,44 0,96
2,50 10,90 2,16 1,11 0,74
3,33 7,30 1,71 0,89 0,60

In mod similar s-a studiat influenta GSH asupra concentratiilor stationare de radicali OH,
in prezenta ionilor de Fe(Ill), rezultatele sunt prezentate in Tabelul 6.4. Din rezultatele
prezentate, pentru sistemele in care au fost prezenti ionii de Fe(III), sunt valabile legitati similare
ca 1n cazul ionilor de Cu(Il). Totodata, s-a stabilit cd concentratiile radicalilor OH in prezenta
ionilor de Fe(l11) sunt de 1,2-1,8 ori mai mici in comparatie cu cele in prezenta ionilor de Cu(II).

Tabelul 6.4. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei de
GSH, in prezenta ionilor de Fe(IIl), [PNDMA]o=1,1-10° M, [H202]0=1-10 M,
[Fe(111)]o=5-10% M, pH=6,8, t=20 °C

['OH], - 10", M
Sursa de
[GSH{:‘d'ere DRT-400 AMO AML15D | UVC-bloc.
10° M
0,33 16,70 4,44 3,62 2,13
0,83 13,50 3,51 1,95 1,15
1,66 10,60 2,84 1,34 0,79
2,50 7,80 1,98 1,03 0,61
3,33 5,70 133 0,83 0,49

Concentratia radicalilor OH in prezenta ionilor de Fe(Ill), se micsoreaza in functie de sursa de
iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (1,7-10'*-5,7-10"* M) > SS, filtrul AMO ((4,4-1,3)-10"18 M)
>SS, filtrul AM1.5D (3,6:108-8,3-102° M) > SS, filtrul UVC-bl. (2,1-108-4,9-10"1° M).

6.3. Influenta tiolilor alohtoni, pe exemplul TU si ATG, asupra proceselor de

autopurificare radicalica ale sistemelor acvatice
Influenta TU asupra proceselor de autopurificare radicalica ale sistemelor acvatice

Pentru determinarea influentei TU asupra capacitdtii de autopurificare ale sistemelor
acvatice s-a variat concentratia initiald a TU, iar concentratiile celorlalti componenti au fost
mentinute constante. Rezultatele practice au fost folosite la determinarea capacitatii de inhibitie
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si concentratiile radicalilor OH. Din rezultatele prezentate in Figura 6.7 este evident ca cresterea
concentratiei de TU 1n sistem conduce la cresterea capacitatii de inhibitiei, indiferent de sursa de
iradiere folositd in studiu. Valorile capacititii de inhibitie sunt de ordinul 10° s si dupa acest
parametru se clasifica ca ape foarte poluate pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu, cu
exceptia sistemului iradiat cu lampa policromatica DRT-400, pentru care valorile au fost de
ordinul 10° s si s-au clasificat ca ape poluate.
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Fig. 6.7. Variatia capacititii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH functie de
concentratia TU, la diferite surse de iradiere, [PNDMA]o=1,1-10° M, [H202]o=1-102 M,
pH=6,8, t=20 °C

Deci TU, analog GSH, are o influentd negativa asupra sistemelor acvatice si respectiv
conduce la micsorarea capacitdtii de autopurificare a acestora, deoarece consuma o cantitate de
radicali OH pentru oxidarea sa, conform ec. (6.16,6.17), ceea ce este in concordanta cu studiile
anterioare [10,11,53,128,223]:

NH2(NH)C-SH + "OH — NH>(NH)CS® + H20 (6.16)
NH2(NH)CS® + NH2(NH)CS® — NH2(NH)CS-SC(NH)NH: (6.17)

Desi peroxidul de hidrogen are un spectru destul de larg de absorbtie (190-400 nm),
viteza de descompunere a acestuia, cu generarea radicalilor OH este mai mare la lungimi de unda
mai mici [4-6,56,113,114]. Cele mai mici valori ale capacitatii de inhibitie au fost determinate

pentru sistemul iradiat cu lampa policromatici DRT-400 ((0,9-9,3)-10° s?), ceea ce se explicd
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prin faptul cd aceastad lampa emite cea mai mare cantitate de radiatii cu lungimi de unda mai mici
si intr-un domeniu destul de larg (240-600 nm), deci spectrul de emisie al acestei lampi cel mai
bine se suprapune cu spectrul de absorbtie al peroxidului de hidrogen. Cele mai mari valori ale
capacitdtii de inhibitie au fost inregistrate pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei
filtre, care au luat valori intre ((1,3-8,5)-10° s1) si sunt practic cu un ordin mai mari comparativ
cu sistemul iradiat la lampa DRT-400. Aceasta se explica prin faptul ca SS, emite radiatii care
sunt foarte apropiate de radiatiile emise de Soare, respectiv, filtrele folosite blocheaza sau permit
trecerea unei cantitati foarte mici de radiatii cu lungimi de unda mai mici de 290 nm. Deci
spectrele de emisie ale SS, in prezenta celor trei filtre cel mai putin se suprapun cu spectrul de
absorbtie al peroxidului de hidrogen si respectiv la iradiere se vor genera cele mai mici cantitati
de radicali OH [4-6,56,113,114].

Un alt parametru foarte important folosit la determinarea capacitdtii de autopurificare
chimicd a sistemelor acvatice este concentratia stationard a radicalilor OH, care este invers
proportionali cu capacitatea de inhibitie. In rezultatul cercetirilor efectuate s-a constatat ca odati
cu cresterea concentratiei de TU, concentratia radicalilor OH scade si au fost de ordinul 10718 M,
pentru toate sistemele, cu exceptia sistemului iradiat la lampa policromatica DRT-400, pentru
care valorile au fost de ordinul 10" M. Concentratia radicalilor OH se micsoreazi in functie de
sursa de iradiere, in ordinea: lampa policromatici DRT-400 ((10,1-1,1)-10Y M) > SS, in
prezenta filtrului AMO ((7,7-2,7)-10"* M) > SS, in prezenta filtrului AM1.5D ((4,8-2,3)-1018 M)
> SS, in prezenta filtrului UVC-bl. ((3,1-1,2)-10® M). Deci, din rezultatele obtinute s-a
concluzionat ci la concentratii de TU de ordinul 10° M, dupi parametrul capacitatea de inhibitie
si concentratia radicalilor OH, sistemele acvatice se vor include in categoria apelor poluate si

foarte poluate [258].

Influenta TU asupra proceselor de autopurificare radicalica ale sistemelor acvatice in

prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl)

Pornind de la faptul cd ionii de Fe(IlI) si Cu(II) joaca un rol foarte important in generarea
radicalilor OH i respectiv in procesele de autopurificare ale sistemelor acvatice
[10,11,53,56,128,223], s-a studiat influenta TU in prezenta acestora asupra proceselor de
autopurificarea chimica a apelor. Valorile capacitatii de inhibitie (3 kion[Sion]) in prezenta
ionilor de Cu(Il) si Fe(Ill) sunt prezentate in Figura 6.8, iar concentratiile radicalilor OH in
Tabelele 6.5,6.6. Din Figura 6.8 s-a stabilit ca la introducerea in sistem a ionilor de Cu(II) si mai

evident a ionilor de Fe(Ill) se Inrautdteste brusc capacitatea de autopurificare a sistemelor
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acvatice, prin marirea valorilor capacitatii de inhibitie, care in prezenta ionilor de Cu(II) cresc de

1,6-5,7 ori, iar in prezenta ionilor de Fe(IlI) valorile capacitatii de inhibitie cresc de 1,9-7,3 ori.
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Fig. 6.8. Variatia capacititii de inhibitie functie de concentratia TU, la diferite surse de
iradiere, [PNDMA]o=1,1-10° M, [H202]o=1-10 M, [Cu(I1)]o=5-10% M, [Fe(111)]o=5-10° M,
pH=6,8, t=20 °C

Deci se confirma faptul ca TU, analog celorlalti tioli studiati, leagd ionii de Cu(Il) si
Fe(Ill) in compusi complecsi, cei mai probali fiind (TU).Cu* si (TU).Fe?*, conform
mecanismelor descrise in ec. (6.18-6.21), care poseda o reactictivitate mult mai naltd fatd de
radicalii OH comparativ cu TU si sunt in conformitate cu datele prezentate in literatura de
specialitate [10]:

2TU + 2Cu(ll) — 2Cu* + (TU), + 2H* (6.18)
Cu* + 2TU — (TU),Cu* (6.19)
2TU + 2Fe(lll) — 2F&** + (TU)2 + 2H* (6.20)
Fe?* + 2TU — (TU).Fe?* (6.21)

Compusii (TU)Cu* si (TU)2Fe?* formati, posedi o reactictivitate mult mai inalti fatd de
radicalii OH comparativ cu TU si conduc la consumul acestora conform ec. (6.20,6.21) [10]:
(TU)2Cu™ + "OH — Cu™ + (TU)2 + H20 + H* (6.22)
(TU)2Fe?* + "OH — Fe?* + (TU)2 + H20 + H* (6.23)
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Deci s-a concluzionat ca TU, similat GSH, in conditii reale ale sistemelor acvatice, are o
influentd negativa asupra proceselor de autopurificare radicalica. Pe de o parte consuma agentii
oxidativi din sistemele acvatice, pe de alta parte, leagd ionii de Cu(Il) si Fe(Ill) in complecsi,
astfel neutralizeaza capacitatea lor de catalizatori in procesele de generare a radicalilor OH
[258]. La analiza valorilor capacitatii de inhibitie obtinute ca urmare a iradierii cu toate sursele,
se atesta legitati similare, dar valorile capacititii de inhibitie difera foarte mult. S-a stabilit ca
valorile capacitatii de inhibitie cresc odata cu cresterea concentratiei de TU in sistem si sunt de
ordinul 10° s, valori caracteristice apelor poluate si foarte poluate. Cele mai mici valori ale
capacitatii de inhibitie (> kion[Sion]) au fost stabilite pentru sistemele iradiate cu lampa
policromatici DRT-400, care s-au incadrat in domeniul 6,9-10°-6,5-10° s — pentru sistemul in
care au fost prezenti ionii de Fe(III) si 4,9-10°-4,7-10° 5% - pentru sistemul in care au fost prezenti
ionii de Cu(Il). Aceasta se datoreaza faptului ca aceasta lampa are spectrul de emisie cel mai
apropiat de spectrul de absorbtie al H2O». Respectiv, la iradierea cu aceastd lampa se formeaza
cea mai mare cantitatea de radicali OH si totodata spectrul de emisie Se suprapune si cu spectrul
de absorbtie al TU, care este predominant in forma sa tiolicd (deoarece aceastd lampd emite
radiatii cu lungimi de unda mai mari de 300 nm) [137-139]. Cele mai mari valori ale capacititii
de inhibitie (3 kion[Sion]) au fost determinate pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrului
UVC-bl., care au luat valori cuprinse intre 6,9-10°-6,5-108 s — sistemul in care au fost prezenti
ionii de Fe(III) si 4,9-10° - 4,7-10® s - sistemul in care au fost prezenti ionii de Cu(I). Aceasta
se poate explica prin faptul ca acest filtru blocheaza radiatiile cu lungimi de undd mai mici de
290 nm, respectiv spectrul de emisie al acestui filtru mai putin se suprapune cu spectrul de
absorbtie al H20 si la iradierea sistemelor cu acesta, se va forma o cantitate mai mica de radicali
OH care se vor consuma pentru oxidarea substratului. Totodata, spectrul de emisie al filtrului
UVC-bl. este cel mai apropiat de spectrul de emisie al Soarelui, deci procesele ce decurg la
iradierea cu acest filtru caracterizeaza cel mai bine procesele ce decurg in sistemele acvatice
reale. Deci, dupa parametru capacitatea de inhibitie in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(III),
valorile cresc in functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa policromatica DRT-400 < SS,
filtrul AMO <SS, filtrul AM1.5D <SS, filtrul UVC-bl.

S-a demonstrat ca valorile capacitdtii de inhibitie cresc odatd cu cresterea concentratiei

substratului in sistem si sunt de ordinul 10° s’

, valori caracteristice apelor poluate si foarte
poluate. Totodatd s-a demonstrat ca valorile capacitdtii de inhibitie depind foarte mult de
calitatea radiatiilor emise si dacad extrapolam rezultatele obtinute pe sistemele model la sistemele

acvatice naturale, se constata ca TU incetineste evident procesele de autopurificare si la
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concentratiile (2,0-5,2)-10° M, va conduce la consumul total de H20, crend premise pentru o
situatie de “redox-toxicitate”.

Concentratiile stationare ale radicalilor OH, in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl), la
iradierea TU sunt prezentate in Tabelele 6.5-6.6. Concentratia stationard a radicalilor OH este
invers proportionald cu capacitatea de inhibitie si s-a determinat cd scade odatd cu cresterea
concentratiei de TU 1in sistem. In prezenta ionilor de Cu(II), concentratiile radicalilor OH sunt de
ordinul 10® M, pentru toate sistemele, cu exceptia sistemului iradiat cu lampa policromatica
DRT-400, pentru care valorile au fost de ordinul 10*8-10"1" M. La analiza rezultatelor prezentate
in Tabelul 6.5 si In Figura 6.7, s-a constatat ca concentratiile radicalilor OH in prezenta ionilor
de Cu(ll) s-au micsorat brusc si sunt de 2-6 ori mai mici, in prezenta acestora, ceea ce inca odata
confirma faptul ca complecsii de TU cu ionii de Cu(Il) au o reactivitate mult mai inalta in raport
cu radicalii OH, consumand o cantitate mai mare. A fost stabilit cad concentratia stationara a
radicalilor OH generati in sistemele analizate depinde si de sursa de iradiere. Cele mai mari
concentratii de radicali OH se formeaza la iradierea sistemului cu lampa DRT-400, iar cele mai
mici concentratii se genereazd in sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrului UVC-bl.
Concentratia radicalilor OH, in prezenta ionilor de Cu(Il), se micsoreaza in functie de sursa de
iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 (2,0-10%"-2,1-10*® M) > SS, filtrul AMO (1,6:10%¢-7,9-10*° M)
>SS, filtrul AM1.5D (1,5-:1018-7,6-10° M) > SS, filtrul UVC-bl. (1,5:108-7,6-:10"1° M).

Tabelul 6.5. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei de
TU, in prezenta ionilor de Cu(Il), [PNDMA]o=1,1-10"> M, [H202]o=1-10 M,
[Cu(11)]o=1-10"° M, pH=6,8, t=20 °C

['OH], - 10", M
Sursa de
[TU]Orad'ere DRT-400 AMO AM15D | UVC-bloc.
105 M
2,00 20,40 161 154 147
2.80 15,60 1,23 1,16 1,12
3,60 581 1,02 0,97 0,93
4,40 3,08 0,92 0,87 0,83
520 214 0,79 0,76 0,76

Din rezultatele prezentate in Tabelul 6.6 s-a constatat ca pentru sistemele in care au fost
prezenti ionii de Fe(Ill) sunt valabile legitati similare ionilor de Cu(Il). Totusi, concentratiile
radicalilor OH 1n prezenta ionilor de Fe(III) sunt de 1,3-1,5 ori mai mici in comparatie cu cele in
prezenta ionilor de Cu(Il). Analog complecsilor de Cu(Il), complecsii de Fe(Ill) cu TU au o
reactivitate mai inalta Tn raport cu radicalii OH, respectiv consumd o cantitate mai mare decat

tiolul esential. Astfel, concentratia radicalilor OH in prezenta ionilor de Fe(Ill), se micsoreaza in
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functie de sursa de iradiere, in ordinea: lampa policromaticdi DRT-400 (1,4-10-1,5:108 M) >
SS, filtrul AMO (1,3-108-6,9-101° M) > SS, filtrul AM1.5D (1,2:108-6,2-:101° M) > SS, filtrul
UVC-bl. (1,1:10%8-5,9-101° M).

Tabelul 6.6. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei de
TU, in prezenta ionilor de Fe(IIl), [PNDMA]o=1,1-10° M, [H202]0=1-10 M,
[Fe(111)]o=1-10% M, pH=6,8, t=20 °C

[‘OH], - 10", M
Sursa de
[TU]Orad'ere DRT-400 AMO AM15D | UVC-bloc.
105, M
2,00 14,49 1,32 123 1,15
2.80 11,23 1,18 1,08 1,01
3,60 414 0,97 0,89 0,81
4.40 2.80 083 072 0,68
520 153 0,69 0,62 0,59

Influenta ATG asupra proceselor de autopurificare radicalica ale sistemelor acvatice

Rezultatele practice pentru capacitatea de inhibitie si concentratiile radicalilor OH la
variatia concentratiei de ATG in sistem sunt prezentate in Figura 6.9. Din rezultatele prezentate
S-a constatat ca sistemele in care a fost adaugat ATG similar Cys, cresterea concentratiei acestuia
conduce la micsorarea capacitatii de inhibitiei si cresterea concentratiilor stationare de radicali
OH in sistem, la iradierea cu toate sursele. Acest fapt ne demonstreazd cd ATG ca si Cys la
iradiere conduce la regenerarea unei cantitati suplimentare de radicali OH in sistem, conform ec.

(6.24), ceea ce este in concordanta cu datele din literatura [10,203]:

SH — CH, — COOH + HZOZg SH—-CH,—-CO + 3 0H (6.24)
Deci, din Figura 6.9 se constatad ca, in prezenta ATG, valorile capacititii de inhibitie sunt de
ordinul 10* s* pentru sistemul iradiat cu lampa DRT-400 (valori caracteristice apelor curate) si
de ordinul 10°-10° s pentru sistemele iradiate cu SS, in prezenta celor trei filtre (valori
caracteristice apelor poluate). Tot din Figura 6.9 putem constata ca valorile capacitatii de
inhibitie, depind si de sursa de iradiere, ceea ce se datoreazad faptului ca radicalii OH sunt
generati fortat la degradarea fotolitica a peroxidului de hidrogen (ec. (4.1)) si viteza de generare
a lor depinde de spectrul de emisie al lampii folosite. Cele mai mici valori ale capacitatii de
inhibitie, pentru concentratiile ATG in domeniul (1,7-6,7)-10* M, au fost determinate pentru
sistemul iradiat cu lampa policromatici DRT-400 ((5,4-3,0)-10* s), ceea ce se explicd prin
faptul ca spectrul de emisie al acestei ldmpi cel mai bine se suprapune cu spectrul de absorbtie al
peroxidului de hidrogen [4-6,56,113,114]. Cele mai mari valori ale capacitatii de inhibitie au fost

determinate pentru sistemele iradiate la SS, in prezenta celor trei filtre si acestea au luat valori
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intre ((7,3-0,3)-10° s) si sunt cu doui ordine mai mari decat valorile sistemului iradiat cu lampa
DRT-400. Aceasta se explica prin faptul cd SS, emite radiatii care sunt foarte apropiate de
radiatiile emise de Soare, respectiv filtrele folosite blocheazd sau permit trecerea unei cantitati
foarte mici de radiatii cu lungimi de unda mai mici de 290 nm. Deci, spectrul de emisie al SS, in
prezenta celor trei filtre cel mai putin se suprapun cu spectrul de absorbtie al peroxidului de
hidrogen. Concentratiile stationare ale radicalilor OH sunt prezentate in Figura 6.9. S-a constatat
ca odata cu cresterea concentratiilor de ATG in sistem, concentratia radicalilor OH creste, si sunt
de ordinul 101® M, pentru sistemul iradiat cu lampa DRT-400 si de ordinul 10°1"-108 M pentru
sistemele iradiate la SS, in prezenta celor trei filtre. Totodatd, s-a constatat cd concentratia
radicalilor OH depinde si de sursa de iradiere, ceea ce ne demonstreaza valorile acestora. Din
Figura 6.9 se constatd ca concentratia stationara a radicalilor OH se micsoreaza in functie de
sursa de iradiere, in ordinea: lampa DRT-400 ((1,8-3,3)-10¢ M) > SS, filtrul AMO ((0,3-3,3)-10Y" M)
>SS, filtrul UVC-bl. ((0,2-2,5)-10Y" M) >SS, filtrul AM1.5D ((0,1-2,0)-10Y" M).

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 . A Sistem model iradiat la SS, filtrul AMO
T %
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3 ! 2 E‘ = 2 2 D“
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Fig. 6.9. Variatia capacititii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH in functie de concentratia
ATG, la diferite surse de iradiere, [PNDMA]o = 1,1-10° M, [H20]0=1-102 M, pH=6,8, t=20 °C

La concentratii de ordinul 10 M ale ATG, dupid parametrul capacitatea de inhibitie si
concentratia stationara a radicalilor OH, sistemele acvatice se vor include in categoria apelor
pure si poluate. S-a stabilit cd in prezenta ATG, in sistemele acvatice, intensitatea proceselor de
autopurificare creste, deoarece ATG regenereaza o cantitate suplimentara de radicali OH. S-a
stabilit cd capacitatea de inhibitie si concentratia stationard a radicalilor OH depinde de

concentratia ATG precum si de spectrul de emisie si intensitatea radiatiilor.
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Influenta ATG asupra proceselor de autopurificare radicalici ale sistemelor acvatice
in prezenta ionilor de Cu(1l) si Fe(Ill)

Valorile capacitatii de inhibitie (3 kion[Sion]), la variatia concentratiei de ATG si in
prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl) sunt prezentate in Figura 6.10, concentratiile stationare ale
radicalilor OH in Tabelele 6.7-6.8. Din Figura 6.10 se constata ca in prezenta ionilor de Cu(Il) si
Fe(IlI), pentru toate sursele de iradiere folosite in studiu, valorile capacitatii de inhibitie scad,
ceea ce ne indicd asupra faptului cd la marirea concentratiei de ATG 1in sistem procesele de
autopurificare a sistemelor acvatice se intensificd. Aceasta se explicad prin faptul ca ATG in
prezenta H>O- are capacitatea de a reduce ionii de Cu(Il) la Cu(I) si ionii de Fe(Ill) la Fe(II)
chiar si la un pH neutru (pH=6,5-7,0), care este caracteristic pentru apele naturale. Respectiv la

iradiere se genereaza particule active, ca radicalii OH, conform ec. (6.25-6.30) [247,248]:

SH — CH, — COOH + Cu(Il) < [Cu(I)(00C — CH, — S)]* + 2H* (6.25)
2HY
2[Cu(I1)(00C — CH, — $)]* s HOOC — CH, — S — S — CHy — COOH + 2Cu(I)  (6.26)
h
Cu(l) + Hy0, - CuOH* + OH (6.27)
SH — CH, — COOH + Fe(III) < [Fe(II)(00C — CH, — S)]* + 2H* (6.28)

2[Fe(III)(0OC — CH, — S)]* ﬂ HOOC — CH,—S —S —CH, — COOH + 2Fe(1l) (6.29)
Fe(Il) + H,0, " FeOH?* + OH (6.30)
Dar totodata, la fel din Figura 6.10, se constata ca la introducerea in sistem a ionilor de
Cu(II) si mai evident a ionilor de Fe(Ill) se inrautdteste situatia, comparativ cu absenta acestora.
Valorile capacitatii de inhibitie in prezenta ionilor de Cu(Il) cresc de 1,5-3,6 ori si depind de
concentratia ATG, adiugat in sistem precum si de sursa de iradiere folositd. In prezenta ionilor
de Fe(IlI) valorile capacitatii de inhibitie cresc de 2,7-6,5 ori si la fel depind atat de concentratia
ATG cat si de sursa de iradiere folosita. Deci putem confirma faptul ca complecsii ATG cu ionii
de Cu(Il) si Fe(Ill) poseda o reactictivitate mult mai inaltd fatd de radicalii OH comparativ cu
ATG esentaial, conform mecanismelor descrise in literatura (ec. (6.31,6.32)) [10,247,248,261]:
2SH — CH, — COOH + Cu(l) » (SH — CH, — COOH),Cu* + 2H* (6.31)
2SH — CH, — COOH + Fe(Il) » (SH — CH, — COOH),Fe?t + 2H* (6.32)
Marirea valorilor capacitatii de inhibitie in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(Il)
demonstreaza faptul ca preponderent are loc reactiile de interactiune ale ATG cu ionii de Cu(I) si
Fe(Il), iar compusii (ATG).Cu* si (ATG).Fe?* formati posedi o reactictivitate mult mai inalti
fata de radicalii OH conform mecanismelor descrise in literatura (ec. (6.33,6.34)):
(SH — CH, — COOH),Cu* + OH - HOOC — CH, — S — S — CH, — COOH + Cu*+H,0 + H* (6.33)
(SH — CH, — COOH),Fe?* + OH - HOOC — CH, — S — S — CH, — COOH + Fe?** + H,0 + H* (6.34)
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Dupa valorile capacitdtii de inhibitie pentru diferite surse de iradiere (Figura 6.10), se
constatd aceeasi legitate pentru toate sursele, dar valorile capacitatii de inhibitie diferd foarte
mult de la o sursa la alta. Valorile capacititii de inhibitie se micsoreaza odata cu cresterea
concentratiei de ATG in sistem si sunt de ordinul 10°-10° s%, valori caracteristice apelor poluate
si foarte poluate. Cele mai mici valori ale capacitatii de inhibitie (3 kion[SioH]) S-au atestat pentru
sistemele iradiate cu lampa DRT-400, valori cuprinse intre (1,9-1,1)-10° s — pentru sistemul in
care au fost prezenti ionii de Cu(II) si (3,5-1,9)-10° s* - pentru sistemul in care au fost prezenti
ionii de Fe(IIl). Ceea ce se datoreaza faptului ca aceastd lampa are spectrul de emisie cel mai
apropiat de spectrul de absorbtie al H2O.. Respectiv, lampa DRT-400 are cel mai mare spectru
de actiune si la iradierea cu aceasta lampa se formeazd cea mai mare cantitatea de radicali OH.
Cele mai mari valori ale capacitatii de inhibitie (3 kion[Sion]) au fost atestate pentru sistemele
iradiate cu SS, in prezenta filtrului AM1.5 D si au fost cuprinse intre 1,1-107-7,0-10° s™* — pentru
sistemul in care au fost prezenti ionii de Cu(Il) si 2,7-107-2,4-10° 5! - pentru sistemul in care au
fost prezenti ionii de Fe(IIl). Aceasta se poate explica prin faptul ca spectrul de emisie al acestui
filtru cel mai putin se suprapune cu spectrul de absorbtie al H2O., respectiv, la iradierea
sistemelor cu acesta se va forma o cantitate mai mica de radicali OH, care se vor consuma pentru

oxidarea substratului.
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Fig. 6.10. Variatia capacititii de inhibitie in functie de concentratia ATG, la diferite surse
de iradiere, [PNDMA]o=1,1-10° M, [H202]0=1-10"2 M, [Cu(11)]o=5-10" M,
[Fe(111)]o=5-10° M, pH=6,8, t=20 °C
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Concentratia stationara a radicalilor OH creste odata cu cresterea concentratiei de ATG in
sistem (Tabelele 6.7-6.8). In prezenta ionilor de Cu(Il) s-a constatat ci concentratia radicalilor
OH sunt de ordinul 108 M, pentru toate sistemele, cu exceptia sistemului iradiat cu lampa
policromatici DRT-400 si sunt de ordinul 1078-10"1" M. S-a stabilit ci concentratiile radicalilor
OH 1in prezenta ionilor de Cu(Il) s-au micsorat si sunt de 1,5-3,6 ori mai mici, In prezenta
acestora, ceea ce Incd odatd confirma faptul cd complecsii acestora au o reactivitate mai 1nalta in
raport cu radicalii OH. Totodatd, a fost stabilit cd concentratia stationara a radicalilor OH
generati in sistemele analizate depinde si de sursa de iradiere. Cele mai mari concentratii de
radicali OH se formeaza la iradierea sistemului cu lampa DRT-400, iar cele mai mici concentratii
se genereaza in sistemele iradiate cu SS, in prezenta filtrului AM1.5D. Astfel, concentratia
radicalilor OH, in prezenta ionilor de Cu(Il), se micsoreaza in functie de sursa de iradiere in
ordinea: lampa policromaticd DRT-400 ((5,2-9,1)-101" M) > SS, filtrul AMO ((0,1-1,7)-10"Y" M)
>SS, filtrul UVC-bl. ((0,1-1,4)-10Y" M) > SS, filtrul AM1.5D ((0,1-1,2)-10°1" M).

Tabelul 6.7. Dinamica concentratiilor de radicali OH, generati in sistem, la variatia

concentratiei de ATG, in prezenta ionilor de Cu(Il), [PNDMA]o=1,1-10"° M,
[H202]o=1:10"> M, [Cu(I1)]o=5-10° M, pH=6,8, t=20 °C

['OH], - 10", M
Sursa de
iradiere UvC-
DRT-400 AMO AM15D
[ATG]o bloc.
104 M
1,66 5,17 0,11 0,09 0,09
2,66 6,00 0,32 0,21 0,25
3,33 7,19 0,50 0,32 0,34
4,16 8,22 1,10 0,77 0,83
6,66 9,14 1,67 1,25 1,43

Din rezultatele prezentate in Tabelul 6.8 putem constata ca pentru sistemele in care au
fost prezenti ionii de Fe(Ill) sunt valabile legitati similare ionilor de Cu(Il), dar concentratiile
radicalilor OH in prezenta ionilor de Fe(IIl) sunt de 1,7-2,2 ori mai mici in comparatie cu cele in

prezenta ionilor de Cu(II).
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Tabelul 6.8. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei de
ATG, in prezenta ionilor de Fe(III), [PNDMA]o=1,1-10° M, [H202]o=1-10"> M,
[Fe(111)]o=5-10% M, pH=6,8, t=20 °C

['OH], - 10~ M
Sursa de
iradiere UVvC-
[ATG]) DRT-400 AMO AM15D bloc.
104, M
1,66 2,87 0,06 0,04 0,04
2,66 3,33 0,19 0,11 0,14
3,33 3,99 0,30 0,21 0,22
4,16 4,57 0,43 0,33 0,37
6,66 5,08 0,59 0,42 0,50

Astfel, concentratia radicalilor OH in prezenta ionilor de Fe(IIl), se micsoreaza in functie
de sursa de iradiere, in ordinea: lampa policromatici DRT-400 ((2,9-5,1)-101" M) > ((0,6-
1,1)-10 M) > SS, filtrul AMO ((0,6-5,9)-108 M) > SS, filtrul UVC-bl. ((0,4-5,0)-10¢ M) >
SS, filtrul AM1.5D ((0,4-4,2)-10718 M).

6.4. Concluzii la Capitolul 6

1. S-a confirmat prezenta tiolilor in apele naturale in concentratiile de ordinul 10°-10° M si
S-a constatat ca concentratia acestora variazd in functie de anotimp, de compozitia
obiectului acvatic precum si de sursele de poluare.

2. S-a demonstrat ca substantele tiolice, dupd comportamentul sau In procesele de
autopurificare a sistemelor acvatice, se impart in douda grupe: TU si GSH, care sunt
acceptori efectivi de radicali OH, respectiv conduc la diminuarea intensitatii proceselor
de autopurificare a sistemelor acvatice si Cys si ATG, care regenereaza o cantitate
suplimentara de radicali OH, la iradiere in prezenta peroxidului de hidrogen.

3. S-a demonstrat faptul ca in prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl), complecsii cu tiolii sunt
mult mai reactivi in raport cu radicalii OH in comparatie cu tiolii esentiali.

4. S-a demonstrat ca substantele tiolice studiate, avand un caracter puternic reducator
conduc la consumul echivalentilor oxidativi din sistemele acvatice, astfel diminueaza

intensitatea proceselor de autopurificare a sistemelor acvatice.
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CONCLUZII GENERALE SI RECOMANDARI

Studiul complex al transformarilor fotochimice ale unor substante tiolice, care apartin
grupelor de substante autohtone si alohtone i1n apele de suprafatd, stabilirea eficientei
fotodegradarii necatalitice si catalitice ale acestora la iradiere cu diferite surse de raze
electromagnetice, aportul substantelor tiolice in procese de autopurificare chimica, precum si
influenta asupra starii ecochimice a apelor reprezintd problema stiintificd de baza abordata in
prezenta teza de doctor.

Concluziile principale, formulate In baza rezultatelor obtinute, se bazeaza in totalitate pe
contributia proprie a autorului si demonstreazd realizarea obiectivului si sarcinilor, expuse la
initierea temei de cercetare. Studiul complex al transformarilor fotochimice ale substantelor
tiolice in prezenta diverselor surse de iradiere reprezintd un argument suplimentar pentru
importanta unor astfel de cercetdri iIn domeniul chimiei ecologice a apelor si provoaca initierea
cercetarilor similare ale altor clase de poluanti ai apelor.

1. Pentru prima data a fost realizatd comparatia eficacitatii diferitor surse de iradiere asupra
fotodegradarii substantelor tiolice autohtone (Cys, GSH) si alohtone (TU, ATG) pentru
apele naturale si argumentatad alegerea in calitate de sursd de iradiere a lampii
policromatice DRT-400 si a Simulatorului Solar (SS) Oriel Model 9119X, in prezenta
filtrului AM 1.5D, care simuleaza diapazonul radiatiilor solare ce ajung la suprafata Terrei
si reprezintda un interes deosebit pentru chimia ecologica a apelor (capitolul 3, pp. 57-69,
[3, 160, 161, 207]).

2. A fost argumentatd si confirmatd eficienta utilizarii aparatului cineticii chimice prin
valorificarea parametrilor constanta efectiva si timpul de injumatdtire a tiolilor pentru
domeniul chimiei ecologica in evaluarea persistentei substraturilor studiati in mediului
acvatic, eficacitatii fotodegradarii acestora si stérii ecochimice a apelor ([capitolele 3-5,
pp. 57-117, [3, 160, 161, 205, 207, 212, 223, 232, 240, 241, 258]).

3. In premiera au fost studiate legititile fotolizei directe, induse necatalitice si catalitice,
precum si fotolizei sensibilizate ale celor patru substante tiolice alese si estimate
consecintele realizarii proceselor pentru starea redox a mediului acvatic. S-a demonstrat ca
Cys, GSH si TU se supun fotolizei directe si vitezele procesului depind de concentratia
substratului in sistem, de fluxul de fotoni si de spectrul de emisie al surselor de iradiere.
Probabilitatea desfasurarii proceselor de fotoliza directa ale acestor tioli in apele naturale

este foarte micd, fapt demonstrat si de randamentele cuantice, mult subunitare (5,0-107°-
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8,3-10%), la iradierea cu SS, care simuleazi radiatiile cele mai apropiate de radiatiile solare
(capitolul 3, pp. 57-69, [3, 160, 161, 207]).

. Pentru prima data s-a demonstrat ca TU, Cys, GSH si ATG, in conditiile sistemelor
acvatice naturale se vor supune predominant fotolizei induse cu H20., iar vitezele de
fotoliza indusa depind direct proportional de concentratia substratului si mai mult de cea a
H202, precum si de fluxul de fotoni si spectrul de emisie al surselor de iradiere. Reiesind
din timpul de injumatatire al tiolilor, persistenta acestora in apa va creste in sirul TU-Cys-
GSH-ATG, cel mai usor fotodegradabil fiind TU (w12=21min 47s), iar cel mai persistent —
ATG (v12=21h 23min 20s) (capitolul 4, pp. 71-98, [160, 161, 205, 212, 223, 232]).

. A fost confirmat ca tiolii studiati interactioneaza cu ionii de Cu(Il) si Fe(Ill) cu formarea
de complecsi, iar compusii formati sunt mult mai reactivi cu radicalii OH in comparatie cu
tiolii esentiali, ceea ce poate conduce la consumul total al peroxidului de hidrogen si
respectiv stabilirea starii de “redox-toxicitate” a apelor naturale (capitolul 4, pp. 71-98 si
6, pp. 120-131), [160, 161, 212, 232, 258]).

. A fost stabilit cd substantele humice, prezente pe larg in sistemele acvatice naturale, la
iradiere cu razele solare vor contribui la accelerarea procesului de degradare al TU, Cys,
GSH si ATG. Astfel de procese au un efect pozitiv in procesele de autopurificare
fotochimica a apelor si contribuie la restabilirea proprietétilor chimice ale mediului acvatic,
adecvat valorii biologice de abitare, ceea ce constituie un principiu de bazd al chimiei
ecologice a apelor. In apele naturale tiolii studiati se vor supune transformirilor dupa
mecanisme radicalice, foarte complexe, in care reactiile fotochimice vor domina doar la
etapa initiala, urmate de reactii chimice (capitolul 5, pp. 99-117, [1, 240, 241]).

. Pentru prima datd a fost evaluatd persistenta tiolilor studiati In procese de fotoliza
sensibilizatd. Dupd parametrul timpul de injumatétire (w12), tiolii studiati se vor supune
transformarilor fotochimice sensibilizate Tn apele naturale in ordinea cresterii valorilor: TU
(25-50 min) < Cys (40 min - 1 h 5 min) < GSH (40 min - 2 h 40 min) < ATG (10-14 zile).
Timpul de injumatdtire v-a depinde si de conditiile fizice ale mediului (temperatura,
nebulozitate, timpul diurn, anotimpul) (capitolul 5, pp. 99-117, [1, 240, 241]).

. In pemieri a fost realizat monitoringul sezonier al substantelor tiolice in sisteme lentice si
lotice din bazinul hidrografic al fluviului Nistru pe parcursul anilor 2015-2016 si s-a
constatat ¢ concentratia acestora variazi in functie de anotimp (2,0-107 M — 3,4-10° M),
de macro-componentii obiectului acvatic, de tipul sistemului precum si de gradul de

poluare al acestuia. [capitolul 6, pp. 118-120, [3, 113, 114, 238, 250-253]).
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9. A fost demonstrat ca substantele tiolice, dupa comportamentul sdu in procesele de
autopurificare a sistemelor acvatice, se impart in doud grupe: TU si GSH, care sunt
acceptori efectivi de radicali OH, respectiv, conduc la diminuarea intensitatii proceselor de
autopurificare ale sistemelor acvatice si Cys si ATG, care participd la regenerarea

radicalilor OH, respectiv intensificd procesele de autopurificare ale sistemelor acvatice
[capitolul 6, pp. 120-142, [222, 223, 258]).

Recomandari

1. Se recomanda utilizarea rezultatelor obtinute de catre organele de control al mediului
pentru determinarea capacitatii de autopurificare a apelor naturale.

2. Se recomandd monitorizarea sistematicd a concentratiilor de tioli in apele naturale, in
scopul prevenirii dereglarii starii redox si capacitatii de autopurificare a acestora.

3. Se recomanda interzicerea deversarii in apele de suprafata a apelor reziduale in care
continutul tioureei este peste 2:10° M pentru prevenirea impactului negativ al

acesteia asupra proceselor de autopurificare a apelor naturale.

145



10.

BIBLIOGRAFIE

LIS, A., GLADCHI, V., DUCA, GH., TRAVIN, S. Sensitized photolysis of thioglycolic
acid in aquatic environment. In: Chemistry Journal of Moldova. 2021, 16(1), pp. 46-59.
DOI: dx.doi.org/10.19261/cjm.2021.796.

DUCA, Gh., BLONSCHI, V., GLADCHI, V., TRAVIN, S. Dynamics of different sulfur
forms in natural waters and their influence on the redox state. In: American Journal of
Physical ~Chemistry [online]. 2020, 9(3), pp. 52-61. Disponibil: doi:
10.11648/j.ajpc.20200903.12.

LIS, A. Fotoliza directa a cisteinei si tioureei in solutii apoase. In: Studia Universitatis
Moldaviae, seria ,,Stiinfe reale §i ale naturii”. 2016, 6(96), pp. 133-141. ISSN 1814-
3237.

GLADCHI, V., GOREACEVA, N., DUCA, Gh., BUNDUCHI, E., ROMANCIUC, L.,
MARDARI, I., BORODAEV, R. The study of redox conditions in the Dniester river. In:
Chemistry Journal of Moldova, 2008, 3(1), pp. 70-76. ISSN 1857-1727 elSSN 2345-
1688.

DUCA, Gh., BUNDUCHI, E., GLADCHI, V., ROMANCIUC, L., GOREACEVA, N.
Estimation of the natural water self-purification capacity from the kinetic standpoint. In:
Chemistry Journal of Moldova, 2008, 3(1), pp. 10-12. ISSN: 1857-1727 elSSN 2345-
1688.

BUNDUCHI, E., DUCA, Gh., GLADCHI, V., GOREACEVA, N., MARDARI, 1.
Assessment of kinetic parameters in the waters of the Nistru course in the section
Naslavcea — Dubasari. In: Chemistry Journal of Moldova, 2006, 1(1), pp. 56-59. doi:
10.19261/cjm.2006.01(1).08.

AYKA, T., BJIOHCKHU, B., TJIAIKH, B., TPABUH, C. ®oroxmmuueckue
MMpEeBpalICHUA THOJOB Ha NPpUMEPE NUCTCUHA U UX BJIUAHUC HaA (bOpMI/IpOBaHI/Ie PEOOKC
COCTOSTHUSI MPUPOAHBIX BoA. B: Oxonocuueckas xumusa, 2021, 30(2), cc. 94-100. ISSN
0869-3498.

DUCA, Gh., SKURLATOV, 1., MIZITI, A. MACOVEANU, M., SURPAIEANU, M.
Chimia ecologica. Chisinau: CE USM, 2003. 303 p. ISBN 9975-70-255-4

MUNTEANU, C., DUMITRASCU, M., ILIUTA, R.A. Ecologie si protectia calitatii
mediului. Bucuresti: Editura Balneara, 2011. 80 p. ISBN 978-606-92826-9-4.

DUCA, GH., GLADCHI, V., ROMANCIUC, L. Procese de poluare si autoepurare a
apelor naturale. Chisinau: CE USM, 2002. 145 p. ISBN 9975-70-108-6.

146



11.

12.

13.

14.

15.

16.

17.

18.

GLADCHI, V., BUNDUCHI, E., ROMANCIUC, L. Ecological Chemistry of the Natural
Waters. In: Handbook of Research on Emerging Developments and Environmental
Impacts of Ecological Chemistry. 1GI Global, SUA [online]. 2020, pp. 197-211.
Disponibil: doi: 10.4018/978-1-7998-1241-8.ch0009.

CHEN, Y., LIU, L., SU, J., LIANG, J.,, WU, B., ZUO, J., ZUO, Y. Role of humic
substances in the photodegradation of naproxen under simulated sunlight. In:
Chemosphere [online]. 2017, 187, pp. 261-267. Disponibil:
doi:10.1016/j.chemosphere.2017.08.110.

ZHANG, Y., WANG, J., CHEN, J., ZHOU, C., XIE, Q. Phototransformation of 2,3-
Dibromopropyl-2,4,6-tribromophenyl ether (DPTE) in Natural Waters: Important Roles
of Dissolved Organic Matter and Chloride lon. In: Environmental Science & Technology
[online]. 2018, 52(18), pp. 10490-10499. Disponibil: doi:10.1021/acs.est.8b03258.
ZHANG, P., SHAO, Y., XU, X., HUANG, P., SUN, H. Phototransformation of biochar-
derived dissolved organic matter and the effects on photodegradation of imidacloprid in
aqueous solution under ultraviolet light. In: Science of The Total Environment [online].
2020, 724, 137913. Disponibil: doi:10.1016/j.scitotenv.2020.137913.
LASTRE-ACOSTA, A.M., CRISTOFOLI, B.S., PARIZI, M.P.S., do NASCIMENTO,
C.A.O., TEIXEIRA, A.C. Photochemical persistence of sulfa drugs in aqueous medium:
kinetic study and mathematical simulations. In: Environmental Science and Pollution
Research [online]. 2021, 28, pp. 23887-23895. Disponibil: doi:10.1007/s11356-020-
11715-x.

REN, D., HUANG, B., XIONG, D., HE, H., MENG, X., PAN, X. Photodegradation of
17a-ethynylestradiol in dissolved humic substances solution: Kinetics, mechanism and
estrogenicity variation. In: Journal of Environmental Sciences Pollut Res [online]. 2017,
54, pp. 196-205. Disponibil: doi:10.1016/j.jes.2016.03.002.

HONG, R., ZHANG, L., ZHU, W., GU, C. Photo-transformation of atrazine in aqueous
solution in the presence of Fe**-montmorillonite clay and humic substances. In: Science
of The Total Environment [online]. 2019, 652, pp. 224-233. Disponibil:
doi:10.1016/j.scitotenv.2018.10.199.

SABOU, D.M. Studiul cinetic al oxidarii tiolilor si mercaptoacizilor cu ioni ai unor
metale tranzitionale: rezumatul tezei de dr. in stiinte chimice [online]. Cluj-Napoca,
2011. 55 p. Disponibil:
file:///C:/Users/User/Downloads/SABOU_DANA_MARIA_RO.pdf

147



19.

20.

21.

22.

23.

24,

25.

26.

EMIDIO, E.S., CALISTO, V., DE MARCHI, M.R.R., ESTEVES, V.I. Photochemical
transformation of zearalenone in aqueous solutions under simulated solar irradiation:
Kinetics and influence of water constituents. In: Chemosphere [online]. 2017, 169, pp.
146-154. Disponibil: doi:10.1016/j.chemosphere.2016.11.042.

LI, W., XU, X., LYU, B., TANG, Y., ZHANG, Y., CHEN, F., KORSHIN, G.
Degradation of typical macrolide antibiotic roxithromycin by hydroxyl radical: kinetics,
products, and toxicity assessment. In: Environmental Science and Pollution Research
[online]. 2019, 26(14), pp. 14570-14582. Disponibil: doi:10.1007/s11356-019-04713-1.
CHUNG, K.Y., LEE, S.J.,, CHUNG, S.M., LEE, M.Y., BAE, O.N., CHUNG, J.H.
Generation of free radical by interaction of iron with thiols in human plasma and its
possible significance. In: Thrombosis Research [online]. 2005, 116(2), pp. 157-164.
Disponibil: doi:10.1016/j.thromres.2004.11.021.

ZINATULLINA, K.M., KHRAMEEVA, N.P.,, KASAIKINA, O.T., KUZMIN, V.A.
Interaction of natural thiols and catecholamines with reactive oxygen species. In:
Bulgarian Chemical Communications [online]. 2018, 50(C), pp. 25-29. Disponibil:
http://bcc.bas.bg/BCC_Volumes/Volume 50 Special_C_2018/pdf/BCC-50-C-2018-25-
29-Zinatullina-38.pdf.

BOPOJJIAEB, P., BUNDUCHI, E. O mpoueccax caMOOYMILEHUS TPHUPOIAHBIX BOJ C
y4acTHeM MEepOKCHIa BOAOPOAA U MPOJYKTOB aKTUBAIIMKM PACTBOPEHHOIO KHciaopoza. In:
Scientific Collection “InterConf”, 41, 6-8 februarie 2021, Tokyo. Tokyo, Japan: Otsuki
Press, 2021, pp. 838-842. ISBN 978-4-272-00922-0.

BOPOJJAEB, P., BUNDUCHI, E. Ormenka mpoIieccoB CaMOOYHUIIEHUS BOJbI
Januenckoro Bopoxpanuiuia MeroqoM «llpaBuna HepHcTa» B yClIOBHSX MOAETBHBIX
cucreM. B: Akaoemuxy JI.C. Bbepey — 145 nem: Coopnux nayunvix cmamei. 1 februarie
2021, Bender. Bender: Arconteh, 2021, pp. 298-300. ISBN 978-9975-3404-9-6.
BUNDUCHI, E., BORODAEV, R. Evaluarea capacitatii de autopurificare a apelor
lacului Danceni in conditiile de crestere a concentratiei de cisteina. In: Integrare prin
cercetare si inovare, 10-11 noiembrie 2020, Chisinau. Chisinau: CEP USM, 2020, pp.
251-254. ISBN 978-9975-152-50-1.

GLADCHI, V. Transformirile chimice ale unor substante tiolice in mediul acvatic. in:
Bilangul activitatii  stiintifice a USM pe anii 1998/99. Stiinte chimico-biologice:
Conferinta corpului didactico-stiintific, 27 septembrie — 2 octombrie 2000, Chisindu.
Chisinau, 2000, pp. 39-40.

148


http://bcc.bas.bg/BCC_Volumes/Volume_50_Special_C_2018/pdf/BCC-50-C-2018-25-29-Zinatullina-38.pdf
http://bcc.bas.bg/BCC_Volumes/Volume_50_Special_C_2018/pdf/BCC-50-C-2018-25-29-Zinatullina-38.pdf

27.

28.

29.

30.

31.

32.

33.

34.

35.

36.

GLADCH]I, V. Transformari catalitice si starea redox a mediului ambiant. Chisinau: CEP
USM, 2018. 212 p. ISBN 978-9975-71-996-4.

GLADCHI, V. Procese de transformare chimica a poluantilor si rolul substantelor tiolice
in mediul acvatic. In: Anale stiintifice ale USM, seria Stiinte chimico-biologice. Chisinu,
2000, pp. 334-337. ISSN 1857-3665.

DUCA, Gh., BUNDUCHI, E. The study of self-purification capacity of natural waters in
model systems. In: Ecological Chemistry, 3rd, May 20-21 2005, Chisinau. Chisinau,
Republica Moldova: Tipografia Academiei de Stiinte a Moldovei, 2005, p. 88. ISBN
9975-62-133-3.

CHU, C., ERICKSON, P.R., LUNDEEN, R.A., STAMATELATOQOS, D., ALAIMO, P.J.,
LATCH, D. E., MCNEILL, K. Photochemical and Nonphotochemical Transformations
of Cysteine with Dissolved Organic Matter. In: Environmental Science & Technology
[online]. 2016, 50(12), pp. 6363—-6373. Disponibil: doi:10.1021/acs.est.6b01291.

LEE, S., LI, J., ZHOU, X., YIN, J., YOON, J. Recent progress on the development of
glutathione (GSH) selective fluorescent and colorimetric probes. In: Coordination
Chemistry ~ Reviews [online]. 2018, 366, pp. 29-68. Disponibil:
d0i:10.1016/j.ccr.2018.03.021.

HAN, X., SONG, X., YU, F., CHEN, L. A ratiometric fluorescent probe for imaging and
quantifying anti-apoptotic effects of GSH under temperature stress. In: Chemical Science
[online]. 2017, 8(10), pp. 6991-7002. Disponibil: doi:10.1039/c7sc02888a.
SUHATYJIUIMHA, K.M., KACAUKHNHA, O.T., XPAMEEBA, H.IL., I/IHI[EPIKI/IHA,
M.N. KOHOHUXWH, A.C. BzaumopeiictBue I[myraruona C Pecepatpoiom B
[Ipucyrcruu [lepokcuna Bogopona. Kunetnueckas Moaens. B: Kunemurxa 1 Kamanus3.
2021, 62(2), cc. 198-207. Disponibil: doi: 10.31857/s0453881121020131.

LUO, D., SMITH, S.W., ANDERSON, B.D. Kinetics and Mechanism of the Reaction of
Cysteine and Hydrogen Peroxide in Aqueous Solution. In: Journal of Pharmaceutical
Sciences [online]. 2005, 94(2), pp. 304—316. Disponibil: doi:10.1002/jps.20253.
ZINATULLINA, K.M., KASAIKINA, O.T., KUZMIN, V.A., KHRAMEEVA, N.P. Pro-
and antioxidant characteristics of natural thiols. In: Russian Chemical Bulletin [online].
2018, 67(4), pp. 726-730. Disponibil: doi:10.1007/s11172-018-2129-0.

TANG, D., HUNG, C.C., WARNKEN, K.W., SANTSCHI, P.H. The distribution of
biogenic thiols in surface waters of Galveston Bay. In: Limnology and Oceanography
[online]. 2000 45(6), pp. 1289-1297. Disponibil: doi:10.4319/10.2000.45.6.1289.

149



37.

38.

39.

40.

41.

42.

43.

44,

45.

HORMOZI-NEZHAD, M.R., SEYEDHOSSEINI, E., ROBATIJAZI, H.
Spectrophotometric determination of glutathione and cysteine based on aggregation of
colloidal gold nanoparticles. In: Scientia Iranica [online]. 2012, 19(3), pp. 958-963.
Disponibil: doi:10.1016/j.scient.2012.04.018.

MODIRI-GHAREHVERAN, M., HAIN, E., BLANEY, L., SHAH, A. Influence of
Dissolved Organic Matter on Carbonyl Sulfide and Carbon Disulfide Formation from
Cysteine During Sunlight Photolysis. In: Environmental Science: Processes & Impacts
[online]. 2020, 22, pp. 1852-1864. Disponibil: doi:10.1039/d0em00219d.

SOCHA, K., KOCHANOWICZ, J., KARPINSKA, E., SOROCZYNSKA, I,
JAKONIUK, M., MARIAK, Z., BORAWSKA, M.H. Dietary habits and selenium,
glutathione peroxidase and total antioxidant status in the serum of patients with
relapsing-remitting multiple sclerosis. In: Nutrition Journal [online]. 2014, 13(1).
Disponibil: doi:10.1186/1475-2891-13-62.

CHEN, Y., HAN, M., MATSUMOTO, A., WANG, Y., THOMPSON, D.C., VASILIOU,
V. Glutathione and Transsulfuration in Alcohol-Associated Tissue Injury and
Carcinogenesis. In: Alcohol and Cancer [online]. 2018, 1032, pp. 37-53. Disponibil:
d0i:10.1007/978-3-319-98788-0_3.

SONTHALIA S, DAULATABAD D, SARKAR R. Glutathione as a skin whitening
agent: Facts, myths, evidence and controversies. In: Indian J Dermatol Venereol Leprol
[online]. 2016, 82(3), pp. 262-272. Disponibil: doi: 10.4103/0378-6323.179088.
SONTHALIA, S., JHA, A, LALLAS, A., JAIN, G., JAKHAR, D. Glutathione for skin
lightening: a regnant myth or evidence-based verity? In: Dermatology Practical &
Conceptual [online]. 2018, 8(1), pp. 15-21. Disponibil: doi:10.5826/dpc.0801a04.
DILOKTHORNSAKUL, W., DHIPPAYOM, T., DILOKTHORNSAKUL, P. The
clinical effect of glutathione on skin color and other related skin conditions: A systematic
review. In: Journal of Cosmetic Dermatology [online]. 2019, 18(3), pp. 728-737.
Disponibil: doi:10.1111/jocd.12910.

CbIUEB, A.4., AVKA, I''I'. ®ynnameHTadbHble U MPUKIAIHBIE aCEKThl TOMOTE€HHOIO
KaTajin3a METAJIJIOKOMIIJIICKCaAMMU: OKCI/I,Z[HBIC " TNICPOKCUIAHBIC CUCTCMBI. KPII.HI/IHSYZ CE
USM, 2002, 442 c. ISBN 9975-70-109-4.

SAHU, S., SAHOO, P.R., PATEL, S., MISHRA, B.K. Oxidation of thiourea and
substituted thioureas: a review. In: Journal of Sulfur Chemistry [online]. 2011, 32(2), pp.
171-197. Disponibil: doi:10.1080/17415993.2010.550294.

150



46.

47.

48.

49.

50.

51.

52.

53.

54.

55.

NAIK, R. M., AGARWAL, A., PRASAD, S., VERMA, A. K. Trace determination of
thiosulphate and thioglycolic acid using novel inhibitory Kkinetic spectrophotometric
method. In: Microchemical Journal [online]. 2009, 93(1), pp. 43-48. Disponibil:
doi:10.1016/j.microc.2009.04.006.

VINCOLI, J.W. Risk Management for Hazardous Chemicals, vol. Il. Fl.: CRC Press.
1997, p. 2883. ISBN 1-56670-200-3.

TANG, D., SHAFER, M.M., KARNER, D.A., OVERDIER, J.,, ARMSTRONG, D.E.
Factors Affecting the Presence of Dissolved Glutathione in Estuarine Waters. In:
Environmental Science & Technology [online]. 2004, 38(16), pp. 4247—4253. Disponibil:
d0i:10.1021/es030669g.

LIEM-NGUYEN, V., BOUCHET, S., BJORN, E. Determination of Sub-Nanomolar
Levels of Low Molecular Mass Thiols in Natural Waters by Liquid Chromatography
Tandem Mass Spectrometry after Derivatization with p-(Hydroxymercuri) Benzoate and
Online Preconcentration. In: Analytical Chemistry [online]. 2014, 87(2), pp. 1089-1096.
Disponibil: doi:10.1021/ac503679y.

HU, H., MYLON, S.E., BENOIT, G. Distribution of the thiols glutathione and 3-
mercaptopropionic acid in Connecticut lakes. In: Limnology and Oceanography [online].
2006, 51(6), pp. 2763-2774. Disponibil: doi:10.4319/10.2006.51.6.2763.

DUPONT, C.L., MOFFETT, J.W., BIDIGARE, R.R., AHNER, B.A. Distributions of
dissolved and particulate biogenic thiols in the subartic Pacific Ocean. In: Deep Sea
Research Part I: Oceanographic Research Papers [online]. 2006, 53(12), pp. 1961-1974.
Disponibil: doi:10.1016/j.dsr.2006.09.003.

SWARR, G.J., KADING, T., LAMBORG, C.H., HAMMERSCHMIDT, CR.,
BOWMAN, K.L. Dissolved low-molecular weight thiol concentrations from the U.S.
GEOTRACES North Atlantic Ocean zonal transect. In: Deep Sea Research Part I:
Oceanographic Research Papers [online]. 2016, 116, pp. 77-87. Disponibil:
d0i:10.1016/j.dsr.2016.06.003.

BUNDUCH]I, E. Transformari redox catalitice ale hidrochinonei si acidului glioxalic n
mediul acvatic: rezumatul tezei de doctor in stiinte chimice. Chisinau, 2010.

AJIEKWH, O. OcHoBsl ruapoxumun. Jlenunrpan: I uopomemeousoam, 1970. 443 c. YJIK
551.49.

HUKAHOPOB, A.M. I'mapoxumus. Cankr-IlerepOypr: [uopomemeousoam, 2001. 446
c. ISBN 6-286-01282-5.

151



56.

57.

58.

59.

60.

61.

62.

63.

64.

65.

DUCA, Gh., TRAVIN, S. Reactions' mechanisms and applications of hydrogen peroxide.
In: American Journal of Physical Chemistry [online]. 2020, 9(2), pp. 36-44. Disponibil:
DOI: 10.11648/j.ajpc.20200902.13.

SONG, H., WIGNALL, P. B., SONG, H., DAI, X., CHU, D. Seawater Temperature and
Dissolved Oxygen over the Past 500 Million Years. In: Journal of Earth Science [online].
2019, 30(2), pp. 236—243. Disponibil: doi:10.1007/s12583-018-1002-2.

SCHMIDTKO, S., STRAMMA, L., VISBECK, M. Decline in global oceanic oxygen
content during the past five decades. In: Nature [online]. 2017, 542(7641), pp. 335-339.
Disponibil: doi:10.1038/nature21399.

LIU, Y., GUO, H., ZHANG, Y., TANG, W., CHENG, X., LI, W. Heterogeneous
activation of peroxymonosulfate by sillenite Bi 25 FeO 40: Singlet oxygen generation
and degradation for aquatic levofloxacin. In: Chemical Engineering Journal [online].
2018, 343, pp. 128-137. Disponibil: doi:10.1016/j.cej.2018.02.125.

ANDRONIC, I., FRUNZE, M., DUSCEAC, V. Unele aspecte fizice ale fotosintezei. In:
Fizica si tehnologiile moderne [online]. 2007, 5(1-2), pp. 1-7. Disponibil:
https://ibn.idsi.md/sites/default/files/imag_file/Unele%20aspecte%20fizice%20ale%20fot
osintezei.pdf.

CBbIYEB, A.d., TPABUH, C.O., AYKA, I'.'., CKYPJIATOB, [0.1. Kartanutnueckue
peakuuu ¥ oxpaHa okpyxarouied cpeabl. Knmmués: lmuunya, 1983. 272 c. YK
541.128-502.7.

LARSON, R.A., MCCORD, J.M. Environmental chemistry of reactive oxygen species.
In: CRC Critical Reviews in Environmental Control [online]. 1977, 8(1-4), pp. 197-246.
Disponibil: doi:10.1080/10643387709381663.

WANG, H., ZHOU, H., MA, J.,, NIE, J., YAN, S., SONG, W. Triplet Photochemistry of
Dissolved Black Carbon and Its Effects on the Photochemical Formation of Reactive
Oxygen Species. In: Environmental Science & Technology [online]. 2020, 54(8), pp.
4903-4911. Disponibil: doi:10.1021/acs.est.0c00061.

SUBRAMANIAN, G., MADRAS, G. Remarkable enhancement of Fenton degradation at
wide pH range promoted by thioglycolic acid. In: Chemical Communications [online].
2017, 53, pp. 1136-1139. Disponibil: doi.org/10.1039/C6CC09962A.

Lo CONTE, M., CARROLL, K.S. The Chemistry of Thiol Oxidation and Detection. In
book: Oxidative Stress and Redox Regulation [online], 2013, pp.1-42. Disponibil: doi:
10.1007/978-94-007-5787-5_1.

152



66.

67.

68.

69.

70.

71.

72.

73.

74.

Chu, C., STAMATELATOQOS, D., MCNEILL, K. Aquatic indirect photochemical
transformations of natural peptidic thiols: impact of thiol properties, solution pH, solution
salinity and metal ions. In: Environmental Science and Pollution Research [online].
2017, pp. 1518-1527. Disponibil: doi: 10.1039/c7em00324b.

BORODAEYV, R. Studierea proceselor de autopurificare a apelor naturale in prezenta
diferitor forme de migrare ale fierului si cuprului: rezumatul tezei de doctor in stiinte
chimice. Chisinau: CE USM, 2012, 24 p.

SUN, C., CHEN, C., MA, W., ZHAO, J. Photodegradation of organic pollutants
catalyzed by iron species under visible light irradiation. In: Physical Chemistry Chemical
Physics [online]. 2011, 13(6), pp. 1957-1969. Disponibil: doi:10.1039/c0cp01203c.
SERAGHNI, N., GHOUL, |, DEKKICHE, B. A., BOUAZIZ, C., DEBBACHE, N.,
SEHILI, T. Effect of Fe(lll)-bicarboxylic complexes in removal pollutant under UV and
sunlight in aqueous solutions. In: Environmental Technology [online]. 2021, pp. 1-8.
Disponibil: doi:10.1080/09593330.2021.1891142.

OUYANG, Z., YANG, C., HE, J.,, YAO, Q., ZHANG, B., WANG, H., DANG, Z.
Homogeneous photocatalytic degradation of sulfamethazine induced by Fe(lll)-
carboxylate complexes: Kinetics, mechanism and products. In: Chemical Engineering
Journal [online]. 2020, 402. Disponibil: doi:10.1016/j.cej.2020.126122.

YIN, R., CHEN, Y., HU, J., LU, G., ZENG, L., CHOI, W., ZHU, M. Complexes of
Fe(ll)-organic pollutants that directly activate Fenton-like processes under visible light.
In:  Applied Catalysis B: Environmental [online]. 2021, 283. Disponibil:
doi:10.1016/j.apcath.2020.119663.

WANG, Z., ZHU, K., CHEN, J., ZHANG, G., DUO WU, W., SUN, S.P. Oxone
activation by UVA-irradiated Felll-NTA complex: Efficacy, radicals formation and
mechanism on crotamiton degradation. In: Chemical Engineering Journal [online]. 2021,
408. Disponibil: doi:10.1016/j.cej.2020.127324.

MANSILLA-RIVERA, I., NRIAGU, J.O. Copper Chemistry in Freshwater Ecosystems:
An Overview. In: Journal of Great Lakes Research [online]. 1999, 25(4), pp. 599-610.
Disponibil: doi:10.1016/s0380-1330(99)70765-3.

RODRIGUEZ, M., KIRCHNER, A., CONTRERAS, S., CHAMARRO, E., ESPLUGAS,
S. Influence of H2O, and Fe(lll) in the photodegradation of nitrobenzene. In: Journal of
Photochemistry and Photobiology A: Chemistry [online]. 2000, 133(1-2), pp. 123-127.
Disponibil: doi:10.1016/s1010-6030(00)00223-9.

153



75.

76.

77.

78.

79.

80.

81.

82.

83.

84.

REN, H., JIN, X,, LI, C., LI, T., LIU, Y., ZHOU, R. Rosmarinic acid enhanced Fe(lll)-
mediated Fenton oxidation removal of organic pollutants at near neutral pH. In: Science
of The Total Environment [online]. 2020, 736. Disponibil:
doi:10.1016/j.scitotenv.2020.139528.

LIN, H.H., LIN A.Y. Solar photo-Fenton oxidation of cytostatic drugs via Fe(ll1)-EDDS
at circumneutral pH in an aqueous environment. In: Journal of Water Process
Engineering [online]. 2021, 41. Disponibil: doi.org/10.1016/j.jwpe.2021.102066.

REN, H., HE, F.,, LIU, S, LI, T., ZHOU, R. Enhancing Fenton-like process at neutral pH
by Fe(lll)-GLDA complexation for the oxidation removal of organic pollutants. In:
Journal of Hazardous  Materials  [online]. 2021, 416.  Disponibil:
d0i:10.1016/j.jhazmat.2021.126077.

SUN, H., HE, F., CHOI, W. Production of Reactive Oxygen Species by the Reaction of
Periodate and Hydroxylamine for Rapid Removal of Organic Pollutants and Waterborne
Bacteria. In: Environmental Science & Technology [online]. 2020, 54(10), pp. 6427—
6437. Disponibil: doi:10.1021/acs.est.0c00817.

MILL, T., HENDRY, D.G., RICHARDSON, H. Free-Radical Oxidants in Natural
Waters. In: Science [online]. 1980, 207(4433), pp. 886-887. Disponibil:
doi:10.1126/science.207.4433.886.

PATTERSON, C.0.P., MYERS, J. Photosynthetic Production of Hydrogen Peroxide by
Anacystis nidulans. In: Plant Physiology [online]. 1973, 51(1), pp. 104-109. Disponibil:
doi:10.1104/pp.51.1.104.

ZEPP, R.G., CLINE, D.M. Rates of direct photolysis in aquatic environment. In:
Environmental Science & Technology [online]. 1977, 11(4), pp. 359-366. Disponibil:
d0i:10.1021/es60127a013.

WONG, G. T.F.,, DUNSTAN, W.M., KIM, D.B. The decomposition of hydrogen
peroxide by marine phytoplankton. In: Oceanologica Acta [online]. 2003, 26(2), pp. 191—
198. Disponibil: doi:10.1016/s0399-1784(02)00006-3.

CKVYPJIATOB, 0., AYKA, TI'., DPHECTOBA, JI.C. Ilpomeccsl TOKCHKaluud U
MEXaHU3MbI CaMOOYHNIICHU A HpPIpO,Z[HOfI BOJbI B YCIIOBUAX AHTPOIIOTCHHBIX
BosnevictBuil. B: Uzeecmus AH MCCP, Uzsecmus Axademuu nayx. Cepus xumuueckas.
1983, 5, cc. 3-21. ISSN 0002-3353.

YUAN, S., LIU, X,, LIAO, W., ZHANG, P., WANG, X., TONG, M. Mechanisms of

electron transfer from structrual Fe(Il) in reduced nontronite to oxygen for production of

154



85.

86.

87.

88.

89.

90.

91.

92.

93.

hydroxyl radicals. In: Geochimica et Cosmochimica Acta [online]. 2018, 223, pp. 422—
436. Disponibil: doi:10.1016/j.gca.2017.12.025.

DUCA, GH., SKURLATOV, I., MIZITI, A. MACOVEANU, M., SURPATEANU, M.
Chimie Ecologica. Bucuresti: Matrix Rom, 1999. 314 p. ISBN 973-685-016-1.

GARCIA, P.E., GEREA, M., DIEGUEZ, M. Natural levels of hydrogen peroxide (H20)
in deep clear South temperate lakes: Field and laboratory evidence of photo- and biotic
production. In: Science of The Total Environment [online]. 2020, 727, 138641.
Disponibil: doi:10.1016/j.scitotenv.2020.138641.

FUJII, M., OTANI, E. Photochemical generation and decay kinetics of superoxide and
hydrogen peroxide in the presence of standard humic and fulvic acids. In: Water
Research [online]. 2017, 123, pp. 642-654. Disponibil:
doi:10.1016/j.watres.2017.07.015.

YOON, H., KIM, H.C., KIM, S. Long-term seasonal and temporal changes of hydrogen
peroxide from cyanobacterial blooms in fresh waters. In: Journal of Environmental
Management [online]. 2021, 298, 113515. Disponibil:
doi.org/10.1016/j.jenvman.2021.113515.

COOPER, W.J.,, SHAO, C., LEAN, D.R.S., GORDON, A.S., SCULLY, F.E. Factors
Affecting the Distribution of H20. in Surface Waters. In: Environmental Chemistry of
Lakes and Reservoirs [online]. 1994, 237, pp. 391-422. Disponibil: doi:10.1021/ba-1994-
0237.ch012.

HAKKINEN, P.J., ANESIO, A.M., GRANELI, W. Hydrogen peroxide distribution,
production, and decay in boreal lakes. In: Canadian Journal of Fisheries and Aquatic
Sciences [online]. 2011, 61(8), pp. 1520-1527. Disponibil: doi:10.1139/f04-098.
GERRINGA, L.J.A., RUKENBERG, M.J.A., TIMMERMANS, R., BUMA, A.G.J. The
influence of solar ultraviolet radiation on the photochemical production of H2O> in the
equatorial Atlantic Ocean. In: Journal of Sea Research [online]. 2004, 51(1), pp. 3-10.
Disponibil: doi:10.1016/j.seares.2003.03.002.

GARCIA, P.E., QUEIMALINOS, C., DIEGUEZ, M.C. Natural levels and photo-
production rates of hydrogen peroxide (H202) in Andean Patagonian aquatic systems:
Influence of the dissolved organic matter pool. In: Chemosphere [online]. 2018, 217, pp.
550-557. Disponibil: doi.org/10.1016/j.chemosphere.2018.10.179.

RICHARD, L.E., PEAKE, B.M., RUSAK, S.A., COOPER, W.., BURRITT, D.J.

Production and decomposition dynamics of hydrogen peroxide in freshwater. In:

155



Environmental  Chemistry  [online]. 2007, 4(1), pp. 49-54. Disponibil:
d0i:10.1071/en06068.

94. COOPER, W.J., ZIKA, R.G., PETASNE, R.G., PLANE, J.M. Photochemical formation
of hydrogen peroxide in natural waters exposed to sunlight. In: Environmental Science &
Technology [online]. 1988, 22(10), pp. 1156-1160. Disponibil:
d0i:10.1021/es00175a004.

95. SHTAMM, E.V., PURMAL’, A.P., SKURLATOQV, Y.l. The role of hydrogen peroxide
in natural aquatic media. In: Russian Chemical Reviews [online]. 1991, 60(11), pp. 1228—
1248. Disponibil: http://mi.mathnet.ru/eng/rcr982.

96. LITAMM, E., ITYPMAJIb, A. CKYPJIATOB, ). Ponxp mnepokcmma Bojgopona B
npupoaHOi BogHO# cpene. B: Venexu xumuu, 1991, 60(11), cc. 2373-2411. Disponibil:
doi.org/10.1070/RC1991v060n11ABEH001141.

97. GLADCHI, V. Transformarile catalitice si starea redox a mediului ambiant. Chisinau:
CEP USM, 2018. 212 p. ISBN 978-9975-71-996-4.

98. DUCA, GH, ZANOAGA, C., DUCA, M., GLADCHI, V. Procese redox in mediul
ambiant. Chiginau: CE USM, 2001. 382 p. ISBN 9975-70-076-4.

99. BOULE, P. (Ed.). Environmental Photochemistry. The Handbook of Environmental
Chemistry, 2(L) [online]. Germany: Springer, Berlin Heidelberg New York. 1999. 359 p.
Disponibil: doi:10.1007/978-3-540-69044-3.

100. AYKA, I'., BJIOHCKU, B., T'JIAIKU, B., TPABHUH, C. ®doroxumuueckue
MMpEeBpalICHUA THOJOB Ha NPpUMEPE NUCTCUHA U UX BJIUAHUC HaA (bOpMI/IpOBaHI/Ie PEOOKC
COCTOSIHUSI IPUPOAHBIX BoA. B: Dxonormueckast xumus. 2021, 30(2), cc. 93-100. ISSN:
0869-3498.

101. VIONE, D., FALLETTI, G., MAURINO, V., MINERO, C., PELIZZETTI, E.,
MALANDRINO, M., ARSENE, C. Sources and Sinks of Hydroxyl Radicals upon
Irradiation of Natural Water Samples. In: Environmental Science & Technology [online].
2007, 40(12), pp. 3775-3781. Disponibil: doi:10.1021/es052206b.

102. BREZONIK, P. L., FULKERSON-BREKKEN, J. Nitrate-Induced Photolysis in
Natural Waters: Controls on Concentrations of Hydroxyl Radical Photo-Intermediates by
Natural Scavenging Agents. In: Environmental Science & Technology [online]. 1998,
32(19), pp. 3004-3010. Disponibil: doi:10.1021/es9802908.

103. GONG, S., DING, CH,, LIU, J,, FU, K., PAN, Y., SHI, J., DENG, H. Degradation

of Naproxen by UV-irradiation in the presence of nitrate: Efficiency, mechanism,

156



products, and toxicity change. In: Chemical Engineering Journal [online]. 2021, 133016.
ISSN 1385-8947. Disponibil: doi.org/10.1016/j.cej.2021.133016.

104. BU, L., ZHU, N,, LI, C.,, HUANG, Y., KONG, M., DUAN, X., DIONYSIOU,
D.D. Susceptibility of atrazine photo-degradation in the presence of nitrate: Impact of
wavelengths and significant role of reactive nitrogen species. In: Journal of Hazardous
Materials [online]. 2020, 388, 121760. Disponibil: doi:10.1016/j.jhazmat.2019.121760.

105. SONG, C., LIU, H.Y., GUO, S., WANG, S.G. Photolysis mechanisms of
tetracycline under UV irradiation in simulated aquatic environment surrounding
limestone. In:  Chemosphere [online]. 2020, 244, 125582. Disponibil:
doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125582.

106. SOUTHWORTH, B.A., VOELKER, B.M. Hydroxyl Radical Production via the
Photo-Fenton Reaction in the Presence of Fulvic Acid. In: Environmental Science &
Technology [online]. 2003, 37(6), pp. 1130-1136. Disponibil: doi:10.1021/es0207571.

107. VAUGHAN, P.P.,, BLOUGH, N.V. Photochemical Formation of Hydroxyl
Radical by Constituents of Natural Waters. In: Environmental Science & Technology
[online]. 1998, 32(19), pp. 2947-2953. Disponibil: doi:10.1021/es9710417.

108. WHITE, E.M., VAUGHAN, P.P., ZEPP, R.G. Role of the photo-Fenton reaction
in the production of hydroxyl radicals and photobleaching of colored dissolved organic
matter in a coastal river of the southeastern United States. In: Aquatic Sciences -
Research Across Boundaries [online]. 2003, 65(4), pp. 402-414. Disponibil:
d0i:10.1007/s00027-003-0675-4.

109. BRINKMANN, T., SARTORIUS, D., FRIMMEL, F. H. Photobleaching of humic
rich dissolved organic matter. In: Aquatic Sciences - Research Across Boundaries
[online]. 2003, 65(4), pp. 415-424. Disponibil: doi:10.1007/s00027-003-0670-9.

110. LUO, Y., ZHANG, Y., LANG, M., GUO, X., XIA, T., WANG, T., ZHU, L.
Identification of sources, characteristics and photochemical transformations of dissolved
organic matter with EEM-PARAFAC in the Wei River of China. In: Frontiers of
Environmental Science & Engineering [online]. 2021, 15(5). Disponibil:
d0i:10.1007/s11783-020-1340-z.

111. BONDAREVA, L., KUDRYASHEVA, N. Direct and Indirect Detoxification
Effects of Humic Substances. In: Agronomy [online]. 2021, 11(2), 198. Disponibil:
doi:10.3390/agronomy11020198.

112. BOPOJIAEB, P., IVKA, I'. ®opMbl MUTpaLIiH Kelie3a U MEAU B BOJOXPAHUIIHIIIE

Basiss Mopuiiop 1 ux poJib B Iporieccax pajnkaibHoro camoouninerus. In: Abstract book

157



of The Third International Conference Ecological Chemistry, May 20-21, 2005,
Chisinau. Chisinau, 2005. pp. 61-62. ISBN 9975-62-133-3.

113. GLADCHI, V., DUCA, Gh.,, GOREACEVA, N., BUNDUCHI, E., LIS, A.
Chemical composition from the Dniester river tributaries. In: Chemistry Journal of
Moldova, General, Industrial and Ecological Chemistry. 2013, 8(1), pp. 23-32. ISSN
1814-3237.

114. GLADCHI, V., GOREACEVA, N., DUCA, Gh., BUNDUCHI, E., BORODAEV, R.,
SURIGHINA, O., LIS, A. Chemical compozition of right bank tributaries of Nistru river and
their general impact. In: Management of Water Quality in Moldova. SPRINGER. Part IV,
2014, Chapter 6, pp. 81-96. ISSN 0921-092x, ISBN 978-3-319-02707-4.

115. KUIVILA, K.M., JENNINGS, B.E. Input, flux, and persistence of six select
pesticides in San Francisco Bay. In: International Journal of Environmental Analytical
Chemistry.  [online]. 2007, 87(13), pp. 897 — 911.  Disponibil:
doi:10.1080/03067310701619014.

116. UYGUNER, C.S., BEKBOLET, M. Evaluation of humic acid photocatalytic
degradation by UV-vis and fluorescence spectroscopy. In: Catalysis Today [online].
2005, 101(3-4), pp. 267—274. Disponibil: doi:10.1016/j.cattod.2005.03.011.

117. HAQUE, R. Dynamics, exposure and hazard assessment of toxic chemicals.
Michigan: CRC Press, 1980. ISBN 978-0250-4030-11.
118. BUNDUCHI, E., GLADCHI, V. Evaluarea, in baza produselor de activare ale

oxigenului, a poludrii si a autopurificarii prin procese redox a unor ape naturale. In:
Studia universitatis moldaviae. 2020, 1(131), pp. 48-52. ISSN 1814-3237.

119. BUNDUCHI E., GLADCHI, V. Evolutia capacitatii de autopurificare radicalica a
unor ape naturale (aa. 2015-2018). in: Integrare prin cercetare si inovare, 7-8 noiembrie
2019, Chisinau. Chiginau: CEP USM, 2019, pp. 191-193. ISBN 978-9975-149-46-4.

120. BUNDUCHI, E., GLADCHI, V., DUCA, Gh. Natural water auto purification
capacity through the redox process. In: Achievements and perspectives of modern
chemistry, 9-11 octombrie 2019, Chisinau. Chisinau: Tipografia Academiei de Stiinte a
Moldovei, 2019, p. 161. ISBN 978-9975-62-428-2.

121. BUNDUCHI, E., GLADCHI, V., GOREACEVA, N. Monitorizarea proceselor
redox de autopurificare a unor ape naturale. In: Integrare prin cercetare si inovare, 9-10
noiembrie 2018, Chisinau. Chisindau: CEP USM, 2018, pp. 187-190. ISBN 978-9975-
142-49-6.

158



122. ISSAKHOV, A., ALIMBEK, A., ZHANDAULET, Y. The assessment of water
pollution by chemical reaction products from the activities of industrial facilities:
Numerical study. In: Journal of Cleaner Production [online]. 2021, 282, 1252309.
Disponibil: doi:10.1016/j.jclepro.2020.125239.

123. CHENG, D., NGO, H. H., GUO, W., CHANG, S. W., NGUYEN, D. D., LIU, Y.,
WEI, D. A critical review on antibiotics and hormones in swine wastewater: Water
pollution problems and control approaches. In: Journal of Hazardous Materials [online].
2019, 387, 121682. Disponibil: doi:10.1016/j.jhazmat.2019.121682.

124, HE, X., LI, P. Surface Water Pollution in the Middle Chinese Loess Plateau with
Special Focus on Hexavalent Chromium (Cr®*): Occurrence, Sources and Health Risks.
In:  Exposure and Health [online]. 2020, 12, pp. 385-401. Disponibil:
d0i:10.1007/s12403-020-00344-x.

125. KUMAR, V., SHARMA, A., KUMAR, R., BHARDWAJ, R., KUMAR
THUKRAL, A., RODRIGO-COMINO, J. Assessment of heavy-metal pollution in three
different Indian water bodies by combination of multivariate analysis and water pollution
indices. In: Human and Ecological Risk Assessment: An International Journal [online].
2018, pp. 1-16. Disponibil: doi:10.1080/10807039.2018.1497946.

126. DUCA, Gh., SCURLATOV, Y., SYCHEV, A. Redox catalysis and ecological
chemistry. Chisinau: Publishing Centre M.S.U., 2002. 316 p. ISBN 9975-70-170-1.

127. GOREACEVA N., ROMANCIUC L., DUCA GH. Problemele apelor de suprafata
ale RM. In: Analele Stiintifice ale USM. Chisinau, 2000, pp. 367-373. ISSN 1857-3665.

128. TRAVIN, S., DUCA, Gh., GLADCHI, V. Self-purification of aquatic media from
hexachlorocyclohexane in a radical process. In: Chemistry Journal of Moldova [online].
2019, 14(1), pp. 47-53. Disponibil: DOI: http://dx.doi.org/10.19261/cjm.2018.537.

129. OSTROUMOV, S. A. Biocontrol of water quality: Multifunctional role of biota in
water self-purification. In: Russian Journal of General Chemistry [online]. 2010, 80(13),
pp. 2754-2761. doi:10.1134/51070363210130086.

130. WU, G., FANG, Y.Z., YANG, S., LUPTON, J.R., TURNER, N.D. Glutathione
Metabolism and Its Implications for Health. In: The Journal of Nutrition [online]. 2004,
134(3), pp. 489-492. Disponibil: doi:10.1093/jn/134.3.489.

131. TOWNSEND, D.M., TEW, K.D., TAPIERO, H. The importance of glutathione in
human disease. In: Biomedicine & Pharmacotherapy [online]. 2003, 57(3-4), pp. 145—
155. Disponibil: doi:10.1016/s0753-3322(03)00043-x.

159



132. KENNEDY, L., SANDHU, JK., HARPER, M.E., CUPERLOVIC-CULF, M.
Role of Glutathione in Cancer: From Mechanisms to Therapies. In: Biomolecules
[online]. 2020, 10(10), 1429. Disponibil: doi:10.3390/biom10101429.

133. ZALACHORAS, I., HOLLIS, F., RAMOS-FERNANDEZ, E., TROVO, L.,
SONNAY, S., GEISER, E. MORATO, L. Therapeutic potential of glutathione-enhancers
in stress-related psychopathologies. In: Neuroscience & Biobehavioral Reviews [online].
2020, 114, pp. 134-155. Disponibil: doi: 10.1016/j.neubiorev.2020.03.015.

134. ZINATULLINA, K.M., KASAIKINA, O.T., KUZMIN, V.A., KHRAMEEVA,
N.P. Interaction of Glutathione with Hydrogen Peroxide: A Kinetic Model. In: Kinetics
and Catalysis [online]. 2019, 60(3), pp. 266-272. Disponibil:
d0i:10.1134/s0023158419030169.

135. POOLE, L.B. The basics of thiols and cysteines in redox biology and chemistry.
In: Free Radical Biology and Medicine [online]. 2015, 80, pp. 148-157. Disponibil:
doi:10.1016/j.freeradbiomed.2014.11.013.

136. ZINATULLINA, K.M., KHRAMEEVA, N.P., KASAIKINA, O.T. SHAPIRO,
B.l., KUZMIN, V.A. Kinetic characteristics of the reaction of resveratrol with peroxyl
radicals and natural thiols in aqueous medium. In: Russ Chem Bull [online]. 2017, 66, pp.
2145-2151. Disponibil: doi.org/10.1007/s11172-017-1995-1.

137. ROSTKOWSKA, H., LAPINSKI, L., KHVOROSTOV, A., NOWAK, M.J.
Proton-Transfer Processes in Thiourea: UV Induced Thione — Thiol Reaction and
Ground State Thiol — Thione Tunneling. In: The Journal of Physical Chemistry A
[online]. 2003, 107(33), pp. 6373-6380. Disponibil: doi:10.1021/jp034684;.

138. SMIRNOVA, O0O.V., GREBENYUK, A.G. ZUB, Yu.l. Influence of
nanosilicasurface on thione-thiol tautomerism of grafted thiourea groups. In: Surface
[online]. 2015, 7(22), pp. 62-609. ISSN 2617-5983. Disponibil:
http://dspace.nbuv.gov.ua/handle/123456789/148458.

139. SMIRNOVA, 0.V., GREBENYUK, A.G.,, NAZARCHUK, G.l., ZUB, Yu.L.
Thione-thiol tautomerism of thiourea ligands on silica surface. In: Chemistry, Physics
and Technology of Surface [online]. 2015, 6(2), pp. 224-233. Disponibil:
https://www.researchgate.net/publication/282571134 THIONE-
THIOL_TAUTOMERISM_OF THIOUREA_LIGANDS ON_SILICA SURFACE.

140. ROSTKOWSKA, H., LAPINSKI, L., NOWAK, M.J. Hydrogen-atom tunneling

through a very high barrier; spontaneous thiol — thione conversion in thiourea isolated in

160



low-temperature Ar, Ne, H2 and D2 matrices. In: Physical Chemistry Chemical Physics
[online]. 2018, 20(20), pp. 13994-14002. Disponibil: doi:10.1039/c8cp01703d.

141. THIOUREA. Concise International Chemical Assessment Document. OMS,
Geneva, 2003. ISBN 92-4-153049-9; ISSN 1020-6167.
142. SHUBHA, J.P., PUTTASWAMY. Oxidative conversion of thiourea and N-

substituted thioureas into formamidine disulfides with acidified chloramine-T: a kinetic
and mechanistic approach. In: Journal of Sulfur Chemistry [online]. 2009, 30(5), pp.
490-499. Disponibil: doi:10.1080/17415990902725725.

143. POOLE, L.B., NELSON, K.J. Discovering mechanisms of signaling-mediated
cysteine oxidation. In: Current Opinion in Chemical Biology [online]. 2008, 12(1), pp.
18-24. Disponibil: doi:10.1016/j.cbpa.2008.01.021.

144, VIONE, D. Photochemical reactions in sunlit surface waters. In: Applied
Photochemistry. 2016, 92, pp. 343-376. Disponibil: doi:10.1007/978-3-319-31671-0 7.
145, GRABNER, G., RICHARD, C. Mechanisms of Direct Photolysis of Biocides

Based on Halogenated Phenols and Anilines. In: Environmental Photochemistry Part 11
[online]. 2005, pp. 161-192. Disponibil: doi:10.1007/b138183.

146. CANO, P.A., JARAMILLO-BAQUERO, M. ZUNIGA-BENITEZ, H.,
LONDONO, Y.A., PENUELA, G.A. Use of simulated sunlight radiation and hydrogen
peroxide in azithromycin removal from aqueous solutions: Optimization &
mineralization analysis. In: Emerging Contaminants [online]. 2020, 6, pp. 53-61.
Disponibil: doi:10.1016/j.emcon.2019.12.004.

147. BAENA-NOGUERAS, R.M., GONZALEZ-MAZO, E., LARA-MARTIN, P.A.
Degradation kinetics of pharmaceuticals and personal care products in surface waters:
photolysis vs biodegradation. In: Science of The Total Environment [online]. 2017, 590-
591, pp. 643-654. Disponibil: doi.org/10.1016/j.scitotenv.2017.03.015.

148. PAGNI, R. M., DABESTANI, R. Recent Developments in the Environmental
Photochemistry of PAHs and PCBs in Water and on Solids. In: Environmental
Photochemistry Part 11 [online]. 2005, pp. 193-219. Disponibil: doi:10.1007/b138184.

149, OLIVEIRA, J.L., BOROSKI, M., AZEVEDO, J.C.R., NOZAKI, J. Spectroscopic
investigation of humic substances in a tropical lake during a complete hydrological cycle.
In: Acta Hydrochimica et Hydrobiologica [online]. 2006, 34(6), pp. 608-617. Disponibil:
doi:10.1002/aheh.200400659.

150. CARENA, L., FABBRI, D., PASSANANTI, M., MINELLA, M., PAZZI, M.,
VIONE, D. The role of direct photolysis in the photodegradation of the herbicide

161



bentazone in natural surface waters. In: Chemosphere [online]. 2019, 125705. Disponibil:
doi: doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125705.

151. TRAWINSKI, J., SKIBINSKI, R. Rapid degradation of clozapine by
heterogeneous photocatalysis. Comparison with direct photolysis, kinetics, identification
of transformation products and scavenger study. In: Science of The Total Environment
[online]. 2019, 665, pp. 557-567. Disponibil: doi: 10.1016/j.scitotenv.2019.02.124.

152. MEJIbBHUKOB, M.J., HNBAHOB, B.JI. DOkcnepuMeHTalIbHBIE METOIbI
XUMHUYECKOH KMHETHKH. MockBa: M3a-Bo MockoBckoro YHuBepcuteta [online], 1985.
325 c. Disponibil: http://chemnet.ru/rus/teaching/kinetics-exp/

153. MEJIBHUKOB, M.4., HWBAHOB, B.JI. DxkcnepuMeHTadbHbIE  METOBI
XUMHUYECKOH KHWHCTHUKHU. doToxumus. MockBa: HSI[aTeJ'ILCTBO MoOCKOBCKOI0
yauBepcutreta  [online], 2004. 125 c¢. ISBN 5-211-04923-3. Disponibil:
https://istina.msu.ru/publications/book/60735974/.

154. BRIGANTE, M., DELLAGRECA, M., PREVITERA, L., RUBINO, M,
TEMUSSI, F. Degradation of hydrochlorothiazide in water. In: Environmental Chemistry
Letters [online]. 2005, 2(4), pp. 195-198. Disponibil: doi:10.1007/s10311-004-0096-1.

155. OSSOLA, R., JONSSON, O.M., MOOR, K., MCNEILL, K. Singlet Oxygen
Quantum Yields in Environmental Waters. In: Chemical Reviews [online]. 2021, 121(7),
pp. 4100-4146. Disponibil: doi:10.1021/acs.chemrev.0c00781.

156. LI, Y., QIN, H., LI, Y., LU, J., ZHOU, L., CHOVELON, J.M., JI, Y. Trace level
nitrite sensitized photolysis of the antimicrobial agents parachlormetaxylenol and
chlorophene in water. In: Water Research [online]. 2021, 200, 117275. Disponibil:
doi:10.1016/j.watres.2021.117275.

157. CALVERT, J.G., PITTS, J.N. Photochemistry (1st ed.). New York: John Wiley &
Sons, 1966. 730 p. ISBN 978-0471130901.
158. GERECKE, A.C., CANONICA, S., MULLER, S.R., SCHARER, M.,

SCHWARZENBACH, R.P. Quantification of Dissolved Natural Organic Matter (DOM)
Mediated Phototransformation of Phenylurea Herbicides in Lakes. In: Environmental
Science & Technology [online]. 2001, 35(19), pp. 3915-3923. Disponibil:
doi:10.1021/es010103x.

159. STEFAN, MI. Advanced Oxidation Processes for Water Treatment: Fundamentals
and Applications. London: IWA Publishing Aliance House. 2018. 710 p. ISBN
9781780407197.

162



160. LIS, A, GLADCHI, V. Transformari fotochimice ale tioureei in apele naturale. In:
Rezumatele comunicarilor la Conferinta stiintifica Republicana a tinerilor cercetdatori ,, Chimie
ecologica si estimarea riscului chimic”, ed. XIII-X\V-a 4, Decembrie, 2014, Chisinau.
Chisinau: 2014, pp. 89-91. ISBN 978-9975-71-594-2.

161. LIS, A. Transformari fotochimice ale tioureei si cisteinei in apele naturale. In:
Rezumatele comunicarilor la Conferinta Tehnico-Stiintifica a Colaboratorilor, Doctoranzilor si
Studentilor, 26-28 noiembrie, 2015, Chisinau. Chisinau: UTM, 2016, pp. 84-87. ISBN 978-
9975-45-442-1.

162. XU, H.,, LI, Y, LIU,J, DU, H, DU, Y., SU, Y., JIANG, H. Photogeneration and
steady-state concentration of hydroxyl radical in river and lake waters along middle-
lower Yangtze region, China. In: Water Research [online]. 2020, 176, 115774.
Disponibil: doi:10.1016/j.watres.2020.115774.

163. WU, Y., BU, L., DUAN, X., ZHU, S., KONG, M., ZHU, N., ZHOU, S. Mini
review on the roles of nitrate/nitrite in advanced oxidation processes: Radicals
transformation and products formation. In: Journal of Cleaner Production [online]. 2020,
273, 123065. Disponibil: doi:10.1016/j.jclepro.2020.123065.

164. GAO, X, LU, J.,, JI, Y., CHEN, J, YIN, X., ZHOU, Q. Nitrite-mediated
photodegradation of sulfonamides and formation of nitrated products. In: Chemosphere
[online]. 2021, 282, 130968. Disponibil: doi.org/10.1016/j.chemosphere.2021.130968.

165. CEKH, X. Opranuueckue BeEIECTBA B BOJHBIX JKocuctemax. JIeHMHrpan:
'unpomereonsat, 1986. 198 c.

166. LADANYI, V., DVORAK, P., AL ANSHORI, J., VETRAKOVA, L., WIRZ, I.,
HEGER, D. Azobenzene photoisomerization quantum yields in methanol redetermined.
In: Photochemical & Photobiological Sciences [online]. 2017, 16(12), pp. 1757-1761.
Disponibil: doi:10.1039/c7pp00315c.

167. RADJAGOBALOU, R., BLANCO, JF., DIAS DA SILVA FREITAS, V.,
SUPPLIS, C., GROS, F., DECHY-CABARET, O., LOUBIERE, K. A revised
experimental protocol for implementing the actinometry method with the Reinecke’s salt.
In: Journal of Photochemistry and Photobiology A: Chemistry [online]. 2019, 382,
111934. Disponibil: doi.org/10.1016/j.jphotochem.2019.111934.

168. DA SILVA, J.P.,, MATEUS, M.C.D.A., DA SILVA, A.M., VIEIRA FERREIRA,
L.F., BURROWS, H.D. Solution and surface photochemistry of fenarimol: A

comparative study. In: Journal of Photochemistry and Photobiology, A: Chemistry

163



[online]. 2007, 186(2-3), pp. 278-282. Disponibil:
doi:10.1016/j.jphotochem.2006.08.018.

169. REDMAN, Z.C., ANASTASIO, C., TIEERDEMA, R.S. Quantum Yield for the
Aqueous Photochemical Degradation of Chlorantraniliprole and Simulation of its
Environmental Fate in a Model California Rice Field. In: Environmental Toxicology and
Chemistry [online]. 2020, 39(10), pp. 1929-1935. Disponibil: doi:10.1002/etc.4827.

170. STUMM, W. Aguatic chemical Kinetics: reaction rates of processes in natural
waters. New York: Wiley, 1990. 545 p. ISBN 9780471510291.
171. SHARPLESS, C.M., SEIBOLD, D.A., LINDEN, K.G. Nitrate photosensitized

degradation of atrazine during UV water treatment. In: Aquatic Sciences - Research
Across Boundaries [online]. 2003, 65(4), pp. 359-366. Disponibil: doi:10.1007/s00027-
003-0674-5.

172. DA SILVA, J. Aqueous photochemistry of pesticides triadimefon and triadimenol.
In: Journal of Photochemistry and Photobiology A: Chemistry [online]. 2003, 154(2-3),
pp. 293-298. Disponibil: doi:10.1016/s1010-6030(02)00328-3.

173. MEJSIHUK, H., TVPEEBA, H., CTOPOXOK, H., [TO3/IHSIKOB, 1. Kuneruka
n Mexanm3m @Doroxumuueckux Peakmuit N-3amemennoro Amuaa CaauiuioBoOn
Kucnotel. B: JKypnan Hzeecmus Tomckoeo norumexuuyeckozo yuueepcumema. 2011,
318(3), cc. 116-120. ISSN 1684-8519.

174, YANG, W., BEN ABDELMELEK, S., ZHENG, Z., AN, T., ZHANG, D., SONG,
W. Photochemical transformation of terbutaline (pharmaceutical) in simulated natural
waters: Degradation kinetics and mechanisms. In: Water Research [online]. 2013, 47(17),
pp. 6558-6565. Disponibil: doi:10.1016/j.watres.2013.08.029.

175. PACKER, J.L., WERNER, J.J., LATCH, D.E., MCNEILL, K., ARNOLD, W.A.
Photochemical fate of pharmaceuticals in the environment: Naproxen, diclofenac,
clofibric acid, and ibuprofen. In: Aquatic Sciences - Research Across Boundaries
[online]. 2003, 65(4), pp. 342—351. Disponibil: doi:10.1007/s00027-003-0671-8.

176. BOUILLON, R.C., MILLER, W.L. Determination of apparent quantum yield
spectra of DMS photo-degradation in an in situ iron-induced Northeast Pacific Ocean
bloom. In: Geophysical Research Letters [online]. 2004, 31(6). Disponibil:
d0i:10.1029/2004g1019536.

177. KUHN, H.J., BRASLAVSKY, S.E., SCHMIDT, R. Chemical actinometry. In:
Pure and Applied Chemistry [online]. 1989, 61(2), pp. 187-210. Disponibil:
doi:10.1351/pac198961020187.

164



178. HATCHARD, C.G., PARKER, C.A. 1956. A new sensitive chemical actinometer.
I. Potassium ferrioxalate as a standard chemical actinometer. In: Proceedings of the
Royal Society of London. Series A, Mathematical and Physical Sciences [online]. 1956,
235(1203), pp. 518-536. Disponibil: http://www.jstor.org/stable/999109.

179. OMADOKO, 0., SCOTT, D.W., HICKMAN, R., MYERS, D. Simple
Photoreduction of Carbon Dioxide to Formic Acid and True Quantum Yield. In: Physical
Chemistry Chemical Physics [online]. 2020, 8(22), pp. 4632-4639 Disponibil:
doi:10.1039/c9cp06707h.

180. KRAL, A.E., PFLUG, N.C., MCFADDEN, M.E., LEFEVRE, G.H., SIVEY, J.D,,
CWIERTNY, D.M. Photochemical Transformations of Dichloroacetamide Safeners. In:
Environmental Science & Technology [online]. 2019, 53(12), pp. 6738-6746. Disponibil:
doi:10.1021/acs.est.9b00861.

181. TOOLE, D.A,, SLEZAK, D., KIENE, R.P., KIEBER, D.J., SIEGEL, D.A. Effects
of solar radiation on dimethylsulfide cycling in the western Atlantic Ocean. In: Deep Sea
Research Part I: Oceanographic Research Papers [online]. 2006, 53(1), pp. 136-153.
Disponibil: doi:10.1016/j.dsr.2005.09.003.

182. BOLDESCU, V., GLADCHI, V. Patrunderea si transformarile chimice ale
substantelor antibacteriene in mediul inconjurator. In: Mediul Ambiant. 2005, 1(18), pp.
10-14. ISSN 1810-9551.

183. ZEPP, R.G., WOLFE, N.L., BAUGHMAN, G.L., HOLLIS, R.C. Singlet oxygen
in natural waters. In: Nature [online]. 1977, 267(5610), pp. 421-423. Disponibil:
d0i:10.1038/267421a0.

184. WANG, M., XIANG, X., ZUO, Y., PENG, J., LU, K., DEMPSEY, C., GAO, S.
Singlet oxygen production abilities of oxidated aromatic compounds in natural water. In:
Chemosphere [online]. 2020, 127308. Disponibil:
doi.org/10.1016/j.chemosphere.2020.127308

185. POWELL, R. T., WILSON-FINELLI, A. Photochemical degradation of organic
iron complexing ligands in seawater. In: Aquatic Sciences - Research Across Boundaries
[online]. 2003, 65(4), pp. 367-374. Disponibil: doi:10.1007/s00027-003-0679-0.

186. SATO, M., OGATA, N., WONG, K.H., OBATA, H., TAKEDA, S.
Photodecomposition of natural organic metal-binding ligands from deep seawater. In:
Marine Chemistry [online]. 2021, 230, 103939. doi:10.1016/j.marchem.2021.103939.

165



187. LUEDER, U., JORGENSEN, B.B., KAPPLER, A. SCHMIDT, C.
Photochemistry of iron in aquatic environments. In: Environmental Science: Processes &
Impacts [online]. 2020, 22, pp. 12-24. Disponibil: doi:10.1039/c9em00415g.

188. ASENATH-SMITH, E., AMBROGI, E. K., MOORES, L. C., NEWMAN, S. D,
BRAME, J. A. Leveraging chemical actinometry and optical radiometry to reduce
uncertainty in photochemical research. In: Journal of Photochemistry and Photobiology,
A: Chemistry [online]. 2019, 372, pp. 279-287. Disponibil:
doi:10.1016/j.jphotochem.2018.12.024.

189. LI, WENTAO, LI, MENGKAI, QIANG, ZHIMIN. Principles and application of
chemical actinometry in the research of UV technology for water treatment. In:
Environmental Chemistry [online]. 2020, 2 pp. 326-333. Disponibil: doi:
10.75241/j.issn.0254-6108.2019031502.

190. ELLMAN, G.L. Tissue sulfthydryl groups. In: Archives of Biochemistry and
Biophysics [online]. 1959, 82(1), pp. 70-77. Disponibil: doi:10.1016/0003-
9861(59)90090-6.

191. JIYPBE, 10.1O. CnpaBouHuK 10 aHaIuTUYECKON XuMUHU. MockBa: Xumus, 1989.
448 c. ISBN 5-7245-0000-0.
192. REGISTER, U.D., BARTLETT, R.G. Relationship of Adrenalin to Tissue

Sulfhydryl Compounds. In: Science [online]. 1954, 120(3107), pp. 109-110. Disponibil:
doi:10.1126/science.120.3107.109.

193. POHLOUDEK-FABINI, R., PAPKE, K. Uber einen Nachweis von
Mercaptoverbindungen. In: Mikrochimica Acta [online]. 1964, 52(5), pp. 876-881.
Disponibil: doi:10.1007/bf01215735.

194. DUCA, Gh., GLADCHI, V., GOREACEVA N. Lucrari practice la Chimia
apelor naturale. Chisinau: CEP USM, 2007, 108 p. ISBN 978-9975-70-140-2.
195. CERULLO, G., OGILVIE, J., KARTNER, F., KHALIL, M., LI, R. The

femtochemistry of the ferrioxalate actinometer. In: XXI International Conference on
Ultrafast Phenomena 2018. Hamburg, Germany, EPJ Web of Conferences, 2018, 205,
ID.05016 [online]. Disponibil: doi: 10.1051/epjconf/201920505016.

196. WRIEDT, B., ZIEGENBALG, D. Application Limits of the Ferrioxalate
Actinometer. In: ChemRxiv. Cambridge: Cambridge Open Engage [online]. 2021.
Disponibil: https://chemistry-
europe.onlinelibrary.wiley.com/doi/epdf/10.1002/cptc.202100122.

166



197. JI, Y., DIROCCO, D.A., HONG, C.M., WISMER, M.K., REIBARKH, M. Facile
Quantum Yield Determination via NMR Actinometry. In: Organic Letters [online]. 2018,
20(8), pp. 2156-2159. Disponibil: doi.org/10.1021/acs.orglett.8b00391.

198. LASZAKOVITS, J.R., BERG, S.M., ANDERSON, B.G., O’BRIEN, J.E.,
WAMMER, K.H., SHARPLESS, C.M. p-Nitroanisole/Pyridine and p-
Nitroacetophenone/Pyridine Actinometers Revisited: Quantum Yield in Comparison to
Ferrioxalate. In: Environmental Science & Technology Letters [online]. 2016, 4(1), pp.
11-14. Disponibil: doi:10.1021/acs.estlett.6b00422.

199. RABANI, J.,, MAMANE, H., POUSTY, D. BOLTON, J.R. Practical Chemical
Actinometry — A Review. In: Photochem Photobiol [online]. 2021, 97(5), pp. 873-902.
Disponibil: doi.org/10.1111/php.13429.

200. ROIBU, A., FRANSEN, S., LEBLEBICI, M.E., MEIR, G., VAN GERVEN, T.,
KUHN, S. An accessible visible-light actinometer for the determination of photon flux
and optical pathlength in flow photo microreactors. In: Scientific Reports [online]. 2018,
8(1). Disponibil: doi:10.1038/s41598-018-23735-2.

201. STADLER, E., EIBEL, A., FAST, D., FREIBMUTH, H., HOLLY, C., WIECH,
M., GESCHEIDT, G. A versatile method for the determination of photochemical
quantum vyields via online UV-Vis spectroscopy. In: Photochemical & Photobiological
Sciences [online]. 2018, 17(5), pp. 660-669. Disponibil: doi:10.1039/c7pp00401j.

202. LIS, A. Aplicarea actinometrelor chimice in evaluarea proceselor fotochimice. In:
Integrare prin cercetare si inovare, 26-28 Septembrie 2013, Chisinau. Chisinau: USM, 2013,
pp. 77-79. ISBN 978-9975-71-417-4.

203. GONTA, M., LIS, A, MOCANU, L. Apeducte, sisteme de canalizare si statii de
epurare in Republica Moldova. In: Studia Universitatis Moldaviae, seria ., Stiinte reale si
ale naturii”. 2014, 6 (76), pp. 137-144. ISSN 1814-3237.

204. LIS, A., BUNDUCHI, E. Evaluarea stabilitatii la acidulare a apelor Nistrului. In:
Materialele Conferintei stiintifice a masteranzilor si doctoranzilor “Cercetare §i inovare —
perspective de evolufie si integrare europeana”, USM, Chisinau, 2009, pp. 77-78. ISBN 978-
9975-70-863-0.

205. STRATIEV, E., LIS, A. Studiul proceselor de transformare fotochimica a tioureei. In:
Rezumatele comunicarilor la Conferinta stiintifica Republicana a tinerilor cercetatori ,, Chimie

ecologica si estimarea riscului chimic”, ed. XIII-XIV-a 4, Decembrie, 2014, Chisindu.

Chisinau: 2014, pp. 72-73. ISBN 978-9975-71-594-2.

167



206. BOSHAALA, A., SAID, M.A., ASSIREY, E.A., ALBORKI, Z.S., ALOBAID,
AA., ZARROUK, A., WARAD, I. Crystal structure, MEP/DFT/XRD, thione < thiol
tautomerization, thermal, docking, and optical/TD-DFT studies of (E)-methyl 2-(1-

phenylethylidene)-hydrazinecarbodithioate ligand. In: Journal of Molecular Structure

[online]. 2021, 1238, 130461. ISSN 0022-2860. Disponibil:
doi.org/10.1016/j.molstruc.2021.130461.
207. LIS, A., GLADCH]I, V., TRAVIN, S. Fotoliza directa a unor substante tiolice n mediul

acvatic si rolul lor in procesele ecochimice din apele naturale. In: Chimie ecologica: istorie si
realizari: Academicianul Gheorghe Duca, 70 ani de la nagstere: Monografie. Chisinau: CEP

USM, 2022, pp. 200-219. ISBN 978-9975-159-05-0.

208. SCHMID, F.X. Biological Macromolecules: UV-visible Spectrophotometry. In:
Encyclopedia of Life Sciences [online]. 2001. Disponibil: doi:10.1038/npg.els.0003142.
209. URSINI, F., MAIORINO, M. Lipid peroxidation and ferroptosis: The role of GSH

and GPx4. In: Free Radical Biology and Medicine. 2020, 152, pp. 175-185. Disponibil:
doi:10.1016/j.freeradbiomed.2020.02.027.

210. YIN, C.X., XIONG, K.M., HUOQO, F.J., SALAMANCA, J.C., STRONGIN, R.M.
Fluorescent Probes with Multiple Binding Sites for the Discrimination of Cys, Hcy, and
GSH. In: Angewandte Chemie International Edition [online]. 2017, 56(43), pp. 13188-
13198. Disponibil: doi:10.1002/anie.201704084.

211. XIONG, K., HUO, F., CHAOQO, J.B., ZHANG, Y., YIN, C. Colorimetric and NIR
fluorescence probe with multiple binding sites for distinguishing detection of Cys/Hcy
and GSH in vivo. In: Analytical Chemistry [online]. 2019, 91(2), pp. 1472-1478.
Disponibil: doi:10.1021/acs.analchem.8b04485.

212. LIS, A. Transformiri fotochimice ale glutationului in ape. In: Integrare prin cercetare
si inovare, 28-29 septembrie, 2016, Chisinau. Chisinau, Republica Moldova: CEP USM, 2016,
pp. 218-221. ISBN 978-9975-71-814-1.

213. ATTAR, A.R., BLUMLING, D.E., KNAPPENBERGER, K.L. Photodissociation
of thioglycolic acid studied by femtosecond time-resolved transient absorption
spectroscopy. In: The Journal of Chemical Physics [online]. 2011, 134(2), 024514.
Disponibil: doi:10.1063/1.3526746.

214. ZHOU, L., ZHANG, Y., WANG, Q. FERRONATO, C., YANG, X,
CHOVELON, J.M. Photochemical behavior of carbon nanotubes in natural waters:

reactive oxygen species production and effects on ‘OH generation by Suwannee River

168



fulvic acid, nitrate, and Fe (1ll). In: Environmental Science and Pollution Research
[online]. 2016, 23(19), pp. 19520-19528. Disponibil: doi:10.1007/s11356-016-7127-X.

215. MOSTOFA, K.M,, LIU, C., SAKUGAWA, H., VIONE, D., MINAKATA, D.,
SAQUIB, M., MOTTALEB, M.A. Photoinduced Generation of Hydroxyl Radical in
Natural Waters. In: Environmental Science and Engineering [online]. 2013, pp. 209-272.
Disponibil: doi:10.1007/978-3-642-32223-5_3.

216. ARSLAN-ALATON, I., GURSES, F. Photo-Fenton-like and photo-fenton-like
oxidation of Procaine Penicillin G formulation effluent. In: Journal of Photochemistry
and Photobiology A: Chemistry [online]. 2004, 165(1-3), pp. 165-175. Disponibil:
doi:10.1016/j.jphotochem.2004.03.016.

217. ZINATULLINA, K.M., KASAIKINA, O.T., KHRAMEEVA, N.P,
INDEYKINA, M.l., KONONIKHIN, A.S. Interaction between Glutathione and
Resveratrol in the Presence of Hydrogen Peroxide: A Kinetic Model. In: Kinetics and

Catalysis [online]. 2021, 62, pp. 255-263. Disponibil:
doi.org/10.1134/S0023158421020130.
218. KHEIRABADI, R., IZADYAR, M. Computational Modeling of the Catalytic

Cycle of Glutathione Peroxidase Nanomimic. In: The Journal of Physical Chemistry A
[online]. 2016, 120(51), pp. 10108-10115. Disponibil: doi:10.1021/acs.jpca.6b11437.
219. KRITZINGER, E.C., BAUER, F.F., du TOIT, W.J. Role of Glutathione in
Winemaking: A Review. In: Journal of Agricultural and Food Chemistry [online]. 2012,

61(2), pp. 269-277. Disponibil: doi:10.1021/jf303665z.

220. MIRONCZUK-CHODAKOWSKA, 1., WITKOWSKA, AM., ZUJKO, M.E.
Endogenous non-enzymatic antioxidants in the human body. In: Advances in Medical
Sciences [online]. 2018, 63(1), pp. 68—78. Disponibil: doi:10.1016/j.advms.2017.05.005.

221. PIECHOWIAK, T. Effect of ozone treatment on glutathione (GSH) status in
selected berry fruit. In: Phytochemistry [online]. 2021, 180. Disponibil:
doi.org/10.1016/j.phytochem.2021.112767.

222. BUNDUCHI, E., BORODAEYV, R., LIS, A. Study on the impact of some local thiols
on the water self-purification capacity of Danceni lake. In: Ecological and environmental
chemistry - 2022. Editia 7(1), 3-4 martie 2022, Chisinau. Chisinau: CEP USM, 2022, p. 79.
ISBN 978-9975-159-06-7.

223. LIS, A., GLADCHI, V., DUCA, Gh. Role of glutathione in the photochemical

self-purification processes of water systems. In: Abstract book of the 6th International

169



Conference, “Ecological Chemistry” 2-3 martie 2017, Chisinau. Chisinau, Republic of
Moldova: Academy of Sciences of Moldova, 2017, p. 53. ISBN 978-5-00189-092-8.

224, ABEDINZADEH, Z., GARDES-ALBERT, M., FERRADINI, C. Reactions of
OH- and Br2 radicals with glutathione. A radiolysis study. In: Radiation Physics and
Chemistry [online]. 1992, 40(6), pp. 551-558. Disponibil: doi:10.1016/1359-
0197(92)90223-3.

225. WANG, W., SCHUCHMANN, M.N., SCHUCHMANN, H.P., KNOLLE, W.,
von SONNTAG, J., von SONNTAG, C. Radical Cations in the OH-Radical-Induced
Oxidation of Thiourea and Tetramethylthiourea in Aqueous Solution. In: Journal of the
American Chemical Society [online]. 1999, 121(1), pp. 238-245. Disponibil:
d0i:10.1021/ja983275b.

226. HOFFMANN, M., EDWARDS, J.0. (1977). Kinetics and mechanism of the
oxidation of thiourea and N,N’-dialkylthioureas by hydrogen peroxide. In: Inorganic
Chemistry [online]. 1977, 16(12), 3333-3338. Disponibil: doi:10.1021/ic50178a0609.

227. FULOP, A., BAUSBACHER, T., RIZZO, S., ZHOU, Q., GILLANDT, H., HOPF,
C., RITTNER, M. New Derivatization Reagent for Detection of free Thiol-groups in
Metabolites and Proteins in Matrix-Assisted Laser Desorption/lonization Mass
Spectrometry Imaging. In: Analytical Chemistry [online]. 2020, 92(9), pp. 6224-6228.
Disponibil: doi:10.1021/acs.analchem.9b05630.

228. HAHOBAIIBWIN, EM. UYUPAKAJI3E, [I.I., ITAHYBU/3E, M.B.,
I'BUJIABA, C.E., XUEILIEJIN, I''1. Pagronu3 cepHUCTHIX COEANHEHUH, YaCcTh BTOPasl.
Wuctutytr Heopranumueckod xumuu u anekrpoxumuun AH I'CCP [online]. TOunucu:
Meunuepeba, 1973. 181 c. YK 546.22661.21. Disponibil:
https://inis.iaea.org/collection/NCLCollectionStore/ _Public/08/337/8337117.pdf.

229. UREY, H.C., DAWSEY, L.H., RICE, F.O. (1929). The absorption spectrum and
decomposition of hydrogen peroxide by light. In: Journal of the American Chemical
Society [online]. 1929, 51(5), pp. 1371-1383. Disponibil: doi:10.1021/ja01380a011.

230. RUBIO-CLEMENTE, A., CARDONA, A., CHICA, E., PENUELA, G.A.
Sensitive spectrophotometric determination of hydrogen peroxide in aqueous samples
from advanced oxidation processes: Evaluation of possible interferences. In: Afinidad,
[online]. 2017, 74(579), pp. 161-168. Disponibil:
https://raco.cat/index.php/afinidad/article/view/328470.

170



231. TAYLOR, R.C., CROSS, P.C. Light Absorption of Aqueous Hydrogen Peroxide
Solutions in the Near Ultraviolet Region. In: Journal Of The American Chemical Society
[online]. 1949, 71(6), pp. 2266—-2268. Disponibil: doi:10.1021/ja01174a529.

232. LIS, A., Gladchi, V. Transformari fotochimice ale acidului tioglicolic in ape. In:
Integrare prin cercetare si inovare, 9-10 noiembrie, 2017, Chisinau. Chisindu, Republica
Moldova: CEP USM, 2017, pp. 151-154. ISBN 978-9975-71-701-4.

233. GE, L., ZHANG, P., HALSALL, C., LI, Y., CHEN, C.E., LI, J., YAO, Z. The
importance of reactive oxygen species on the aqueous phototransformation of
sulfonamide antibiotics: Kinetics, pathways, and comparisons with direct photolysis. In:
Water Research [online]. 2019, 149, pp. 243-250. Disponibil:
doi:10.1016/j.watres.2018.11.009.

234, LOUREIRO dos LOUROS, V., SILVA, C. P.,, NADAIS, H., OTERO, M.,
ESTEVES, V.., LIMA, D.L.D. Photodegradation of sulfadiazine in different aquatic
environments — Evaluation of influencing factors. In: Environmental Research [online].
2020, 188, 109730. Disponibil: doi:10.1016/j.envres.2020.109730.

235. TRUBETSKOI, O.A., PATSAEVA, S.V., TRUBETSKAYA, O.E. Photochemical
Degradation of Organic Pollutants in Solutions of Soil Humic Acids. In: Eurasian Soil
Science [online]. 2019, 52(9), pp. 1075-1080. Disponibil:
d0i:10.1134/s1064229319090102.

236. SON, M.H., GONG, J.,, SEO, S., YOON, H., CHANG, Y.S. Photosensitized
diastereoisomer-specific degradation of hexabromocyclododecane (HBCD) in the
presence of humic acid in aquatic systems. In: Journal of Hazardous Materials [online].
2019, 369, pp. 171-179. Disponibil: doi:10.1016/j.jhazmat.2019.02.035.

237. LI, Y. LIU, X, ZHANG, B., ZHAO, Q., NING, P., TIAN, S. Aquatic
photochemistry of sulfamethazine: multivariate effects of main water constituents and
mechanisms. In: Environmental Science: Processes & Impacts [online]. 2018, 20(3), pp.
513-522. Disponibil: doi:10.1039/c7em00548b.

238. [JIAZIKUH, B., TOPSYEBA, H., BYHIVKHU, E., JIUC, A. Opranuueckue
BeIlleCTBA B BOJAX NpHTOKoB JIHectpa. In: Studia Universitatis Moldaviae, seria ,, Stiinte
reale si ale naturii”. 2013, 1(61), pp. 131-135. ISSN 1814-3237.

239. DUCA, Gh., GLADCHI, V., GOREACEVA, N., BUNDUCHI, E., BORODAEV,
R., LIS, A., ANGHEL, L., SURIGHINA, O., ROMANCIUC, L. Impactul afluentilor din

dreapta asupra calititii apelor fluviului Nistru in perioada de primavara a anului 2009. In:

171



Studia Universitatis, seria ,, Stiinte reale si ale naturii”. 2010, 1(31), pp. 146-153. ISSN
1814-3237.

240. LIS, A, GLADCHI, V., DUCA, Gh. Influenta substantelor humice asupra fotolizei
cisteinei si glutationului in sisteme acvatice. In: Integrare prin cercetare si inovare, 10-11
noiembrie 2021, Chisinau. Chisindu, Republica Moldova: CEP USM, 2021, pp. 143-145.
ISBN 978-9975-152-48-8.

241. LIS, A., Gladchi, V., Duca, Gh. Participarea substantelor humice la fotoliza acidului
tioglicolic in mediul acvatic. In: Integrare prin cercetare si inovare, 10-11 noiembrie, 2020,
Chisinau. Chisinau, Republica Moldova: CEP USM, 2020, pp. 225-228. ISBN 978-9975-
152-50-1.

242. COOPER, W. J., ZIKA, R. G., PETASNE, R. G., FISCHER, A. M. Sunlight-
Induced Photochemistry of Humic Substances in Natural Waters: Major Reactive
Species. In: Advances in Chemistry [online]. 1988, 22, pp. 333-362. Disponibil:
d0i:10.1021/ba-1988-0219.ch022.

243. MAHVI, A. H., MALEKI, A., REZAEE, R., SAFARI, M. Reduction of humic
substances in water by application of ultrasound waves and ultraviolet irradiation. In:
Iranian Journal of Environmental Health Science & Engineering [online]. 2009, 6(4), pp.
233-240. Disponibil: file:///C:/Users/User/Downloads/se09034.pdf.

244, WANG, G.S., LIAO, C.H., WU, F.J. Photodegradation of humic acids in the
presence of hydrogen peroxide. In: Chemosphere [online]. 2009, 42(4), pp. 379-387.
Disponibil: doi:10.1016/s0045-6535(00)00153-3.

245. YAN, S., LIU, Y., LIAN, L., LI, R, MA, J, ZHOU, H., SONG, W.
Photochemical formation of carbonate radical and its reaction with dissolved organic
matters. In: Water Research [online]. 2019, 161, pp. 288-296. Disponibil:
doi:10.1016/j.watres.2019.06.002.

246. SUBRAMANIAN, G., MADRAS, G. Remarkable enhancement of Fenton
degradation at a wide pH range promoted by thioglycolic acid. In: Chemical
Communications [online]. 2017, 53(6), pp. 1136-1139. Disponibil:
doi:10.1039/c6cc09962a.

247. LIBBIIKWM, B., TPABHH, C. IITAMM, E. CEMEHSK, JI, JIUC, A.
OKOJIOTUYECKUE  aCMeKThl  OKUCIUTEIbHO-BOCCTAHOBUTENBHBIX  (PEIOKC)  COCTOSTHUS
HOpUPOIHBIX BOA. B: Oxonocuueckaa xumus: ucmopua u docmudcenus: Axaoemux Ieopeuti
Hyka, 70 nem co ous pooscoenus: Mownocpaghus. Kunmnes: [T T'YM, 2022, cc. 362-373.
ISBN 978-9975-159-05-0.

172



248. JOO, M.S., TOURILLON, G., SAYERS, D. E., THEIL, E. C. Rapid reduction of
iron in horse spleen ferritin by thioglycolic acid measured by dispersive X-ray absorption
spectroscopy. In: Biology of Metals [online]. 1990, 3(3-4), pp. 171-175. Disponibil:
d0i:10.1007/bf01140575.

249. PROSDOCIMI, T., De GIOIA, L., ZAMPELLA, G., BERTINI, L. On the
generation of OH- radical species from H20. by Cu(l) amyloid beta peptide model
complexes: a DFT investigation. In: JBIC Journal of Biological Inorganic Chemistry
[online]. 2015, 21(2), pp. 197-212. Disponibil: doi:10.1007/s00775-015-1322-y.

250. GOREACHEVA, N., GLADCHI, V., BUNDUCHI, E., BORODAEV, R., LIS, A.
Mineral forms of biogenic components in the waters of the midll Nistru. In: Book of
abstracts of the International Conference dedicated to the 55th anniversary from the
foundation of the Institute of Chemistry of the Academy of Sciences of Moldova, May 28-
30, 2014, Chisinau, 2014. Chisinau, 2014, p. 158. ISBN 978-9975-62-371-1.

251. GLADCHI, V., GOREACHEVA, N., BUNDUCHI, E., SHURIGHINA, O., LIS,
A. The assessment of the influence of tributaries on the formation of the water content of
Dniester. In: Abstract book, The V International Conference, “Ecological Chestry”,
March 2-3, 2012, Chisinau. Chisinau, Republic of Moldova: Academy of Sciences of
Moldova, 2012, pp. 41. ISBN 978-9975-51-810-9.

252. GLADCHI, V., GOREACEVA, N, DUCA, Gh., BUNDUCHI, E.,
BORODAEYV, R., ANGHEL, L., SURIGHINA, O., LIS, A. Chemical regime of Dniester
tributaries in spring period of the yaer 2009. In: Book of abstracts of the International
Conference dedicated to the 50th anniversary from the foundation of the Institute of
Chemistry of the Academy of Sciences of Moldova, May 26-28, 2009. Chisinau, 2009, pp.
180. ISBN 978-9975-62-258-5.

253. TOPSYEBA, H., [JIAJIKUU, B., BYHAVYKU, E., JIUC, A. OreHka cOCTOSHHUS
BOJIHOIO CTOKa TPaHCTpaHWYHOro ydacTtka JlHectpa. in: Integrare prin cercetare g§i
inovare, 28-29 septembrie, 2016, Chisinau. Chisinau, Republica Moldova: CEP USM,
2016, pp. 228-232. ISBN 978-9975-71-814-1.

254, TOPSYEBA, H., [JIAJIKUM, B., BYHIYKU, E., JIUC, A. Anamus oy depHbIX
CBOWCTB M YsA3BHUMOCTH K 3akucieHuio Boj Cpearero /IHectpa. In: Studia Universitatis
Moldaviae, seria ,, Stiinte reale si ale naturii”. 2015, 1(81), pp. 224-229. ISSN 1814-3237.

255. LIS, A.,, DUCA, Gh., BUNDUCHI, E., GLADCHI, V., GOREACEVA, N. The

study of the buffering capacity of several water objects in the Republic of Moldova. In:

173



Chemistry Journal of Moldova, General, Industrial and Ecological Chemistry. 2010,
1(32), pp. 30-36. ISSN 1814-3237.

256. BUNDUCHI, E., LIS, A, GLADCHI, V., GOREACHEVA, N., DUCA, Gh.,
GAZ, D. Buffering capacity of waters of some tributaries of Dniester river. In: Abstract
book, The V International Conference-Symposium, Ecological Chemistry, March 2-3,
2012, Chisinau. Chisinau, Republic of Moldova: Academy of Sciences of Moldova,
2012, p. 31. ISBN 978-9975-51-810-9.

257. MINELLA, M., MAURINO, V., MINERO, C., VIONE, D. Modelling
photochemical transformation of emerging organic pollutants in surface waters: effect of
water level fluctuations following outflow or evaporation, relevant to arid and semi-arid
environments. In: International Journal of Environmental Analytical Chemistry [online].
2013, 93(15), pp. 1698-1717. Disponibil: doi:10.1080/03067319.2013.803284.

258. JUC, A., TJIAAKU, B., IYKA, I'. BausHue THOTIMKOJIEBOW KHCIOTHI H
TUOMOYCBUHLI Ha IMPOLHCCChI CAMOOYHMIICHHA BOAHBIX CHCTCM. B: Mamepuaﬂbl
MeAHCOYHAPOOHOU HAYUHOU KOHpepeHyuu cmyoenmos, dcnupaHmos u MOa00blxX YUEHbIX,
Jlomonocos-2021, 12-23 anpens, “Cexyus Xumus”. Mocksa, 2021, ¢. 936. ISBN 978-5-
00189-092-8.

259. BUNDUCHI, E., BORODAEV, R., LIS, A. Dinamica capacitatii de autopurificare a
apelor lacului Danceni in prezenta glutationului. In: Integrare prin cercetare si inovare, 10-11
noiembrie 2021, Chisinau. Chisindu, Republica Moldova: CEP USM, 2021, pp. 140-142.
ISBN 978-9975-152-48-8.

260. SUN, J., DU, K., DIAQ, J., CAI, X., FENG, F., WANG, S. GSH and H202 Co-
Activatable Mitochondria-Targeted Photodynamic Therapy under Normoxia and
Hypoxia. In: Angewandte Chemie International Edition [online]. 2020, 59(29), pp.
12122-12128. Disponibil: doi.org/10.1002/anie.202003895.

261. YUAN, C., CHIN, Y.P., WEAVERS, L.K. Photochemical acetochlor degradation
induced by hydroxyl radical in Fe-amended wetland waters: Impact of pH and dissolved
organic matter. In: Water Research [online]. 2018, 132, pp. 52-60. Disponibil:
doi:10.1016/j.watres.2017.11.056

174



Spectral Intensity [W/sr/nm/1000cd]

=]
-
o

o
) 4

300 400 500 600
Wavelenth (nm)

Fig. AL.1l. Spectrul de emisie al limpii

25

Anexa 1. Spectre de emisie ale unor surse de lumina artificiale
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Anexa 2. Randamentul cuantic
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Fig. A2.1. Cristalohidratul ferioxalat de potasiu Fig. A2.2. Curba de etalonare pentru
sintetizat (Ks[Fe(C204)3]-3H,0) determinarea concentratiei de Fe(IT)

Tabelul A2.1. Partea de lumina absorbita si randamentul cuantic al reactiei de fotoliza a
Ks[Fe(C204)3] la diferite lungimi de unda

Concentratia Lungimea Partea de Randamentul
solutiei de undi, nm lumina cuantic
K;[Fe(C204)3] . M absorbiti
0,006 254 1,0 1,25
0,006 302 1,0 1,24
0,006 313 1,0 1,24
0,006 334 1,0 1,23
0,006 366 1,0 1,21
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Anexa 3. Curbe de etalonare pentru determinarea concentratiilor TU si ATG
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Fig. A3.1. Curba de etalonare pentru Fig. A3.2. Curba de etalonare pentru
determinarea concentratiei de TU cu ajutorul determinarea concentratiei de ATG dupa
nitratului de bismut absorbtia proprie
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Anexa 4. Prizele de captare ale probelor de apa
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Anexa 5. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica si parametrii cinetici ai TU in
prezenta H20>

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
10 20
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2w s -0 o 15 e
R2=0,9873 ...
Z e = | R0
o ° g 10 . '.
= 4 . .8
& & = i
2 2 0 s ¢
(©) ® O
g o S o
0 1 2 3 4 5 < 0 1 2 3 4 5
103
[TU],-203, M [TU]-10% M

Fig. AS.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
acesteia, [H202]o= 1-102 M, pH = 6,8, t=25 °C

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului 2=365 nm
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Fig. A5.2. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
H20z2, [TU]o =2-10° M, pH = 6,8, t=25 °C

Tabelul AS.1. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al TU

Sursa de iradiere Kmed. -10°, T Formula matematici a
st vitezei de reactie
Lampa VL-215.LC, in prezenta | 0,20 |57 min45s W= Kmea [TU]%8:[H202]%7
filtrului A=254 nm
Lampa VL-215.LC, in prezenta 0,86 13min25s W=Kpmed. [TU]?®-[H.0,]%*
filtrului A=365 nm
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Anexa 6. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica si parametrii cinetici ai Cys in
prezenta H20>

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului 2=365 nm

N
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Fig. A6.1. Dependetele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
acesteia, la iradiere cu diferite surse, [H202]o =1,66-10* M, pH = 6,8, t=25 °C

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
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Fig. A6.2. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
H202, la iradiere cu diferite surse, [Cys]o =1,66-10° M, pH = 6,8, t=25 °C

Tabelul A6.1. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al Cys

Sursa de iradiere Kmea.s10%, st T Formula matematica a
vitezei de reactie
Lampa VL-215.LC, in 352,00 19s W= Kmeq [Cys] 8- [H20,]%6
prezenta filtrului A=254 nm
Lampa VL-215.LC, in 1,37 1h24min18s | W=Kmeq. [Cys]*®-[H202]*?
prezenta filtrului 2=365 nm
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Anexa 7. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica si parametrii cinetici ai GSH in
prezenta H20>

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
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Fig. A7.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de concentratia
acestuia, la iradiere cu diferite surse, [H202]o = 1,66-10“ M, pH = 6,8, t=25 °C

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
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o rs
< 10 0 % -8
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[H,0,],-10% M [H,0,],-104 M

Fig. A7.2. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH, in functie de
concentratia H202, la iradiere cu diferite surse, [GSH]o = 1,66-10° M, pH =6,8, t=25 °C

Tabelul A7.1. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al GSH

Sursa de iradiere Kmea. 10%, T Formula matematica a
st vitezei de reactie
Lampa VL-215.LC, in 10,50 11 min W= Kmea [GSH]**-[H20,]%"
prezenta filtrului 2=254 nm
Lampa VL-215.LC, in 580 | 19min54s | W=knes [GSH]"3:[H.0,]°8
prezenta filtrului 2=365 nm
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Anexa 8. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica si parametrii cinetici ai ATG in
prezenta H20>

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
o 68 - % 08 -
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[ATG],-104 M [ATG],-104 M

Fig. A8.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia acestuia, la iradiere cu diferite surse, [H202]o =1-10° M, pH = 6,8, t=25 °C

10 . Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm

o
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0 ! 2 3
[H,0,],-10%, M [H,0,],-10%, M
Fig. A8.2. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimici ale ATG, in functie de
concentratia H202, la iradiere cu diferite surse, [ATG]o =3,33-10* M, pH =6,8, t=25 °C

Tabelul A8.1. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al ATG

Sursa de iradiere Kmed. 10°, Ti Formula matematica a
st vitezei de reactie
Lampa VL-215.LC, in 10,30 1h52min8s W =Kieq - [H20,]°3
prezenta filtrului A=254 nm - laT6)°2
Lampa VL-215.LC, in 1,79 | 10h45min15s W =Kined - [H20,]%?

prezenta filtrului 2=365 nm [ATG]%S
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Anexa 9. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
acesteia

6 Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A9.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
acesteia, la diferite surse de iradiere, [H202]0=1-102 M
[Cu(1D]o=1-10°M, pH = 6,8, t=25 °C
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Anexa 10. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia

H20:
5 - Sistem model iradiat la lampa DRT-400
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Fig. A10.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia

H202, la diferite surse de iradiere, [TU]o=2-10 M, [Cu(11)]o=1-10"° M, pH = 6,8, t=25 °C
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Anexa 11. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimici ale TU in functie de concentratia
ionilor de Cu(ll)
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Fig. A11.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimici ale TU in functie de concentratia
ionilor de Cu(ll), la diferite surse de iradiere, [TU]o= 2103 M,
[H202]0=l-10'2 M, pH =6,8, t=25 °C
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Anexa 12. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimici ale TU in functie de concentratia

acesteia
14 - ; L
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Fig. A12.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
acesteia, la diferite surse de iradiere, [H202]0=1-102 M,
[Fe(111)]o=1-10"° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 13. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimici ale TU in functie de concentratia

H20:
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Fig. A13.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
H20z, la diferite surse de iradiere, [TUJo=2-103 M, [Fe(111)]o=1-10° M, pH = 6,8, t=25 °C
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Anexa 14. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
ionilor de Fe(l11)
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Fig. A14.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale TU in functie de concentratia
ionilor de Fe(l11), la diferite surse de iradiere, [TUJo=2-10° M,
[H202]0=1-102 M, pH = 6,8, t=25 °C
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Anexa 15. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia

acesteia
Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A15.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
acesteia, la diferite surse de iradiere, [H202]0=1,66-10"* M,
[Cu(11)]o=0,33-10° M, pH = 6,8, t=25 °C
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Anexa 16. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia

H20:

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A16.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
H202, la diferite surse de iradiere, [Cys]o=1,66-10"° M,
[Cu(11)]o=0,33-10"° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 17. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
ionilor de Cu(ll)

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A17.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
ionilor de Cu(ll), la diferite surse de iradiere, [Cys]o=1,66-10"° M,
[H202]0=1,66-10* M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 18. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia

acesteia

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A18.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
acesteia, la diferite surse de iradiere, [H202]0=1,66-10"* M,
[Fe(111)]0=0,33-10° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 19. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia

H20:

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A19.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
H202, la diferite surse de iradiere, [Cys]o=1,66-10"° M,
[Fe(111)]10=0,33-10° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 20. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia
ionilor de Fe(l11)

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A20.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale Cys in functie de concentratia

ionilor de Fe(l11), la diferite surse de iradiere, [Cys]o=1,66-10° M,
[H202]0=1,66-104 M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 21. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de

concentratia acestuia

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A21.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de
concentratia acestuia, la diferite surse de iradiere, [H202]0=1,66-10* M,
[Cu(11)]0=0,33-10"% M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 22. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de

concentratia H202
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Fig. A22.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de
concentratia H202, la diferite surse de iradiere, [GSH]0=1,66-10° M,
[Cu(11)]0=0,33-10% M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 23. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de

concentratia ionilor de Cu(II)
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Fig. A23.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de
concentratia ionilor de Cu(II), la diferite surse de iradiere, [GSH]0=1,66-10° M,
[H202]0=1,66-10* M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 24. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de

concentratia acestuia

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A24.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de
concentratia acestuia, la diferite surse de iradiere, [H202]0=1,66-10* M,
[Fe(111)]0=0,33-10° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 25. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de

concentratia H202
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Fig. A25.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de
concentratia H202, la diferite surse de iradiere, [GSH]0=1,66-10° M,
[Fe(111)]0=0,33-10° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 26. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de
concentratia ionilor de Fe(III)
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Fig. A26.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale GSH in functie de
concentratia ionilor de Fe(III), la diferite surse de iradiere, [GSH]0=1,66-10° M,
[H202]0=1,66-10* M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 27. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de

concentratia acestuia
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Fig. A27.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia acestuia, la diferite surse de iradiere, [H202]0=1-102 M,
[Cu(1D]o=1-10"° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 28. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de

concentratia H202

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A28.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia H202, la diferite surse de iradiere, [ATG]0=3,33-10* M,
[Cu(1D]o=1-10"° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 29. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de

concentratia ionilor de Cu(II)
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Fig. A29.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia ionilor de Cu(II), la diferite surse de iradiere, [ATG]o=3,33-10* M,
[H202]021-10'3 M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 30. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de

concentratia acestuia
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Fig. A30.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia acestuia, la diferite surse de iradiere, [H202]o0=1-102 M,
[Fe(111)]o=1-10"° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 31. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de

concentratia H202

Sistem model iradiat la lampa DRT-400 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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Fig. A31.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia H202, la diferite surse de iradiere, [ATG]0=3,33-10* M,
[Fe(111)]o=1-10"° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 32. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de

concentratia ionilor de Fe(III)
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Fig. A32.1. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia ionilor de Fe(IIl), la diferite surse de iradiere, [ATG]0=3,33-10* M,
[H202]0=1-10° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 33. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al tiolilor luati in studiu in

prezenta ionilor de Cu(Il) si Fe(IIl), sisteme model iradiate la Lampa VL-215.LC, in

prezenta filtrului =254 nm si A=365 nm

Tabelul A33.1. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al TU in prezenta ionilor

de Cu(Il) si Fe(I1I)
Sursa de iradiere Kmed.: 108 st T2 Formula matematici a vitezei de
reactie
Lampa VL-215.LC, in 1,79 6 min 27 s W=Kmeq-[TU]-[H202]%5-[Cu(11)]*®
prezenta filtrului 2=254 nm 1,39 8min19s W=Kmea-[ TU]-[H202]°°-[Fe(111)]°
Lampa VL-215.LC, in 3,29 3min40s W=Kmea:[TU]*2-[H20,]%*[Cu(11)]°>®
prezenta filtrului A=365 nm 1,41 8minlls W=Kmeq-[TU]-[H202]°8-[Fe(l11)]°°

Tabelul A33.2. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusa al Cys in prezenta ionilor

de Cu(Il) si Fe(I1I)
Sursa de iradiere Kmed. - 10* T2 Formula matematica a vitezei de
! reactie
Lampa VL-215.LC, in 3,66 31 min 33s W = Kmed. [Cys]®*[H202]%°-[Cu(11)]*7
prezenta filtrului A=254 nm 2,01 57 min 28 s W = Kmed.-[Cys]%®-[H20,]%¢-[Fe(111)]°°
Lampa VL-215.LC, in 0,64 3h30s W = Kmed.-[Cys]%®-[H20,]%¢-[Cu(11)]°4
prezenta filtrului =365 nm | 0,26 7h24min19s | W = Kmed. [Cys]®7-[H20]%4[Fe(l11)]*3

Tabelul A33.3. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza indusi al GSH in prezenta
ionilor de Cu(II) si Fe(IlI)

Sursa de iradiere Kmed. 10% T Formula matematica a vitezei de
ot reactie
Lampa VL-215.LC, in 24,67 | 4min40s W= Kmed.'[GSH]*"-[H202]%8-[Cu(11)]*3
prezenta filtrului A=254nm | 177 |1h5min16s | W= Kmed [GSH]*"-[H.0,]°%-[Fe(111)]°4
Lampa VL-215.LC, in 771 | 14min59s W = Kmea [GSH]®[H20]°% [Cu(I1)]°®
prezenta filtrului 2=365nm | 1,04 |[1h52min9s | W = Kmed [GSH]*®-[H.0,]%*-[Fe(111)]°*

Tabelul A33.4. Parametrii cinetici ai procesului de fotolizi indusa al ATG in prezenta
ionilor de Cu(II) si Fe(IlT)

Sursa de iradiere Kmed. - T2 Formula matematici a vitezei de
104 41 reactie
Lampa VL-215.LC, in 1,95 59 min 14 s W= Kmed. [ATGT]*8-[H.0,]*°-[Cu(11)]°¢
prezenta filtrului A=254 nm | 177 | 1h5min16s | W= Kmed[ATG]%® -[H.0,]°8-[Fe(l11)]°3
Lampa VL-215.LC, in 0,59 | 3h15min48s | W= Kmed [ATGT]*"-[H202]%%-[Cu(II)]*?
prezenta filtrului A=365nm | 0,49 | 3h53min22s | W= Kmed [ATG]*® -[H20,]%-[Fe(111)]%°
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Anexa 34. Variatia vitezelor de fotoliza sensibilizata ale TU in functie de timpul de iradiere

[SH],=0 mg/L, W, = 6,9-107 M/s, [SH1,=0,16 mg/L, W,=9,2:10"7 Ms,
v 8 . 10
n . @ ®-..
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[SH],=0,33 mg/L, W,=9,83-107 M/s, [SH1,=1 mg/L, W, = 14,84:107 M/s,
. 10 - 16
IV) ‘ ....... I"?’ .__.
: 8 ®-c... o @,
S @, S 12 ®:--...... o......
~" 6 L LT o ~" Q...
o o 8 ®
— —
A~ 4 R%=0,9794 2 R2=0,978
i 4 f
2 2 T 4
O O
? 0 T 0
= 0 500 1000 1500 0 500 1000 1500
t, S t, S
H],=1,66 mg/L, W,= 16,64-107 M/s,
[SH1;=1.66 mg/L, Wy = 16,6410 [SH],=2,33 mg/L, W,=19,31-107 M/s,
20
; . 20 ...
w 15 | @ ... % 15 IR ®-....
2 @ -..... @-....... d @,
o 10 ¢ = 10 ¢
o N~ 2 _
S R = 0,9935 S R2 =0,9554
= N 5
2 9 )
S 0 500 1000 1500 o
J ° 0 500 1000 1500
t,s t,s
[SH],=3,33 mg/L, W,=31,13-107 M/s, [SH]=5,0 mg/L, W,=26,25-10"7 M/s,
25
— 30 - .'-.
: .. w20
.w 25 ®--..... .... 2 .......
E_ 20 | T e, - 15 o
~ '-....... "c -..,....
5 b R? = 10,9866 e T 10 R?=0,996 ...
= 10 = -9
T 5 o
=
% 0 T 0
~ 0 500 1000 1500 0 500 1000 1500
t,s ts

Fig. A34.1. Variatia vitezelor de fotoliza sensibilizata ale TU in functie de timpul de
iradiere, sistem model iradiat la lampa DRT-400, [TU]o=2,0-10° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 35. Variatia constantelor de viteza ale fotolizei induse ale TU in functie de

concentratia SsH in sistem

[SH],=0 mg/L t,s
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Fig. A35.1. Constantele efective ale fotolizei induse ale TU la diferite concentratii de SsH in
sistem, sistem model iradiat la lampa DRT-400, [TU]o=2,0-10° M, pH=6,8, t=25 °C
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Anexa 36. Influenta SsH asupra procesului de fotoliza sensibilizata al TU, Cys, GSH si
ATG, sisteme model iradiate la Lampa VL-215.LC, in prezenta filtrului A=254 nm si =365

nm
Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
- 5 L3
LA R2=0,8788 @
= =
> 3 = 2
= — R2=0,8332
5 ° 8,
O 1 O
© ©
0 1 2 3 4 5 0
0 1 2 3 4 5
[SsH],, mg/L [SsH],, mg/L
Fig. A36.1. Variatia vitezelor de fotoliza sensibilizata cu SsH ale TU in functie de
concentratia acestora in sistem, la diferite surse de iradiere,
[TU]0o=2,0-10"° M, pH=6,8, t=25 °C
Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
50 80
S 30 = 5 2
@ R?=0,9635 = 40 R?=0,9131
S 20 = 30
° Lt
= o 20
8 10 B 10
T 0 2o
~ 0 1 2 3 4 5 0 1 2 3 4 5
[SsH],, mg/L [SsH],, mg/L

Fig. A36.2. Variatia vitezelor de fotoliza sensibilizata cu SsH ale Cys in functie de
concentratia SsH in sistem, la diferite surse de iradiere, [Cys]o=1,67-10° M, pH=6,8, t=25 °C

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm

- 60
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: 50 oA 60
= v

L 40 =
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= Jra
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Fig. A36.3. Variatia vitezelor de fotoliza sensibilizata cu SsH ale GSH in functie de
concentratiile SsH in sistem, la diferite surse de iradiere,
[GSH]o=1,67-10° M, pH=6,8, t=25 °C

210



Anexa 37. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata al TU, Cys si GSH si

ATG, sisteme model iradiate la Lampa VL-215.LC, in prezenta filtrului A=254 nm si =365

nm
Tabelul A37.1. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata al TU,
[TU]o =2,0-10° M, pH=6,8, t=25 °C
[SsH], mg/L k-10% s? Kmed. - Ti2
104, st
Sursa de 00 (02 |03 |10 |17 [23 |33 |50 - -
iradiere
254 nm 45 53 |62 |95 10,6 21,0 37,0 26,7 15,1 7 min 39 s
365 nm 3,8 44 147 |71 8,1 9,9 17,1 11,0 8,3 13 min55s
Tabelul A37.2. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata al Cys,
[Cys]o=1,67-10° M, pH=6,8, t=25 °C
SsH], mg/L k-10% st Krmed. * Ti2
10% st
Sursa d
iradiere 0,0 0,2 0,3 1,0 1,7 2,3 3,3 5,0 - -
254 nm 16 |24 |38 |57 6,1 7,2 8,6 7,7 53 21 min47s
365 nm 06 |15 |18 |33 7,2 135 | 151 | 114 6,8 16 min 59 s

Tabelul A37.3. Parametrii cinetici ai procesului de fotoliza sensibilizata al GSH la diferite
surse de iradiere, [GSH]o=1,67-10° M, pH=6,8, t=25 °C

SsH], mg/L k-10% st Krmed. * Ti2
10% st
Sursa d
radiere 00 (02 |03 [1,0 1,7 2,3 3,3 5,0 - -
254 nm 04 |54 |73 |140 |279 |54,1 | 1236 | 65,6 37,3 3min5s
365 nm 10 |35 |37 |159 |335 |64,8 |109,7 | 759 38,5 3 min

Tabelul A37.4. Parametrii cinetici ai procesului de fotolizi sensibilizata al ATG

Sursa de ATG-SsH ATG-SsH-H,0; ATG‘FSeS('I"I'I';'ZOZ‘ ATG'CSS'('I';')"Zoz-
iradiere kmeds-_{oj, Ti, kmeds-_{0'6, T1, kmei-_{o'ﬂ Ty, kmed’_{o_s, o,
2s4nm | 564 | paoiol 320 | ZARUNL 830 | Latae| b | ML
s | s | B g [POH gm0 | 23t o |Honene
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Anexa 37. Dependenta vitezei de fotoliza sensibilizata ale ATG in functie de diferiti

parametri. Sisteme model iradiate la Lampa VL-215.LC, in prezenta filtrului =254 nm si

A=365 nm
6 .
A
> R2=0,99 .-
_ 4 a)
()] . -
o
\Tl A .-
s 5 ¥ R2=0,99
~~
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&
0 T T T
0 2 4 6
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A=254 nm A=365 nm

4 .
wn .
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,: - .-
= B ’_."
) T R2=0,9912
= g. ¢
< g
0 W ‘ ‘ ‘ ‘
0 1 2 3 4
[SH],, mg/L
® A=254 nm A=365 nm

Fig. A37.1. Dependenta vitezei de fotoliza sensibilizata ale ATG, a) in functie de
concentratia acestuia, [SsH]o=1 mg/L; b) in functie de concentratia SsH,
[ATGo=1,66-10"° M, pH=6,5, t=25 °C
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o= -l A g
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= z
<L 0 r
1 3 5 7
[ATG],104, M
W)=254 nm A=365 nm

Fig. A37.2. Dependentele vitezelor de fotoliza
indusa ale ATG in functie de concentratia
acestuia, [SsH]o=1 mg/L, [H202]o=1-103 M,

pH =6,5,1t=25°C
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Fig. A37.3. Dependentele vitezelor de
oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia SsH, [ATG]o=1,66-10"* M,
[H202]o=1:10° M, pH = 6,5, t= 25 °C

20 A
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Fig. A37.4. Dependentele vitezelor de oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia H202, [ATG]o=1,66-10* M, [SsH]o=1 mg/L, pH = 6,5, t=25 °C
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Anexa 37 (continuare). Dependenta vitezei de fotoliza sensibilizata ale ATG in functie de

diferiti parametri. Sisteme model iradiate la Lampa VL-215.LC, in prezenta filtrului A=254

nm si A=365 nm
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2 25 - e
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S 15 1 &, -"R*=09916
SN U
N— 0’5 4 "/’ Pra
0 = : ;
1 3 5 7
[ATG],104 M
W)\=254 nm A=365 nm

Fig. A37.5. Dependentele vitezelor de

oxidare fotochimica ale ATG in functie de

concentratia acestuia, [SSH]o=1 mg/L,

[H202]0=1-10° M, [Fe(11D)]o =1-10° M,

pH=6,5, t=25 °C
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Fig. A37.7. Dependentele vitezelor de

oxidare fotochimica ale ATG in functie de
concentratia H202, [ATG]o =1,66 -10* M,

[SsH]o =1 mg/L, [Fe(11D)]o =1:10"° M,
pH = 6,5, t=25 °C
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Fig. A37.6. Dependentele vitezelor de oxidare
fotochimica ale ATG in functie de
concentratia SsH, [ATG]o =1,66-10* M,
[H202]0=1-10"° M, [Fe(IIl)] =1-10°> M, pH=6,5,

t=25 °C
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Fig. A37.8. Dependentele vitezelor de oxidare
fotochimica ale ATG in functie de
concentratia ionilor de Fe(Ill), [ATG]o =
1,66-10* M, [SsH]o =1 mg/L, [H202]o=1-103 M,
pH= 6,5, t=25 °C
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Anexa 37 (continuare). Dependenta vitezei de fotoliza sensibilizata ale ATG in functie de
diferiti parametri. Sisteme model iradiate la Lampa VL-215.LC, in prezenta filtrului A=254

nm si A=365 nm
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Fig. A37.9. Dependentele vitezelor de oxidare
fotochimica ale ATG in functie de concentratia
acestuia, [SsH]o=1 mg/L, [H202]o=1-10"> M,
[Cu(IN]o=1-10"° M, pH=6,5, =25 °C
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Fig. A37.11. Dependentele vitezelor de oxidare
fotochimica ale ATG in functie de concentratia
H,0,, [ATG]o =1,66-10" M, [SsH]o=1 mg/L,
[Cu(IN]o=1:10"° M, pH=6,5, t=25 °C
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Fig. A37.10. Dependentele vitezelor de oxidare
fotochimica ale ATG in functie de concentratia
SsH, [ATG]o=1,66-10* M, [H20:]0=1-10"> M,
[Cu(I)]o =1-10"° M, pH= 6,5, t=25 °C
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Fig. A.37.12. Dependenta vitezelor de oxidare
fotochimica ale ATG in functie de concentratia
ionilor de Cu(ll), [ATG]o=1,66-10" M, [SsH]o=1

mg/L, [H20,]0=1-10° M, pH=6,5, t=25 °C
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Anexa 38. Variatia capacitatii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH functie de
concentratia TU si in functie de diferiti parametri. Sisteme model iradiate la Lampa VL-
215.LC, in prezenta filtrului A=254 nm si 2=365 nm

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm

o 30 2 = L 15

2 25 = n =
b (=] w” 15 o~
=) — ! —
= 20 8 E ~ 10 9
—= —_— —
5 15 Q z 10 T
£ 10 4 &, 5 @
5 Z s -
Q2 5 o}

] i~

N 0 0 N 0 0

1 3 5 1 3 5
105
[TU],-105, M [TU],-105, M

Fig. A38.1. Variatia capacitatii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH functie de
concentratia TU, la diferite surse de iradiere, [PNDMA]o=1,1-10° M;
[H202]0=1-102 M, pH=6,8, t=20 °C

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm ,Sistem model iradiat in prez. filtrului =254 nm
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B TU-H202-PNDMA-Fe(lI1)

[TU],+105, M

ATU-H202-PNDMA ETU-H202-PNDMA-Fe(l11) ATU-H202-PNDMA

®TU-H202-PNDMA-Cu(ll) @ TU-H202-PNDMA-Cu(ll)
Fig. A38.2. Variatia capacitatii de inhibitie functie de concentratia TU, la diferite surse de
iradiere, [PNDMA]o=1,1-10"° M, [H202]0=1-10 M, [Cu(11)]0=5-10° M,
[Fe(111)]o=5-10% M, pH=6,8, t=20 °C

Tabelul A38.1. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei
de TU, in prezenta ionilor de: a) Cu(II), b) Fe(IIl), [PNDMA]o=1,1-10° M,
[H202]0=1-10> M, [Cu(I1)/Fe(111)]o=1-10"° M, pH=6,8, t=20 °C

['OH], - 10**, M ['OH], - 10**, M
Sursa de Sursa deg
[TU]Orad'ere 254 nm 365 nm [TU]Orad'ere 254 nm 365 nm
105, M 105, M
2,00 2,63 2,17 2,00 2,04 1,54
2,80 2,12 1,82 2,80 1,65 1,29
3,60 1,58 1,34 3,60 1,22 0,95
4,40 1,15 1,12 4,40 0,89 0,80
5,20 0,93 0,83 5,20 0,73 0,59
a) b)
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Anexa 39. Variatia capacitatii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH functie de
concentratia GSH si in functie de diferiti parametri. Sisteme model iradiate la Lampa VL-
215.LC, in prezenta filtrului A=254 nm si 2=365 nm

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
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Ski[Si] A [OH] Ski[Si] A [OH]
Fig. A39.1. Variatia capacitatii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH functie de
concentratia GSH, la diferite surse de iradiere, [PNDMA]o=1,1-10° M,
[H202]0=1-10 M, pH=6,8, t=20 °C

3 Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm 5o Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm
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GSH+H202+PNDMA A GSH+H202+Cu(I1)+PNDMA GSH+H202+PNDMA A GSH+H202+Cu(I1)+PNDMA

B GSH+H202+Fe(lll)+PNDMA B GSH+H202+Fe(lll)+PNDMA

Fig. A39.2. Variatia capacitatii de inhibitie functie de concentratia GSH, la diferite surse de
iradiere. [PNDMA]o = 1,1-10° M, [H202]o= 1-10 M, [Cu(I1)]o= 5-10 M,
[Fe(l11)]o=5-10° M, pH = 6,8, t=20 °C
Tabelul A39.1. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei
de GSH, in prezenta ionilor de: a) Cu(II), b) Fe(IIl), [PNDMA]o=1,1-10"°> M, [H202]o=1-10"?
M, [Cu(1)/Fe(111)]o=1-10° M, pH=6,8, t=20 °C

216

['OH], - 10*®, M ['OH], - 10", M
Sursa de Sursa de
[GSH]rjldlere 254 nm 365 nm [GSH]rfdlere 254 nm 365 nm
105, M -10%, M
0,33 20,41 6,61 0,33 11,13 4,39
0,83 16,05 5,20 0,83 9,02 3,65
1,66 13,00 4,21 1,66 7,06 2,79
2,50 9,06 2,93 2,50 5,21 2,06
3,33 6,08 1,97 3,33 3,81 1,50
a) b)



Anexa 40. Variatia capacitatii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH functie de
concentratia ATG si in functie de diferiti parametri. Sisteme model iradiate la Lampa VL-

215.LC, in prezenta filtrului 2=254 nm si A=365 nm

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=254 nm Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
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Fig. A40.1. Variatia capacititii de inhibitie si a concentratiei de radicali OH in functie de
concentratia ATG, la diferite surse de iradiere, [PNDMA]o = 1,1-10° M,
[HzOz]ozl-lO'2 M, pH=6,8, t=20 °C

Sistem model iradiat in prez. filtrului A=365 nm
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Fig. A40.2. Variatia capacitatii de inhibitie functie de concentratia ATG, la diferite surse de
iradiere, [PNDMA]o=1,1-10"° M, [H202]0=1-102 M, [Cu(11)]o=5-10"° M,
[Fe(l11)]o=5-10"° M, pH=6,8, t=20 °C
Tabelul A40.1. Concentratiile radicalilor OH, generati in sistem, la variatia concentratiei
de ATG, in prezenta ionilor de: a) Cu(Il), b) Fe(Ill), [PNDMA]o=1,1-10° M, [H202]o=1-10"
M, [Cu(I)/Fe(111)]o=1-10"° M, pH=6,8, t=20 °C

['OH], - 10*", M [‘OH], - 10*", M
Sursa de Sursa de
[ATGradlere 254 nm 365 nm [ATGr:ldlere 254 nm 365 nm
2104, M 104, M
1,66 3,83 1,17 1,66 2,29 0,64
2,66 4,43 1,36 2,66 2,66 0,74
3,33 5,35 1,63 3,33 3,19 0,87
4,16 6,07 1,87 4,16 3,65 1,02
6,66 6,77 2,08 6,66 4,06 1,13
a) b)



Anexa 41. Actul de implementare a activititii stiintifice in practica din 17.05.2019, incheiat

intre Universitatea de Stat din Moldova, LCS Chimie ecologica si Primaria satului Ustia,

raionul Dubasari

Actul
de implementare a activititii stiintifice in practici

s. Ustia, r. Dubdsari w7, 5 2019

Primiria satului Ustia, raionul Dubisari
Locul implementirii: denumirea Instituiel, intreprinderii, organizatiei

In persoana primarului, dnei Uritu Aurica, pe de o parte, si a Universitatii de Stat din
Moldova, LC§ “Chimie ecologica” in persoana conducatorului subproiectului ,, Elaborarea
procedeelor de epurare a apelor reziduale de poluanti greu bipodegradabili si compozifia,
autopurificarea chimicd, posibilitdfi de valorificare a apelor din bazinul Nistrului de Jos ", dna
dr., conf. univ. Viorica Gladchi pe de altd parte, au intocmit prezentul act §i mentioneazi ci
elaborarea evaluarea compozitiei chimice a apelor r. Riut si influenta acestuia asupra
fluviului Nistru (executor — LCS Chimie ecologici) a fost implementata pe parcursul perioadei
mai 2018 — mai 2019.

LCS Chimie ecologici a Universitatii de Stat din Moldova a transmis PRIMARIEI
satului USTIA, raionul Dubisari, informatia, concluziile §i recomandirile privind:

a) Caracteristica bazinelor hidrografice ale r. Riut si fl. Nistru;

b) Descrierea metodelor de determinare a compoziiei chimice a apelor de suprafata;

¢) Compozitia chimica a apelor r. Raut in regiunea s. Ustia la gura de varsare in fl.

Nistru;

d) Poluanti specifici a apelor;

e) Influenta apelor r. Raut asupra compozitiei chimice a fl. Nistru:

f) Posibilititi de utilizare a apelor r. Raut pentru irigare;

g) Posibilitati de implicare a comunitatii satului in protectia apelor r.Raut si fl. Nistru,

avand un efect social semnificativ.

in crespundere cu cele mentionate, ambele parti au ajuns la concluzia ci implementarea
privind evaluarea compozitiei chimice a apelor r. Riut si influenta acestuia asupra fluviului
Nistru (executor — LCS Chimie ecologica) pe parcursul perioadei mai 2018 — mai 2019 a luat

sfarsit.
Primarul s. Ustia, r. Dubasari Conducatorul subproiect
Uritu_ Agsrivs Dr., conf.univ. Viorica Gladchi-—+=—
A, / &2\ §) CE,
SO 5
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Anexa 42. Actul de implementare a activititii stiintifice in practica din 25.05.2019, incheiat

intre Universitatea de Stat din Moldova, LCS Chimie ecologica si Primaria satului

Danceni, raionul Ialoveni

Actul
de implementare a activititii stiintifice in practici

s. Danceni, r. Ialoveni 2 0?/(,, % . 2019

Primiria satului Dinceni, raionul Ialoveni
—_——————— s e alvyem

Locul implementirii: denumirea institutiei, intreprinderii, organizatiei

in persoana primarului, dlui Virlan Andrei, pe de o parte, si a Universitatii de Stat din
Moldova, LC$ “Chimie ecologica” in persoana conducatorului subproiectului ,, Elaborarea
procedeelor de epurare a apelor reziduale de poluani greu bipodegradabili si compozitia,
autopurificarea chimicd, posibilitdi de valorificare a apelor din bazinul Nistrului de Jos ", dna
dr., conf. univ. Viorica Gladchi pe de altd parte, au intocmit prezentul act si mentioneazi ca
claborarea evaluarea compozitiei chimice a apelor din lacul de acumulare Dinceni (ANII
2018-2019) (executor — LCS Chimie ecologicd) a fost implementata pe parcursul perioadei mai
2018 — mai 2019.

LCS Chimie ecologica a Universitatii de Stat din Moldova a transmis PRIMARIEI
satului Dinceni, raionul Ialoveni, informatia, concluziile si recomandirile privind:

a) Caracteristica generala a apelor de suprafata;

b) Descrierea metodelor de determinare a compozitiei chimice a apelor de suprafata;

¢) Compozitia chimica a apelor lacului Danceni in perioada anilor 2018-2019;

d) Poluanti specifici a apelor lacului;

e) Posibilitati de implicare a comunitatii satului in protectia apelor 1. Danceni, avind un

efect social semnificativ.

In corespundere cu cele mentionate, ambele pirti au ajuns la concluzia ci implementarea
privind evaluarea compozitiei chimice a apelor din lacul de acumulare Dinceni (ANII 2018-
2019) (executor — LCS Chimie ecologicd) pe parcursul perioadei mai 2018 — mai 2019 a luat
sfarsit.

Primarul s. Danceni, r. Ialoveni Conducatorul subproiect

Virlan Andrei Dr., conf.univ. Viorica Gladchi
xWU//z—!‘ LS ST
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Anexa 43. Actul de implementare a activitatii stiintifice in practica din 15.06.2021, incheiat
intre Universitatea de Stat din Moldova, LCS Chimie ecologica si tehnologii chimice

moderne si grupul-client, satul Hagimus, raionul Causeni

Actul
de implementare a activititii stiintifice in practica

s. Hagimus, r. Cugeni > /{ iunie 2021

GT "Bunduchi Sergiu”, GT ,.Novac Tifoei”, GT “Luliuca Andrei”, GT “Gherghelegiu Serghei”.
satul Hagimus, raionul Causeni
Locul implementarii: denumirea institutiei, intreprinderii, organizatiei

in persoana reprezentantului grupului-client, dlui Bunduchi Sergiu, pe de o parte. §i a
Universitatii de Stat din Moldova, LCS “"Chimie ecologica si tehnologiile chimice moderne™ in
persoana conducatorului echipei de la USM a proiectului 20.80009.5007.27 Mecanisme fizico-
chimice a proceselor redox cu transfer de electroni implicate in sistemele vitale, tehnologice si
de mediu, dna dr., conf. univ. Viorica Gladchi pe de alta parte, au intocmit prezentul act si

mentioneaza ca elaborarea evaluarea compozitiei chimice a apelor fluviului Nistru a fost

implementata pe parcursul perioadei februarie 2020-mai 2021.

LCS Chimie ecologica si tehnologiile chimice moderne a Universitatii de Stat din
Moldova a transmis grupului-client informatia, concluziile si recomandarile privind:

a) Caracteristica bazinului hidrografic a fl. Nistru;

b) Compozitia chimica a apelor fl. Nistru in regiunea s. Hagimus, r. Causeni;

¢) Poluanti specifici ai apelor;

d) Posibilitati de utilizare a apelor fl. Nistru pentru irigare.

Aceastd informattie va fi folositd de grupul-client pentru aplicarea in proiecte. finantate
de UCIP-IFAD (Finantare Rurald si Dezvoltare a intreprinderilor Mici), privind constructia

statiilor de pompare moderne si a sistemelor de irigare.

GT “"Bunduchi Sergiu™ Conducitorul echipei USM
BundughpSerea . Dr., conf.univ. Viorica Gladchi

'Vé{f/
-

@
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Declaratia privind asumarea raspunderii

Subsemnata, Lis Angela, declar pe raspundere personald ca materialele prezentate in teza
de doctorat sunt rezultatul propriilor cercetdri si realizari stiintifice. Constientizez ca, iIn caz

contrar, urmeaza sa suport consecintele in conformitate cu legislatia in vigoare.

Data / Lis Angela

Semnatura
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CV-ul candidatului

INFORMATII

PERSONALE Lis Angela Serghei

Q Chisinau / Botanica, str. Decebal 91/2, ap. 54, R. Moldova
L 069737563 [ 069737563

= angelalis85@yahoo.com

Sexul feminin | Data nasterii 24.08.1985 | Nationalitatea Moldoveanca

Experienta
Profesionala

Septembrie 2020 —  Asistent universitar USM, cercetator stiintific stagiar, Universitatea de
prezent Stat din Moldova, Facultatea Chimie si Tehnologie Chimica,
Departamentul Chimie Industriala si Ecologica

Noiembrie 2018~ Aparatist la epurarea chimicd a apelor la centralele electrice, S.A.
august 2020 “Termoelectrica”

Septembrie 2008- 1 ooy USM, cercetator stiintific stagiar, Universitatea de Stat din

august 2017 Moldova, Facultatea Chimie si Tehnologie Chimica, Departamentul
Chimie Industriald si Ecologica

Tipul sau sectorul de  fnyagimant si educatie

activitate
EDUCATIE SI
FORMARE
2014-2016 Modulul psiho-pedagogic
2013-2016 Studii de doctorat, USM, Departamentul Chimie Industriala si Ecologica
2008-2010 Studii de masterat, Departamentul Chimie Industriala si Ecologica; USM
2004-2008 Studii de licentd, Facultatea de Chimie si Tehnologie Chimica, USM
2001-2004 Studii liceale, Liceul Teoretic ,,Stefan cel Mare” Rezina
1992-2001 Studii gimnaziale, Gimnaziul Ciorna
Sfera intereselor - Chimia apelor
stiintifice - Capacitatea de tamponare a unor ape naturale

- Calitatea apelor de suprafata
- Transforméri fotochimice ale poluantilor de mediu in sistemele acvatice
- Capacitatea de autopurificare a apelor naturale
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Limba(i)
materna(e)
Alte limbi
straine
cunoscute
Rusa
Engleza

Franceza

Competente
personale
Competente
de
comunicare
Competente
organizatori
ce

Competente
informatice

Permis de
conducere

Participari
in proiecte
nationale

Limba romana
INTELEGERE VORBIRE SCRIERE
Ascultare Citire Part|C|pare. la Discurs oral
conversatie
C1 C1 C1 C1 C1
B2 | B2 B2 B2 | B2
Bl ‘ B2 ‘ B2 ‘ B2 ’ Bl

Spirit de echipa; comunicare zilnica cu studentii si colegii. Participare activa
la activitatile colectivului.

Organizator la ,,Botezul chimistilor” si alte activitati din cadru USM.
Responsabila de practica tehnologica.

Participarea la conferinte

Moderator conferinte

Responsabil de organizarea conferintelor

O bund cunoastere a instrumentelor Microsoft Office™: Word, Excel, Power Point;
Internet

Categoria B

2009 — 2010 — “Rolul afluentilor asupra formarii calitatii apelor fluviului Nistru
si studiul calitatii apei izvoarelor/cismelelor din bazinul Nistru ca sursd de
alimentare cu apa si pentru irigare”

2011-2012 — “Rolul afluentilor in formarea compozitiei chimice a apelor fl.
Nistru si izvoarelor din bazinul Nistrului ca ecosisteme natural si surse de
ape potabile si pentru irigare.

2011-2014 — “Procese redox catalitice in tehnologii mai pure si mediul
ambiant”

2015 — 2017 - Elaborarea procedeelor de epurare a apelor reziduale de
poluanti greu bipodegradabili §i compozitia, autopurificarea chimica,
2021-2023 - Mecanisme fizico-chimice a proceselor redox cu transfer de
electroni implicate in sistemele vitale, tehnologice si de mediu
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Participari  2013- 2014 - Project 31 coordinator for the region Ukraine, Moldova, South- Eastern
in proiecte  Europe, Central Asia and Caucasus “Network of universities and institutes for raising
internationale ~ awareness on dual-use concerns of chemical materials”

2014- 2015 - CisWastewater — Continous improvement strategy for
increasing the efficiency of wastewaters treatment facilities in the Black Sea coastal
states.

Merite Vara 2014 - diploma de participare la scoala doctorala

2014 — bursa de Excelenta a Guvernului pe anul 2015
2015 — bursa de Excelenta a Federatiei mondiale a savantilor

LISTA PUBLICATIILOR LA TEMA TEZEI DE DOCTORAT
1. Articole in monografii internationale
1. GLADCHI, V., GOREACEVA, N., DUCA, Gh., BUNDUCHI, E., BORODAEV, R,
SURIGHINA, O., LIS, A. Chemical Compozition of Right Bank tributaries of Nistru River and
their General Impact. Management of Water Quality in Moldova. SPRINGER. Part 1V, 2014,
Chapter 6, pp. 81-96. ISSN 0921-092x, ISBN 978-3-319-02707-4.

2. Articole in reviste stiintifice

2.1. in reviste din bazele de date Web of Science si SCOPUS
1. LIS, A., GLADCHI, V., DUCA, GH., TRAVIN, S. Sensitized photolysis of thioglycolic
acid in aquatic environment. In: Chemistry Journal of Moldova, General, Industrial and
Ecological Chemistry. 2021, 16(1), pp. 46-59. DOI: dx.doi.org/10.19261/cjm.2021.796
2. GLADCHI, V., DUCA, Gh., GOREACEVA, N., BUNDUCHI, E., LIS, A. Chemical
composition from the Dniester river tributaries. In: Chemistry Journal of Moldova, General,
Industrial and Ecological Chemistry. 2013, 8(1), pp. 23-32. ISSN 1814-3237.
3. LIS, A., DUCA, Gh., BUNDUCH]I, E., GLADCHI, V., GOREACEVA, N. The study of
the buffering capacity of several water objects in the Republic of Moldova. In: Chemistry
Journal of Moldova, General, Industrial and Ecological Chemistry. 2010, 1(32), pp. 30-36. ISSN
1814-3237.

2.2.in reviste nationale, categoria B
1. LIS, A. Fotoliza directa a cisteinei si tioureei in solutii apoase. In: Studia Universitatis
Moldaviae, seria ,, Stiinte reale si ale naturii”. 2016, 6(96), pp. 133-141. ISSN 1814-3237
2. I'OPAYEBA, H., FHAI[KI/IPI, B., BYHAYKW, E., JIUC, A. Ananu3 0ydepHbIX CBOICTB
U ySI3BUMOCTH K 3akucieHuro Boa CpemnHero J[HecTpa. In: Studia Universitatis Moldaviae, seria
., Stiinge reale si ale naturii . 2015, 1(81), pp. 224-229. ISSN 1814-3237
3. GONTA, M,, LIS, A,, MOCANU, L. Apeducte, sisteme de canalizare si statii de epurare n
Republica Moldova. In: Studia Universitatis, seria ,, Stiinte reale si ale naturii”. 2014, 6 (76), pp. 137-
144. ISSN 1814-3237.

2.3. In reviste nationale, categoria C
1. FHAHKHPI, B., TOPAYEBA, H., BUNDUCHL, E., JIUC, A. Opranuyeckue BeliecTsa B
Bojax mpurtokoB JlHectpa. In: Studia Universitatis Moldaviae, seria , Stiinte reale si ale
naturii”. 2013, 1(61), pp. 131-135. ISSN 1814-3237.
2. DUCA, Gh., GLADCHI, V., GOREACEVA, N., BUNDUCHI, E., BORODAEV, R,
LIS, A., ANGHEL, L., SURIGHINA, O., ROMANCIUC, L. Impactul afluentilor din dreapta
asupra calititii apelor fluviului Nistru in perioada de primdvari a anului 2009. In: Studia
Universitatis, seria ,, Stiinte reale si ale naturii”. 2010, 1(31), pp. 146-153. ISSN 1814-3237.
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3. Articole/Teze in lucrarile conferintelor stiintifice

3.1. in lucririle conferintelor stiintifice internationale
1. JUC, A, TJIAJIKUY, B., AYKA, I'. BiisiHue THOTIIMKOJIEBOM KMCIOTHI 1 THOMOYEBUHBI
Ha TPOIECCHl CAaMOOYHUIICHHSI BOIHBIX cucteM. B: Mamepuanvr mescoynapoownoti nayunoi
KOH(epeHyuu cmyoeHmos, acnupamos u monoovix yuéuwix, Jlomonocos-2021, 12-23 anpens,
"Cexyus Xumus”. Mocksa, 2021, cc. 936. ISBN 978-5-00189-092-8
2. LIS, A., GLADCHI, V., DUCA, Gh. Role of glutathione in the photochemical self-
purification processes of water systems. In: Abstract book of the 6th International Conference,
“Ecological Chestry” 2-3 martie 2017, Chisinau. Chisinau, Republic of Moldova: Academy of
Sciences of Moldova, 2017, pp. 53.
3. GOREACHEVA | N., GLADCHI, V., BUNDUCHI, E., BORODAEV, R., LIS, A.
Mineral forms of biogenic components in the waters of the midll Nistru. In: Book of abstracts of
the Intern. Conference dedicated to the 55th anniversary from the foundation of the Institute of
Chemistry of the Academy of Sciences of Moldova, May 28-30, 2014, Chisinau, 2014. Chisinau,
2014, pp. 158
4. BUNDUCHI, E., LIS, A., GLADCHI, V., GOREACHEVA, N., DUCA, Gh., GAZ, D.
Buffering capacity of waters of some tributaries of Dniester river. In: Abstract book, The V
International Conference-Symposium, Ecological Chemistry, March 2-3, 2012, Chisinau.
Chisinau, Republic of Moldova: Academy of Sciences of Moldova, 2012, pp. 31.
5. GLADCHI, V., GOREACHEVA, N., BUNDUCHI, E., SHURIGHINA, O., LIS, A. The
assessment of the influence of tributaries on the formation of the water content of Dniester. In:
Abstract book, The V International Conference., “Ecological Chestry”, March 2-3, 2012,
Chisinau. Chisinau, Republic of Moldova: Academy of Sciences of Moldova, 2012, pp. 41.
6. GLADCHI, V., GOREACEVA, N., DUCA, Gh., BUNDUCHI, E., BORODAEYV, R.,
ANGHEL, L., SURIGHINA, O., LIS, A. Chemical regime of Dniester tributaries in spring
period of the yaer 2009. In: Book of abstracts of the International Conference dedicated to the
50th anniversary from the foundation of the Institute of Chemistry of the Academy of Sciences of
Moldova, May 26-28, 2009. Chisinau, 2009, pp. 180.

3.2.1n lucririle conferintelor stiintifice nationale
1. LIS, A, GLADCHI, V., DUCA, Gh. Influenta substantelor humice asupra fotolizei cisteinei si
glutationului in sisteme acvatice. In: Integrare prin cercetare si inovare, “stiinte ale naturii si exacte”.
10-11 noiembrie 2021, Chisinau. Chisinau, Republica Moldova: CEP USM, 2021, pp. 143-145. ISBN
978-9975-152-48-8.
2. BUNDUCHI, E., BORODAEYV, R., LIS, A. Dinamica capacitatii de autopurificare a apelor
lacului Danceni in prezenta glutationului. In: Integrare prin cercetare si inovare, “stiinte ale naturii si
exacte”. 10-11 noiembrie 2021, Chisinau. Chisinau, Republica Moldova: CEP USM, 2021, pp. 140-
142. ISBN 978-9975-152-48-8.
3. LIS, A, Gladchi, V., Duca, Gh. Participarea substantelor humice la fotoliza acidului tioglicolic
in mediul acvatic. in: Integrare Prin Cercetare Si Inovare, “stiinte ale naturii si exacte”, 10-11
noiembrie, 2020, Chiginau. Chisinau, Republica Moldova: CEP USM, 2020, pp. 225-228. ISBN 978-
9975-152-50-1.
4. LIS, A., Gladchi, V. Transformiri fotochimice ale acidului tioglicolic in ape. In: Integrare Prin
Cercetare Si Inovare, “Stiinte ale naturii i exacte”, 9-10 noiembrie, 2017, Chisinau. Chisinau,
Republica Moldova: CEP USM, 2017, pp. 151-154. ISBN 978-9975-71-701-4.
5. LIS, A. Transformari fotochimice ale glutationului in ape. In: Integrare Prin Cercetare Si
Inovare, ’stiinte ale naturii si exacte”, 28-29 septembrie, 2016, Chisinau. Chisinau, Republica
Moldova: CEP USM, 2016, pp. 218-221. ISBN 978-9975-71-814-1.
6. I'OPAYEBA, H., FﬂAI[KHﬁ, B., BYHJYKW, E., IUC, A. OnucHka COCTOSHHUS BOJTHOTO
CTOKa TpPaHCTPaHUYHOTO y4acTka J[HecTpa. in: Integrare prin cercetare §i inovare, stiinfe ale
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naturii si exacte”, 28-29 septembrie, 2016, Chisinau. Chisinau, Republica Moldova: CEP USM,
2016, pp. 228-232. ISBN 978-9975-71-814-1.

7. LIS, A. Transformiri fotochimice ale tioureei si cisteinei in apele naturale. In: Rezumatele
comunicarilor la Conferinta Tehnico-Stiintifica a Colaboratorilor, Doctoranzilor si Studentilor, 26-28
noiembrie, 2015, Chisinau. Chisinau: UTM, 2016, pp. 84-87. ISBN 978-9975-45-442-1. Disponibil:
http://repository.utm.md/bitstream/handle/5014/900/Conf UTM_2015 I1_pg84-
87.pdf?sequence=1&isAllowed=y

8. LIS, A.,, GLADCHI, V. Transformari fotochimice ale tioureei in apele naturale. in: Rezumatele
comunicarilor la Conferinta stiintifica Republicana a tinerilor cercetatori ,,Chimie ecologica §i
estimarea rviscului chimic”, ed. XI1I-XIV-a 4, Decembrie, 2014, Chisinau. Chiginau: 2014, pp. §9-91.
ISBN 978-9975-71-594-2.

9. STRATIEV, E., LIS, A. Studiul proceselor de transformare fotochimica a tioureei. in:
Rezumatele comunicarilor la Conferinta stiintifica Republicand a tinerilor cercetatori ,, Chimie
ecologica si estimarea riscului chimic”, ed. XI1I-XI\V-a 4, Decembrie, 2014, Chisinau. Chisinau: 2014,
pp. 72-73. ISBN 978-9975-71-594-2.

10. LIS, A. Aplicarea actinometrelor chimice in evaluarea proceselor fotochimice. In: Integrare
prin cercetare si inovare, "stiinfe ale naturii si exacte”, 26-28 septembrie 2013, Chisinau. Chisinau:
USM, 2013, pp. 77-79.

11. LIS, A., BUNDUCH], E. Evaluarea stabilitatii la acidulare a apelor Nistrului. In: Materialele
Conferintei stiintifice a masteranzilor §i doctoranzilor “Cercetare si inovare — perspective de evolutie
si integrare europeana”’, USM, Chisinau, 2009, pp. 77-78.
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