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Introduction

Depuis le début des années 1950, la production mondiale de plastiques a connu une croissance
exponentielle accompagnant la demande croissante pour ces matériaux. Le faible co(t des plastiques,
la simplicité des procédés de fabrication et de mise en forme et leurs propriétés physiques
intéressantes font qu’ils sont utilisés dans la plupart des secteurs d’activité allant de I'emballage
alimentaire a la construction des batiments [1], [2].

Depuis une dizaine d’année, une attention importante est portée a la gestion et au devenir des
déchets plastiques apres leur utilisation. Cependant, et malgré I’évolution des systémes de gestion de
ces déchets dans les pays développés (recyclage, réutilisation, etc.), le cycle de vie d’un plastique, de
sa production a sa fin de vie, n’est pas un cycle fermé : plus de 12 millions de tonnes de plastiques se
retrouve in fine dans I'environnement [3]—[5]. Les récentes tendances médiatiques ont montré que le
plastique est un sujet d’intérét important du fait de leur présence trés significative et visible dans de
nombreux compartiments environnementaux, de leur persistance et d’'une connaissance limitée de
leur devenir et de leurs impacts sur les écosystemes. Le mot plastique est désormais associé aux
déchets environnementaux et notamment a la pollution des océans.

Les déchets plastiques sont répartis par classe de taille entre méga (> 1000 mm), macro (25 - 1000
mm), méso (5 - 25 mm), micro (< 5 mm) et nano-plastiques (< 1 um) [6], [7]. Aprées de premiéres études
sur les macro déchets plastiques marins facilement identifiables dans les années 1970, les recherches
scientifiques se sont intensifiées au cours des dix dernieres années en incluant notamment les micro
et nano plastiques. Il a ainsi été clairement établi que :

- Les plastiques sont exposés dans I’'environnement marin a la lumiére solaire, a la température, a
I"humidité et aux contraintes physiques qui peuvent engendrer la dégradation et la fragmentation
de ces débris [8], [9].

- Les plastiques contiennent un large panel de composés chimiques comme des additifs (ajoutés
durant la fabrication ou la mise en forme pour améliorer les performances des plastiques) tels que
les plastifiants, les stabilisants thermiques, etc. et des polluants organiques (polluants
environnementaux sorbés sur les déchets plastiques) tels que les hydrocarbures aromatiques
polycycliques, les polychlorobiphényles, les pesticides, etc. [10]-[12].

- Les plastiques peuvent constituer un substrat pour le développement de microorganismes et
peuvent étre ingérés par des organismes vivants et ainsi leur transférer leur contenu en composés
chimiques [13], [14].

Cependant, de nombreuses questions restent sans réponse notamment la forte variabilité des
composés organiques (polluants, additifs, produits de dégradation) présents dans les plastiques en
fonction du type, des caractéristiques et de I'état de photodégradation des plastiques. De méme,
I'impact des plastiques photodégradés contenant des polluants organiques n’a pas été encore évalué
sur les organismes marins.

D’autre part, le bilan environnemental des plastiques (entrant vs détecté) est négatif [15], [16]. Ce
bilan illustre la différence entre la quantité de plastiques estimés par les modeles sur la distribution
des plastiques dans le milieu marin et celle échantillonnée. Ceci signifie que le devenir de ces déchets
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marins n’est pas entierement élucidé et qu’il existe a I’heure actuelle un puit de plastiques non pris en
compte.

Dans ce contexte, ce projet a pour but d’étudier le devenir des débris plastiques marins exposés a
la lumiere solaire. Ce travail s’intéressera plus précisément aux études : (i) de I’évolution des propriétés
de sorption des plastiques vis-a-vis de polluants organiques aprés leur exposition aux UV et a I'impact
de la sorption de ces polluants sur la photodégradation des plastiques (ii) de I'impact du cocktail
« Plastiques - Photodégradation - Polluants organiques » sur le développement d’organismes marins a
différentes échelles trophiques et (iii) du transfert mer-atmospheére de particules de plastiques micro
et nanométriques apportant potentiellement une réponse au bilan négatif.

Le chapitre | de ce manuscrit est consacré a une synthese bibliographique approfondie sur la
problématique des déchets plastiques. Dans un premier temps, la production, la classification, la
formulation, l'utilisation et la fin de vie des plastiques sont abordés. Puis, leur devenir dans
I’environnement en termes de distribution dans le milieu marin, dégradation, impacts sur les
organismes vivants et les reglementations en vigueur pour limiter a I’avenir cette pollution sont décrits.
Ensuite, une partie de ce chapitre est consacrée aux polluants organiques et notamment a leur
sorption sur les plastiques marins. Enfin, une derniére partie présente I’"hypothése d’un transfert des
particules plastiques du milieu marin vers la phase atmosphérique.

Le chapitre Il détaille les matériels et méthodes utilisés durant ce travail notamment les réactifs,
solvants et appareillages ainsi que les protocoles opératoires. De plus, les plastiques modéles en
Polyéthyléne (PE) utilisés durant cette étude sont introduits en décrivant leurs différentes formes,
tailles, formulation et méthodes de vieillissement photochimique. De la méme facgon, les polluants
modeles étudiés, les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP), sont présentés.

Dans le chapitre Ill sont présentés les résultats de la caractérisation des plastiques et du
développement de méthodes permettant d’évaluer les interactions PE-HAP en fonction des
caractéristiques physico-chimiques, notamment le degré de photodégradation, des plastiques.
Ensuite, les aspects cinétiques du phénomeéne de sorption des HAP sur les PE sont abordés ainsi que
|'effet de compétition entre deux HAP différents. Les résultats de la sorption des HAP sur du PE ayant
différentes formes, formulations et degrés de vieillissement photochimique sont également détaillés
ainsi que la distribution des HAP dans le PE. Finalement, I'effet de la sorption des HAP sur la
photodégradation dans I'air ou dans |’eau des plastiques est mis en évidence.

Les aspects éco-toxicologiques sont abordées dans le chapitre IV afin de déterminer I'impact du
cocktail « Plastiques - Photodégradation - Polluants organiques » sur le développement d’organismes
marins a différentes échelles trophiques. Les effets de la formulation du PE, de la présence de HAP
dans le PE, de la photodégradation du PE et de la présence combinée des HAP et des produits de
photodégradation sont évalués sur le développement d’une souche microbienne de Rhodococcus
Rhodochrous et celui d’un biofilm de microorganismes marins mais aussi sur les réponses aux stress
de la moule bleue Mytilus Edulis.

Le chapitre V du manuscrit concerne le transfert mer-atmosphere des particules de plastiques.
Dans ce travail, le transfert des micro et nano plastiques de I’eau vers la phase atmosphérique par
I’éclatement des bulles d’air a lI'interface eau-air est évalué dans des conditions de laboratoire
controlées. L'approche utilisée consiste a simuler I'éclatement des bulles d’air a la surface de
différentes eaux de composition « synthétique » et d’eaux naturelles dopées en particules de
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plastiques. Ce transfert est évalué en fonction de la taille et du type de particules, de la composition
de I'eau, de la taille des bulles et de la photodégradation des plastiques.



Introduction



Chapitre |

Synthese bibliographique



Chapitre | : Synthése bibliographique



Chapitre | : Synthése bibliographique

Chapitre | Synthese bibliographique

1. Plastique : du matériau innovant au polluant environnemental

Cette partie présente le cycle de vie d’un plastique schématisé dans la Figure I-1. La production des
plastiques commence par la synthése de polymere dans lequel seront incorporés des additifs. Le
plastique formé du mélange polymére / additifs est ensuite mis en forme, conditionné et distribué sur
le marché pour utilisation. Apres utilisation, ces plastiques sont considérés comme des déchets et ils
peuvent étre ensuite valorisés (recyclage, réutilisation, production d’énergie) ou jetés dans des
décharges ou dans I'environnement.

Production de matiére premiére Formulation et mise en forme

Polymérisation de monomeres et
production de résines et granulés

Incorporation des additifs et
mise en forme du produit final

Distribution et utilisation

Conditonnement des produits,

- mise sur le marché et utilisation
Reconditionnement

Selection, tri et recyclage

Génération de déchets

Recyclés, valorisés ou placés
dans des décharges

Rejet de déchets plastiques
dans I'environnement

Figure I-1 : Cycle de vie des plastiques [3], [4], [17].
1.1. Historique et Production

Les polymeres sont des macromolécules organiques formées d’unités répétitives, les monomeres.
Ces macromolécules peuvent étre naturelles, artificielles ou synthétiques. Ainsi, il existe des
polymeéres : naturels comme la cellulose et le caoutchouc [18] ; artificiels provenant de la modification
chimique d’un polymeére naturel comme I’estérification de la cellulose ; et des polymeres synthétiques
fabriqués suite a des réactions de polymérisation de monomeres [19], [20].

Les polymeres synthétiques, plus précisément les plastiques, ont été découverts pour la premiére
fois avec les inventions du caoutchouc vulcanisé et du polystyréene (PS) au XIXe siecle [19]. La
production des plastiques a commencé au début du XXe siécle avec la découverte et la
commercialisation de certains polymeéres tels que le polychlorure de vinyle (PVC), polyéthyléne (PE),
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polymeéres a connu une forte augmentation aprés la deuxieme guerre mondiale [4], [19], [21].

Dans les 65 derniéres années, la croissance de la production de matieres plastiques a largement
dépassé tout autre matériau manufacturé. Entre 1950 et 2018, comme le montre la Figure I-2, la
production mondiale de plastiques est passée de 1,5 a plus que 350 millions de tonnes (Mt) [4], [17],
[22], [23]. La Chine est le plus grand producteur de plastiques dans le monde avec 30 % de la production
mondiale, suivi par ’Amérique du Nord (Accord de Libre-Echange Nord-Américain) et les pays de
I’'Union Européenne (UE) qui contribuent respectivement a 18 et 17 % de cette production [23]. Il est
estimé que la production mondiale de plastiques pourrait atteindre 1,1 milliards de tonnes en 2050

(4].
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Figure 1-2 : Evolution de la production de plastiques entre 1950 et 2018 a I’échelle mondiale et européenne en

million de tonnes (Plastics Europe - Statista 2020) [22].

La Figure I-3 montre I'augmentation de la production mondiale de plastiques en fonction de la
croissance démographique. Cette augmentation n’étant pas linéaire suggére que la demande et

|'utilisation de plastiques par habitant ont connu une forte croissance [1], [24].

Figure I-3 : Evolution de la production mondiale de plastiques en fonction de la croissance démographique [1].
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A I'échelle européenne (UE 28 + Norvége et Suisse), en 2018, la demande en plastique dans les
différents secteurs représente un total de 51,2 millions de tonnes de plastiques. Environ 80 % de cette
demande concerne les six plus grands pays européens en termes de population et environ 50 % de
cette demande sont attribués a 3 pays : I'Allemagne avec 24,6 %, suivi par I'ltalie avec 13,9 % et la
France avec 9,4 % [23].

De nos jours, les polyméres synthétiques jouent un role essentiel a la fois dans le progres
technologique et dans la vie quotidienne. En 2018, dans I'UE, I'industrie du plastique (production et
transformation) a permis d’assurer plus de 1,6 million d’emplois dans environ 60 000 entreprises et
plus de 15 milliards d’euros en revenue dans sa balance commerciale [23].

1.2. Classification des plastiques

Il existe plusieurs classifications des polymeres en fonction de leur origine, leur composition
chimique et leurs propriétés.

Comme mentionné précédemment, les polyméres peuvent étre classés selon leur origine entre
naturel, artificiel ou synthétique. Les polymeres synthétiques peuvent étre classés en fonction de
I'origine de leurs monomeres en fossile ou renouvelable [25]. Les monomeéres d’origine fossile peuvent
étre a base du pétrole brut, gaz etc. A la suite de la diminution des ressources fossiles, I’laugmentation
de la demande d’énergie et le réchauffement climatique, les polyméres biosourcés et / ou
biodégradables présentent un intérét du point de vue environnemental [26]. Les polyméres biosourcés
sont ceux formés par des monomeres d’origines renouvelables issus par exemple de la canne a sucre,
de I'amidon, des huiles végétales, etc. [25]. Les polymeéres biodégradables sont détériorés et se
dégradent complétement aprés exposition a des microorganismes [27]. A noter que les polymeéres
biosourcés ne sont pas tous biodégradables et que les polymeres biodégradables ne sont pas
exclusivement biosourcés et comprennent certains d’origine fossile [27], [28].

En fonction de la structuration des monomeres utilisés dans la polymérisation, on peut distinguer
les homopolymeres et les copolyméres. Un homopolymeére est constitué exclusivement d’un seul type
de monomere alors qu’un copolymeére est constitué au moins de deux monomeres répétitifs et ceci
peut étre selon plusieurs enchainements différents (aléatoire, périodique, blocs ou en greffons) [21],
[29].

Selon leur structure chimique, les polymeres sont classés comme ayant une structure a chaine
constituée principalement de liaison Carbone-Carbone comme le PE ou PP et ceux dont la chaine est
formée d’hétéroatomes comme les liaisons Carbone-Oxygene dans le cas du polyéthylene téréphtalate
(PET) ou les liaisons Carbone-Azote dans le cas du PA [29]. La Figure I-4 montre les structures chimiques
des principaux polymeres utilisés.

D’autre part, les chaines des polymeres peuvent étre linéaires, ramifiés, réticulés, ce qui différencie
par exemple le polyéthyléne basse densité (LDPE) du polyéthyléne haute densité (HDPE). Le HDPE qui
est formé de chaines plutét linéaires est plus dense et résistant que le LDPE. Le HDPE est aussi plus
cristallin que le LDPE. La cristallinité étant dépendante de I'alighement des chaines du polymére. Selon
la cristallinité, il existe deux classes de polymeres : les amorphes et les semi-cristallins [29], [30].

En fonction de leurs propriétés thermomécaniques, les polymeres appartiennent a la catégorie des
thermoplastiques, des thermodurcissables et des élastoméres. Les thermoplastiques peuvent étre
fondus a haute température et durcissent en refroidissant, comme le PE, PP, PVC et PET. Les
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thermodurcissables, suite a leur mise en forme, se solidifient et maintiennent leur forme de facon
permanente, comme le polyuréthane (PU), les silicones et les polyesters insaturés. Les polymeéres
thermodurcissables sont plus réticulés que les thermoplastiques, les réticulations entre les chaines
rendent le polymeére plus dur et plus difficile a fondre. Les élastomeéres, obtenus aprées réticulation,
présentent des propriétés élastiques [29], [30].

Polyéthyléne (PE) Polypropyléne (PP) Polychlorure de vinyle (PVC)
I~k - AN
n
N !
Polystyrene (PS) Polyuréthane (PU)
A~_0
n
Polycarbonate (PC) Polyéthyléne téréphtalate (PET)
jep ol O~
0] O
n
Acrylonitrile butadiéne styréne (ABS) Polyester
=
X z
CN y )'L R2

Figure I-4 : Structures chimiques de quelques polymeéres.

D’autres classifications existent en fonction de leurs propriétés mécaniques, électriques,
thermiques, optiques et de leur charge ionique.

1.3. Formulation et propriétés

Les polyméres synthétiques sont formés de chaines composées de monomeéres répétitifs. lls sont
formés par des réactions de polymérisation, généralement en mélangeant les monomeres sous I'effet
de la chaleur et de la pression en présence de catalyseurs. La polymérisation peut étre une réaction
par étapes (step-growth polymerization) ou en chaine (chain-growth polymerization). La
polymérisation par étapes peut étre une polycondensation ou polyaddition dans laquelle les
monomeres avec deux ou plusieurs groupes fonctionnels réagissent entre eux pour former des
oligomeres et par la suite le polymére. La polymérisation en chalne comporte trois étapes : 'amorcgage
et formation de centres actifs (radicaux, ions ou organométalliques), la propagation et la terminaison
[31]-[33]. Les propriétés physico-chimiques d’'un polymeére et éventuellement son utilisation
dépendent de la structure des chaines.

Cependant, les polymeres synthétiques n’ont pas toujours les propriétés physico-chimiques et
mécaniques souhaitées et il est souvent nécessaire d’ajouter des additifs pour modifier et / ou
améliorer leurs performances. Ces additifs peuvent étre des modificateurs ou des charges et renforts
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intégrés durant la fabrication du polymere [34], [35]. Le Tableau I-1 montre les principales familles

d’additifs et leur fonction / but d’utilisation.

Tableau I-1 : Les additifs des plastiques, leur fonction et exemple [36]-[42].

Type Fonction Exemple

Protéger le polymeére de la déformation et la .
g poly Elastoméres

Antichocs . .
formation de fissures
. . Réduire / inhiber la tendance des plastiques a Sels d’alkyl
Antistatiques / , P . d . ¥
conserver une charge électrostatique ammonium
Biocide Eviter le développement et la prolifération des Dérivés de
microorganismes I'isothiazoline
Conducteurs Etablir un réseau conducteur dans le polymére Noir de carbone
. Durcissement et Initier et controdler la vitesse des réactions de Peroxydes
S 7 . . 7 . . . .
3 réticulation réticulation des thermodurcissables organiques
=)
©
K . Limiter le contact entre le polymére et les )
= Lubrifiants . 1 p ¥ Paraffines
3 outils métalliques de mise en forme
=
. - . Oxydes
Pigments et colorants Modifier la couleur du plastique s
métalliques
. Augmenter la flexibilité du polymeére facilitant
Plastifiants & . POty Phtalates
sa mise en forme
Contrdler / inhiber la combustion et réduire Polybromo-
Retardateur de flamme ) . , s
I’évolution de la fumée diphényléthers
- Absorber les UV ou réagir avec les radicaux .
Stabilisants UV ) & . Chimassorb
libres provenant de la photo-oxydation
- . Réduire la thermo-oxydation durant la
Stabilisants thermiques . . ) e Irganox
fabrication, la mise en en forme et |'utilisation
Améliorer la rigidité et la dureté ; Réduire le Carbonate de
Q Charges neutres N . .
@ co(t du plastique calcium
.g Renforcer les propriétés mécaniques
. i caniqu .
o Fibres et renforts prop g Fibres de verre

(résistance a la traction, élasticité etc.)

Ces modifiants sont ajoutés pour améliorer les propriétés du polymeére et / ou pour le protéger et
augmenter sa durée de vie dans des conditions extérieurs (surtout température et UV) durant sa
fabrication, sa mise en forme et son utilisation. Les charges et renforts sont utilisés pour réduire le
colt et modifier les propriétés du plastique selon la taille, la géométrie des particules et leurs
propriétés de surface. Par exemple, les particules fines de carbonate de calcium améliorent la

résistance mécanique des films de polyoléfines [36], [37].

Ces additifs, en fonction du type du polymeére et de son utilisation, peuvent étre incorporés en large
quantité pouvant aller jusqu’a 70 % de la masse du polymere vierge. En moyenne, les plastiques (hors
fibres) contiennent 93 % de résine de polymeére et 7 % d’additifs. Cependant, certains de ces additifs,
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comme les phtalates, présentent un risque environnemental et sont classés comme perturbateurs
endocriniens et cancérigénes [17], [42].

La composition des plastiques a évolué au fil du temps, avec la découverte de nouveaux polyméres,
copolymeres et additifs. Cela signifie par exemple qu’un objet plastique fabriqué en 1960 aura une
composition différente qu’un autre fabriqué plus récemment.

1.4. Utilisation des plastiques

Les plastiques présentent plusieurs avantages du fait de leur faible co(t, leurs propriétés physiques
et leurs caractéristiques telles que la légereté, la résistance, la durabilité et leur pouvoir isolant
thermique et électrique. Grace a ces propriétés les plastiques sont de plus en plus utilisés dans
différents secteurs.

POLYMER Packaging Building & Electrical Agriculture Household, Others
TYPES Construction & Electronic Leisure
& Sports

PE-LD / PE-LLD ) ] . .

PE-HD / PE-MD . ' ) ’ )
pp ) > ® )

PS ’ ) > ’ )
EPS ) )
PVC ) » » ) N
PET
ABS | SAN : D J )
PMMA : . , >
PA ) ] )

PC 1

Other
thermoplastics

PUR ] ’

Other plastics ) ' > . " .

39.9% 19.8% 9.9% 6.2% 3.4% 4.1% 16.7%

Figure I-5 : Consommation européenne en matiére plastique en 2018 en fonction du type de polymere et du
domaine d’utilisation [23].
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La Figure I-5 montre la consommation européenne en matiére plastique en 2018 en fonction du
type de polymere et du domaine d’utilisation. Ainsi, le PP constitue 19,3 % de la demande globale en
plastiques, suivi par le LDPE et HDPE qui comptent respectivement pour 17,5 et 12,2 % de la demande
en résine. D’autres polymeéres sont aussi utilisés parmi lesquels le PVC, PUR, PET, PS et le polystyréne
expansé (EPS) [23].

Comme le montre la Figure I-5, les plastiques sont surtout utilisés dans le domaine des emballages
qui constitue 39,9 % de la demande globale en plastique. Ceci est surtout lié a la commercialisation de
plastiques a usage unique pour les emballages. D’aprés ces données, I'utilisation de plastiques en tant
gu’emballage est dominée par le PE, le PP et le PET, qui représentent a eux seuls environ 90 % des
emballages. Le PET est presque exclusivement utilisé dans les emballages pour la fabrication des
bouteilles d’eau. L'utilisation du PE et PP est majoritaire dans l'industrie des emballages, mais ils sont
aussi utilisés dans tous les autres secteurs [4], [17], [23]. La majorité des emballages actuels sont a
usage unique ce qui coincide avec I'augmentation de la production de plastique et éventuellement
avec la quantité de déchets plastiques produite.

Le deuxiéme secteur ol le plastique est fortement employé est celui du batiment et de la
construction, qui représente 19,8 % de la consommation de plastiques et plus de 50 % de PVC. Ce
dernier est principalement utilisé dans ce domaine pour les tuyaux, les cables d’isolation, les cadres de
fenétre et de porte. Les autres secteurs d’utilisation des plastiques sont les suivants, classés par ordre
de consommation décroissant : automobile, électrique / électronique, utilisation domestique / loisirs
/ sport, agricultures et d’autres [4], [17], [23].

1.5. Fin devie

Le cycle de vie d’un produit plastique dépend du type de plastique, de ses propriétés et de la facon
dont le produit est concu, fabriqué et utilisé. Ainsi, tous les produits plastiques n’ont pas la méme
durée de vie, comme le montre la Figure |-6. La durée de vie des plastiques peut varier de quelques
semaines pour certains emballages a usage unique a des décennies pour des matériaux utilisés en
construction.

1 H Product lifetime distributions
08 —Packaging
—Consumer & institutional products
0.6 Other and textiles
—— Electrical & electronic
E 0.4 4 ——Transportation
Industrial machinery
0.2 DQ Building and construction
o I/ >

=5 - e —— - —

10 20 30 40 50 60 70
Years

-0.2-

Figure 1-6 : Distribution de la durée de vie des produits plastiques en fonction des secteurs d’utilisation tracée
selon la loi log-normale (log-normal probability distribution functions, PDF) [17].

De ce fait, la quantité de déchets plastiques collectés n’est pas corrélée a la production de
plastiques que ce soit en termes d’année ou de type de polymeres. Par exemple, en Europe en 2018,
61,8 millions de tonnes ont été produits et seulement 29,1 millions de tonnes de déchets plastiques
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post-consommation ont été collectés. De méme, en 2017 la production mondiale en PVC était de 41
millions de tonnes alors que la quantité de PVC récupéré en tant que déchets était de 16 millions de
tonnes. Cet effet est essentiellement d( a la longue durée de vie du PVC dans le secteur des batiments
et de la construction [4], [23].

A noter qu’en terme de déchets plastiques, il existe des déchets plastiques pré- et post-
consommation. Les déchets plastiques pré-consommation sont générés durant la fabrication et la mise
en forme de piéces en plastique. Ces déchets sont plus faciles a récupérer, réutiliser et / ou recycler et
ils causent donc moins de risques que les déchets post-consommation, auxquels on s’intéressera
exclusivement dans cette partie [4].

Les déchets post-consommation collectés peuvent étre valorisés, recyclés, utilisés pour produire de
I’énergie ou placés dans des décharges. Le recyclage des plastiques peut étre mécanique, chimique ou
par dissolution pour former un autre matériau recyclé, des monomeres ou d’autre produits chimiques
de base.

La gestion des déchets plastiques dans I'UE entre les années 2006 et 2018 montre que la quantité
de déchets plastiques collectés a augmenté de 19 % et que le rejet des déchets dans les décharges a
diminué d’environ 50 %. Ceci s’est accompagné de I'augmentation de la valorisation des déchets
plastiques en termes de recyclage et de production d’énergie. En 2018, les déchets plastiques collectés
sont répartis ainsi : (i) 32,5 % recyclage qui consiste en un retraitement de ces déchets en plastiques
secondaires par voie mécanique notamment pour les thermoplastiques ou par voie chimique en
dépolymérisant le plastique [23], [43], (ii) 42,6 % production d’énergie en transformant les plastiques
en carburant par incinération, pyrolyse ou gazéification [23], [44], et (iii) 24,9 % dans les décharges
municipales dans lesquelles il y a un risque de rejet de particules plastiques dans I’environnement ou
d’incinération de ces déchets causant la formation de gaz toxiques [23], [45], [46]. Une partie des
déchets plastiques post-consommation n’est pas collectée di aux dépbts sauvages de déchets.

Malgré I'évolution des systemes de gestion de déchets plastiques actuels dans les pays développés,
le cycle de vie d’un plastique de sa production a sa fin de vie n’est pas un cycle fermé. D’autre part,
dans les pays en cours de développement, des emballages sont fabriqués sans conception préalable
d’une stratégie de gestion de déchets appropriée. Selon les tendances actuelles d’ici 2050, 33 milliards
de tonnes de déchets plastiques seront générés dont 12 milliards de tonnes seraient dans des
décharges ou dans I’environnement continental ainsi que marin [3], [4].

2. Déchets plastiques marins : Du macro aux nano-plastiques

Vu que la production de plastique a augmenté de 70 % dans le monde au cours des 15 dernieres
années et comme le systeme de gestion des déchets est défaillant surtout dans les pays en
développement, le risque de rejet des déchets plastiques dans I'environnement est bien réel [4], [5],
[47].

Cette partie présente les déchets plastiques environnementaux, leurs origines et leur distribution,
leur échantillonnage et leur caractérisation, leur devenir dans le milieu marin, leurs impacts
environnementaux, ainsi que les solutions et législations envisagées pour réduire le rejet de déchets
plastiques dans I'environnement.
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2.1. Définitions

Les déchets marins sont tous matériaux solides persistants, fabriqués, transformés qui sont jetés,
éliminés ou abandonnés dans le milieu marin et cotier. Les déchets plastiques sont le plus souvent
classés en fonction de leur taille en quatre classes principales. Selon « Guidelines For The Monitoring
And Assessment Of Plastic Litter In The Ocean », les classes de tailles les plus couramment utilisées
sont : Méga (> 1000 mm), macro (25 - 1000 mm), méso (5 - 25 mm), micro (< 5 mm) et nano-plastiques
(<1um)[6], [7], (48], [49].

Depuis les années 1990, les macro et méso-plastiques sont trouvés dans les divers compartiments
de I'environnement, surtout dans le compartiment marin, sur les plages, les cotes et dans les mers et
océans [47], [50]-[60]. Malgré les premieres études sur les déchets plastiques marins dans les années
1970 [51], [61]-[63], les recherches scientifiques sur les micro et nano plastiques ne se sont accentuées
gu’au cours des dix derniéres années comme le montre la Figure I-7, pour compléter les connaissances
sur la présence des déchets plastiques dans le milieu marin et leur devenir.
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Figure I-7 : Evolution du nombre d’articles scientifiques concernant les plastiques marins. Résultats obtenus pour
les articles de recherche dans la base de données Sciencedirect en utilisant les termes «Marine Plastic(s)» «Marine
Microplastic(s)» et «Marine Nanoplastic(s)» dans le titre, le résumé ou les mots clés et en sélectionnant le théme
« Environmental Science ».

Les microplastiques (MPs) sont classés, en fonction de leur origine, en microplastiques primaires et
secondaires [1], [64], [65]. Les MPs primaires sont produits intentionnellement a une taille inférieure
a 5 mm comme les particules abrasives, les poudres de polymeéres, les granulés et d’autres matiéres
premieres de production [66], [67]. Les MPs secondaires proviennent de la fragmentation des
plastiques dans I'environnement ou pendant leur utilisation, par exemple les fibres textiles [9], [68].
Ce phénomene de fragmentation des déchets plastiques sera détaillé dans la partie 2.4.2.

La classification par taille pour les nano plastiques (NPs) est sujette a plus de discussions
scientifiques. Certains chercheurs considerent que les nano plastiques sont des particules de taille
inférieure a 100 nm alors que d’autres les considére comme étant inférieures a 1000 nm [69], [70].
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Ainsi, il est nécessaire pour les chercheurs d’élaborer dans les publications scientifiques leur propre
définition des NPs qui doit inclure non seulement la tailles des particules ou la distribution
granulométrique mais aussi le type de matériau, sa méthode de fabrication, sa morphologie et
persistance [71].

2.2. Sources, transport et distribution

Le rejet des plastiques dans I’environnement existe depuis le début de la production en masse des
plastiques, et de nos jours, la pollution en plastiques est désormais omniprésente dans tous les
compartiments environnementaux. Il est estimé qu’environ 60 % de tous les plastiques produits entre
1950 et 2015 (environ 4900 Mt) ont été jetés et s’accumulent dans des décharges ou dans le milieu
naturel [17], [72]. Les sources, transport et distribution des déchets plastiques dans le milieu marin
sont assez bien connus et documentés [64], [73]-[77].

2.2.1. Sources

Etant donné que la plupart des activités humaines sont dans les zones continentales, les déchets
plastiques marins sont le plus souvent originaires de ces zones. Il est largement cité que I'apport de
plastiques dans les océans provenant des activités terrestres est de 80 % et que les 20 % restants sont
issus des activités maritimes [1], [5], [78]. Jambeck et al., 2015 ont estimé qu’en 2010, entre 4,8 et 12,7
millions de tonnes de plastique sont entrées dans les océans depuis les environnements cétiers [5].

Les macro-plastiques dans I’environnement continental sont le plus souvent dii a une mauvaise
gestion des déchets plastiques, par exemple des fuites ou dissémination involontaire a partir d’une
station de traitement des déchets, ou des détritus abandonnés par des individus. Il s’agit notamment
des produits plastiques courants tels que les bouteilles, les sacs, les emballages en plastique et plus
récemment des masques et des gants [79]—[81]. Les plastiques de plus petites tailles (micro et nano)
peuvent provenir de diverses sources telles que les effluents domestiques et industriels vers les
stations d’épuration des eaux usées et des rejets de ces stations vers I'environnement. Ces déchets
sont constitués notamment de nanomatériaux, fibres ou microbilles utilisés dans I’administration des
médicaments, dans les peintures et les produits cosmétiques qui sont susceptibles d’étre éliminés dans
les effluents domestiques et industriels [82]-[89]. Par ailleurs, des microplastiques primaires peuvent
étre perdus accidentellement dans I’environnement pendant leur production, leur emballage, leur
transport et leur utilisation [78], [90].

Les contributeurs a la pollution de plastiques marins comprennent les navires, les bateaux, les
yachts et les croisieres pour la péche, la marine marchande, les activités militaires et les loisirs. A ceux-
la, se rajoutent les plateformes pétrolieres marines et leurs navires associés. Leur rejet de détritus peut
étre accidentel ou délibérément illégal. Par exemple, dans le cas du transport maritime de
marchandises dans des conditions climatiques difficiles sous I'action du vent et des vagues, des
conteneurs transportant des produits plastiques peuvent étre perdus en mer [91], [92]. Par ailleurs,
des filets et outils de péches peuvent étre aussi perdus ou abandonnés dans le milieu marin.

2.2.2. Transport du milieu continental vers le milieu marin

Apreés leur introduction dans I'environnement continental, les plastiques peuvent étre transportés
par diverses voies vers le milieu marin [64], [77].
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- Voie fluviale

Les rivieres recoivent des déchets plastiques provenant de différentes sources telles que les
débordements d’égouts, les eaux de ruissellement du sol, les eaux de pluie, les détritus directs, etc.
Ces déchets sont ensuite déversés dans les lacs, les mers et les océans [93]—[95]. Lebreton et al., 2017
estime qu’entre 1,15 et 2,41 millions de tonnes de déchets plastiques arrivent aux océans chaque
année par les rivieres [95].

- Voie aérienne

Bien que le transport et les dépobts de micro et nano plastiques atmosphériques continentaux vers
I’océan puisse étre une voie importante de pollution, il existe peu d’informations sur la présence et la
distribution de ces plastiques dans I'atmosphére marine. Des études récentes ont montré que les
microplastiques atmosphériques, en particulier les microfibres et textiles, sont une source importante
de pollution de I'océan [96], [97].

2.2.3. Distribution dans le compartiment marin

Une fois dans I’environnement marin, la distribution et le transport des déchets plastiques, que ce
dernier soit vertical ou horizontal, sont dépendants des caractéristiques des déchets plastiques et des
facteurs environnementaux locaux.

Le transport vertical des plastiques dans 'eau, ou vitesse de sédimentation, est principalement
affecté par la densité, I’état de surface et la taille des particules plastiques [98]—-[102].

Dans les océans, les plastiques sont distribués dans la colonne d’eau selon leur densité. Les densités
des polyméres les plus communs par rapport a celles des eaux douce et marine sont présentés dans la
Figure I-8. Les polymeres de plus faible densité, tels que le PP et le PE, flottent et dominent en surface
de la mer (25 % et 42 %, respectivement) mais diminuent en abondance dans la colonne d’eau (3 % et
2 % dans les grands fonds, respectivement). Les polymeéres plus denses, tels que le PVC, les polyesters
et les acryliques coulent et sont plus nombreux en profondeur (5 % dans I'eau de mer de surface contre
77 % dans les eaux profondes) et ils tendent a s’accumulent dans les sédiments marins [16], [100],
[103], [104]. Ces sédiments deviennent alors des puits de plastiques sur du long terme. Les
concentrations les plus élevées de plastique se trouvent a ces endroits, 103 - 10* particules/m?3 dans les
sédimentsvs 0,1 - 1 particules/m?* dans la colonne d’eau [100]. Dans les sédiments de plages fortement
polluées, les microplastiques (0,25 a 10 mm) peuvent constituer 3,3 % des sédiments en poids, contre
0,12 % sur des plages témoins non considérées comme polluées [105], [106].

Des études ont montré que les rivieres contiennent une fraction plus élevée de plastiques a haute
densité que I'océan, et que la présence de ces plastiques dans les océans diminue en s’éloignant des
zones cotieres. Ceci est attribué aux turbulences et a l'intensité du courant qui permettent aux
plastiques d’étre transportés horizontalement [107], [108]. Le transport des plastiques ayant une
densité intermédiaire, tel que le PS, est dépendant des conditions environnementales locales telles
gue la température et la salinité de I'eau ainsi que du vent et du courant.
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Figure I-8 : Densité de quelques plastiques commerciaux par rapport aux densités de I’eau douce (1,00 g/cm?) et
de I'eau marine (1,02 et 1,04 g/cm?) [30], [76].

La surface des plastiques dans le milieu marin peut étre exposée a sa colonisation par des
organismes vivants (ou biofouling) sur la surface du plastique en contact permanent ou fréquent avec
de I'eau [13]. Ce phénomene augmente la densité du plastique et diminue sa flottabilité [99], [109]-
[112]. Les plastiques présentant une grande surface spécifique, tels que les films et les fibres, sont
susceptibles d’avoir un taux de sédimentation plus élevé a cause de ce biofouling [109]. Ce dernier est
également fortement affecté par des facteurs environnementaux, notamment la température et la
concentration en nutriments. Le dégradation de ce biofilm bactérien se produit aprés la chute de ces
particules en absence de lumiere, créant une boucle dans laquelle les particules coulent et se
remettent en suspension sur une période de temps [111]. Les plastiques de plus petites tailles ont
tendance a couler plus rapidement que les plus grands plastiques et la fraction de plastique de taille
inférieure a 300 um augmente avec la profondeur [113], [114].

Par ailleurs, des études ont aussi montré que des particules plastiques, notamment du PP et du EPS
ayant des faibles densités, peuvent étre enrichies dans la microcouche de surface marine qui est
I'interface entre I'eau et I'atmosphére et dans laquelle la matiere organique est plus susceptible de
s’accumuler [115]-[120].

Le transport horizontal des plastiques en surface des océans est notamment contrélé par le vent.
Ceci affecte particulierement les objets flottant en surface de I'eau [15]. Ces plastiques sont
transportés a la fois plus loin et plus vite. C’est notamment le cas des plastiques expansés, comme le
PS expansé, ou des bouteilles et contenants remplis d’air [76], [121], [122]. En raison du vent et des
courants océaniques, les débris plastiques flottants ont tendance a s’accumuler dans les gyres
océaniques, qui correspondent a des zones enrichies en plastiques flottants. Ainsi, les plastiques
flottants sur ou sous la surface de I'eau, sont de plus en plus médiatisés avec I'identification des
«Garbage Patches» au centre des gyres océaniques. Actuellement, il existe cinq gyres océaniques
connus pour accumuler des plastiques, notamment le Pacifique Nord [123]-[125], le Pacifique Sud
[126], [127], I'Atlantique Nord [128]-[130], I’Atlantique Sud [131], [132] et 'Océan Indien [132]. Il est
a noter que des débris plastiques sont accumulés aussi dans différentes zones de la mer Méditerranée
[108], [133]-[136].
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Selon des études dédiées a la détermination de I’'abondance des déchets plastiques dans le milieu
marin, des modeles ont été utilisés pour estimer leur abondance globale et simuler leur transfert et
leur distribution [5], [95], [137]-[139]. La Figure 1-9 représente les données comparant les résultats
d’une campagne d’échantillonnage et de quantification des plastiques a un modele de prédiction de
distribution des plastiques en surface des océans.
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Figure 1-9 : Concentrations de débris plastiques dans les eaux de surface des océans. Les cercles colorés indiquent
les concentrations massiques sur 442 sites. Les zones grises indiquent les zones d’accumulation prédites par le
modele de Maximenko et al. 2012 (le gris foncé et le gris clair représentent respectivement les zones
d’accumulation de fortes et de faibles concentrations prédites). Les zones blanches sont considérées comme des
zones de non-accumulation. Données de Cozar et al. 2014 [113], [137].

Il existe toutefois des zones ol I'abondance de plastique échantillonnée est inférieure a celle
estimée par les modeles [15], [16]. Ce « missing plastic » est attribué a une fraction non détectée ou
non analysée de plastiques comme celle perdue au fond des océans ou la fraction nanométrique. Ceci
pourrait étre aussi attribué a un puit de plastique non pris en compte a I’heure actuelle, comme par
exemple, le transfert de particules de plastiques vers I'atmosphere.

2.3. Méthodes d’échantillonnage et détermination

Les débris plastiques marins constituent une préoccupation environnementale mondiale et la prise
de conscience actuelle de I'ampleur du probléme a orienté les recherches vers le développement de
méthodologie d’échantillonnage, de traitements d’échantillons et de traitement de données pour la
guantification de ces plastiques. La caractérisation des particules plastiques, qui peut inclure
I'isolement, I'identification et / ou la quantification, est un défi analytique en raison du manque de
méthodes normalisées, ce qui empéche toute comparaison entre différentes études. De ce fait, le
besoin de comparaisons spatio-temporelles a des échelles multiples a poussé le développement et le
partage de méthodes et de techniques [140].

2.3.1. Echantillonnage

L’échantillonnage des déchets plastiques dans les différents compartiments du milieu marin,
surface, colonne d’eau et sédiments, nécessitent des approches différentes.
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Les prélevements d’eau de surface ou de subsurface sont généralement réalisés avec des filets a
Neuston ou Manta qui permettent de filtrer les particules de I'’eau a différentes profondeurs selon le
type de filets utilisé [141]-[143]. Des bouteilles de préléevement type Niskin ou Nansen peuvent aussi
étre utilisées pour prélever I'’eau de la colonne [144], [145].

Pour les prélevements de sables ou de sédiments, plusieurs méthodes sont mises en ceuvre. Pour
les échantillons de sables, des prélevements a I'aide de spatule métallique et pour les sédiments en
profondeur des filets ou carottier peuvent étre envisagés.

2.3.2. Traitement d’échantillon

Le traitement en laboratoire post échantillonnage est essentiel pour isoler, catégoriser et
caractériser les particules plastiques. Les méthodes de traitement d’échantillon les plus couramment
utilisées pour I'isolement et la détermination de particules plastiques sont : le tamisage, la filtration,
la digestion et la séparation par densité. L'approche sélectionnée pour la séparation des particules
plastiques dépend de la méthode analytique a appliquer par la suite pour analyser I’échantillon [146].

- Séparation par densité

Comme mentionné précédemment, les densités des particules de plastique peuvent varier entre
0,8 et 1,4 g/cm? selon le type de polymére et le procédé de fabrication. D’autre part, dans le cas des
échantillons de sédiments, la densité typiques des sables / sédiment est de 2,65 g/cm3. Cette
différence de densité est utilisée pour séparer les particules plastiques des grains de sédiments en
mélangeant I'échantillon de sédiment avec une solution aqueuse saturée de facon a augmenter sa
densité (solution de Chlorure de Sodium, Chlorure de Zinc, etc.) [147]-[150]. Ensuite, les sédiments se
déposent rapidement au fond du contenant, tandis que les particules de faible densité restent en
suspension ou flottent a la surface de la solution. Par la suite, le surnageant avec les particules
plastiques est récupéré pour un traitement ultérieur.

- Tamisage et filtration

Le tamisage peut étre utilisé dans un premier temps pour séparer les plus gros plastiques. De
méme, les particules plastiques peuvent étre séparées des échantillons d’eau ou du surnageant issu
de la séparation par densité a I'aide de tamis a mailles de tailles variables ou de filtres de différentes
porosités [151]-[154]. Les matériaux retenus dans le tamis ou filtre sont collectés (et triés), tandis que
ceux qui passent a travers sont généralement jetés. L'utilisation de tamis avec différentes tailles de
maille permet de distinguer les catégories de taille des microplastiques.

- Digestion

Les échantillons d’eau et de sédiments contiennent de la matiere organique naturelle qui peut étre
éliminée par oxydation ou digestion enzymatique. Des agents oxydants forts comme le mélange
Piranha (H2504 conc ; H202 conc ; 3:1) ou la réaction de Fenton (H,03 conc ; Fe2*) sont utilisés pour éliminer
cette matiére organique qui peut interférer dans la caractérisation des particules plastiques [155]—
[158]. Cependant, en raison de leur réactivité élevée, des réactions secondaires entre ces réactifs et
certains polymeéres peuvent se produire, entrainant une altération des particules plastiques (perte de
masse, oxydation...) [159]. La digestion alcaline avec les mémes risques d’altération des plastiques et
I’élimination enzymatique des matrices organiques qui est moins susceptible d’endommager les
plastiques sont également possibles [160]-[162].
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2.3.3. Catégorisation

En premiére approche, un tri visuel des résidus est nécessaire pour séparer les plastiques les plus
gros (macro, méso et micro) des autres matériaux, tels que les débris organiques (fragments de
coquillages, parties d’animaux, algues séchées, ou herbes marines, etc.) et d’autres éléments
(revétements de peinture métallique, goudron, verre, etc.). Cela se fait par examen direct de
I’échantillon a I'ceil nu ou a I'aide d’une loupe binoculaire [125], [154], [163].

Des aspects tels que la taille, le type et la couleur du plastique peuvent étre associés a sa source et
au temps passé dans I'environnemental [141], [164], [165]. La Figure 1-10 montre des exemples de
microplastiques prélevés dans I'océan Pacifique.
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Figure 1-10 : Echantillon de microplastiques prélevé dans le « Great Pacific Garbage Patch » G 34 °42°210 N - 142
°21°004 W [166].

Comme le montre la Figure I-10, les plastiques échantillonnés peuvent étre présents sous forme de
fragments, films, fils (fibres, filaments, bruns), mousses et granulés [7], [167], [168]. Récemment, les
paillettes sont également mentionnées dans la littérature comme un type de microplastiques négligé
[169], [170]. L'aspect visuel peut influencer I'efficacité de I'échantillonnage sur la plage et il est
essentiel pour le tri des débris plastiques apres la collecte [154].

La catégorisation par taille peut classer les débris plastiques selon les groupes déja mentionnés :
macro, méso, micro et nano-plastiques. Cependant les gammes de taille pour la classification ne sont
pas réglementées par manque de directives et de méthodes normalisées et elles sont encore
débattues dans la communauté scientifique [168]. Des gammes de sous-tailles peuvent étre prises en
compte dans différentes études en fonction de la taille des tamis utilisés. Il est a noter que les
méthodes d’échantillonnage océanique telles que I'utilisation de filet flottant de type Manta
discriminent les particules de plastique d’une taille inférieure a 300 um [141]. Ainsi, la plupart des
études présentées ici traitent des débris de plastique de I’échelle macro au micro.

2.3.4. Identification et quantification
L'approche la plus courante décrite dans la littérature pour l'identification des particules de

21



Chapitre | : Synthése bibliographique

plastiques est l'utilisation des techniques spectroscopiques comme l'infrarouge a transformée de
Fourier (FTIR) et la spectroscopie Raman. Ces techniques sont non destructives, nécessitent une
guantité minime d’échantillon et la nouvelle génération de ces appareils couplés a un microscope et
un systeme d’imagerie peut donner des informations supplémentaires concernant la distribution de la
taille des particules des échantillons [171], [172].

La spectroscopie infrarouge est un outil précieux pour I'identification des débris plastiques marins
comparant les spectres d’échantillons inconnus a des spectres de référence sur un domaine de
nombres d’ondes allant généralement de 400 3 4000 cm™ [173], [174]. Deux modes d’analyse peuvent
étre utilisés en FTIR en fonction de la taille et de la forme de I'échantillon plastique : transmission et
réflectance totale atténuée (ATR). Dans le mode transmission, le rayonnement IR traverse I’échantillon
plastique, généralement sous forme de film mince, ce qui permet I'obtention d’un spectre IR de la
totalité de I'épaisseur de I'échantillon. Le mode ATR consiste a placé I’échantillon sur un cristal dans
lequel le rayonnement IR subit plusieurs réflexions totales. Une partie du rayonnement IR, onde
évanescente, est absorbée par les quelques premiers micrometres de |’échantillon ce qui permet
d’acquérir le spectre IR de la surface de I'échantillon. Le mode transmission permet une meilleure
sensibilité par rapport a I’ATR dans lequel I'analyse de la surface de I"échantillon est sujette a la
contamination. Cependant, vu que la majorité des débris plastiques collectés du milieu marin sont de
tailles et de formes diverses, le mode ATR est le plus utilisé. La spectroscopie infrarouge de type micro-
FTIR, permet d’analyser des plastiques aussi petits que 10 um [172], [175]-[177]. Cette méthode a été
utilisée pour identifier des débris plastiques collectés durant plusieurs campagnes d’échantillonnage
[10], [12], [178], [179]. Elle permet aussi de différencier les échantillons en LDPE et HDPE car le LDPE
présente un pic supplémentaire a 1377 cm™ [174], [180].

La spectroscopie Raman permet l'identification des plastiques a partir des pics caractéristiques dans
leur zone d’empreinte [181], [182]. Méme si la spectroscopie Raman présente une couverture
spectrale plus large, une meilleure résolution, moins d’interférences vis-a-vis de I'eau et peut analyser
des particules de plastique de plus petites tailles (jusqu’a 100 nm) par rapport au FTIR, elle présente
une limitation dans I'analyse des échantillons environnementaux. Selon le type de polymére et le
temps passé dans I'environnement, des modifications peuvent se produire dans les spectres Raman.
Pour certains polyméres tels que le PE, le PP et le PET, les pics caractéristiques dans la région de
I'empreinte ne montrent pas de changements considérables, tandis que pour d’autres polyméres,
notamment le PVC, des changements peuvent étre remarqués compliquant ainsi leur identification.
Ainsi, pour I'analyse des échantillons environnementaux, les spectres de référence des polyméres
vieillis dans I'’environnement devraient étre inclus dans la base de données de Raman [181], [183]-
[185].

Les méthodes d’analyse thermique de particules plastiques, notamment la pyrolyse suivie d’une
chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie de masse (Py-GC-MS), permettent aussi
d’identifier le type de polymeére en se basant sur ses produits de dégradation [186]. Cette technique
est basée sur la dégradation thermique d’un échantillon, généralement sous atmosphére inerte, et la
séparation et analyse des fragments et sous-produits de la chaine polymérique générés. Chaque
polymeére est caractérisé par des produits de dégradation et des ions indicateurs qui sont utilisés pour
son identification et / ou sa quantification [186]-[190]. L'un des principaux avantages de cette
technique est la possibilité de caractériser le polymere ainsi que les additifs et polluants organiques
présents dans I’échantillon [191].
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Etant donné que la plupart des études d’évaluation des risques sont liées a la taille, la forme et le
nombre des particules, et que la Py-GC-MS ne permet pas d’avoir ce type de données, les techniques
spectroscopiques restent néanmoins indispensables [192].

Le manque de méthodes normalisées est un défi pour la quantification des particules plastiques
dans les différentes matrices environnementales. Le manque de telles méthodes, notamment pour
I’échantillonnage, a conduit a une profusion d’études quantifiant les particules plastiques qui sont
difficilement comparables en raison de [lutilisation de différentes unités (nombre/volume,
masse/volume etc.) [141], [163]. De plus, I'échantillonnage de ces particules qui sont distribués de
maniere hétérogene dans l'environnement, ne comprend pas les variantions saisonniéres ou
interannuelles, ce qui ne permet pas d’en tirer des conclusions représentatives.

2.4. Devenir des déchets plastiques dans le milieu marin

Dans le milieu marin, les déchets plastiques sont exposés a plusieurs facteurs externes tels que la
lumiere solaire, la température, I'humidité, les forces mécaniques (vent, vagues, courants) et les
microorganismes. Cela peut induire une dégradation par voies photo-oxydative, thermique,
mécanique et biologique [1], [13], [193].

Il est considéré généralement que I'exposition aux rayonnements ultraviolet (UV) et visible en
extérieur est le facteur principal qui aboutit a la dégradation et vieillissement des plastiques. Les effets
de la chaleur, de I'humidité, des contraintes mécaniques et des attaques biologiques peuvent entrer
en jeu, mais le processus de vieillissement est souvent initié par une réaction photochimique [194],
[195]. Ainsi, on s’intéressera dans cette partie au devenir photochimique des déchets plastiques.

2.4.1. Photodégradation

Dans le milieu marin, les plastiques sont exposés a la lumiere du soleil et aux forces mécaniques, ce
qui entraine leur oxydation, leur dégradation et leur fragmentation. Le degré de vieillissement et les
caractéristiques du plastique photodégradé peuvent varier en fonction du type de polymére, de la
structure et de sa formulation initiale.

a. Meécanisme

Les plastiques sont sensibles a la dégradation initiée par la lumiéere solaire, plus précisément par les
rayons UV. Le mécanisme de photodégradation est schématisé dans la Figure I-11 et comprend trois
étapes principales : initiation, propagation et terminaison [193], [196]-[203].

La photodégradation est initiée par I'absorption de la lumiére UV et |la formation de radicaux libres
(Pi*). Par exemple, les groupements chromophores et / ou les impuretés dans les polymeéres peuvent
absorber les rayons solaires dans I’'UV proche et induire la photodégradation [204]-[206]. Les groupes
chromophores tels que les fonctions carbonyle, peroxydes et les sites insaturés, peuvent étre
initialement incorporés dans la structure du polymeére de fagon intentionnelle ou non intentionnelle,
ou formés lors d’'une oxydation précédente. Les réactions de propagation sont communes a tous les
polymeéres a squelette carboné. Les radicaux de polymeéres libres (P*) réagissent avec le dioxygéne pour
former des radicaux peroxydes (POO®) puis des hydro peroxydes (POOH). D’autres réactions
radicalaires avec I'oxygene et les radicaux polymeéres ont lieu, conduisant a des scissions de chaines
aléatoires, ramifications de chaines, réticulations et a la formation de groupements oxygénés comme
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les hydroxyles, carbonyles et acides carboxyliques [207]—-[210]. Dans le cas des polymeres semi-
cristallins, ces réactions se produisent principalement dans la phase amorphe dans laquelle les
radicaux libres et le dioxygene peuvent diffuser. Les réactions de terminaison sont la recombinaison
de deux radicaux libres conduisant a la formation de produits stables non actifs et peuvent étre
favorisées par la présence de stabilisants [211]—-[214].

Initiation
Chromophore — P
PP+ O, —> P,00°

POO* + P-H ——» POOH + PpP°
Propagation

p* + O —> POO°
POO® + P—H ——> POOH + P

Terminaison
P* + P° —> pP—P
P° + POO°® —> POOP

Figure I-11 : Mécanisme de photodégradation simplifié d’un polymére PH [205].
b. Caractéristiques

Les mécanismes et les taux d’altération peuvent varier en fonction du type de polymere, de sa
structure et de sa formulation (présence d’additifs, de charges, de pigments, etc.). Les conséquences
de I'altération UV sur I'aspect visuel et les propriétés physico-chimiques des plastiques sont présentées
ici. Le degré de vieillissement du plastique correspond aux modifications chimiques et physiques que
subit le plastique en fonction de son temps d’exposition aux UV et des conditions externes. Il n’y a pas
une méthode universelle permettant la détermination du degré de vieillissement. Ce dernier étant un
parametre relatif qui dépend de la ou les caractéristiques choisie(s) pour le définir.

- Modifications visuelles

La couleur du plastique pourrait donner une indication sur sa source et le temps pendant lequel il
a séjourné dans I'environnement. Lors des campagnes « International Pellet Watch » dans les eaux
cOtieres et les Tles éloignées, les volontaires ont remarqué une couleur jaunatre sur les granulés vieillis,
en particulier les granulés initialement transparents et blancs [178], [215]—[218]. D’autres auteurs ont
décrit une décoloration dans des débris de plastiques vieillis initialement colorés ainsi qu’une perte de
brillance et de texture, un lissage et une abrasion, comme le montre la Figure 1-12 [165], [219]-[221].

Dans le cas d’un plastique initialement coloré, la perte de couleur peut étre attribuée a la perte de
colorants, pigments ou colorants organiques et/ou inorganiques en raison de leur photodégradation
ou diffusion de la matrice plastique vers I’eau. Le jaunissement d’un plastique initialement blanc peut
étre attribué a des modifications chimiques et a la formation de groupes organiques insaturés capables
d’absorber les longueurs d’onde dans la région du visible apres exposition au soleil. Bien qu’assez
parlant, I'estimation du vieillissement selon la couleur est souvent complexe et qualitative et nécessite
surtout une connaissance de la couleur initiale du matériau.
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Figure I-12 : Briques de Lego exposés et non exposés aux conditions environnementales [221].

- Modifications chimiques

Le vieillissement des polymeéres par exposition aux UV produit une modification de la structure
chimique du polymeére en raison de la formation d’un mélange complexe de différents produits
d’oxydation. Dans de nombreux cas, la photodégradation se produit principalement a la surface du
polymeére et est limitée dans I'épaisseur. Ceci est dd a la limite de diffusion du dioxygene et des UV
dans le cceur du matériau [222]-[228]. Selon le type de polymére et des conditions climatiques
externes (irradiance, température, perméabilité de I’oxygene etc.), I'épaisseur de la couche dégradée
peut étre limitée a quelques dizaines de microns voire moins [224], [225], [228]—-[230].

La formation des produits d’oxydation conduit a des modifications du spectre infrarouge du
polymére et cette technique est reconnue depuis longtemps comme un outil précieux dans
I'identification des débris plastiques marins et dans la caractérisation des modifications chimiques
provoquées par le vieillissement UV [173], [174], [180], [231].
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Figure 1-13 : Spectres infrarouges dans la région 1500 - 1900 cm™ pour un film de PP photo-oxydé [232].
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Pour les polyoléfines, deux domaines principaux sont corrélés a la formation des produits de
photodégradation : un pic large de 3100 a 3700 cm™® qui correspond aux groupements hydroxyles (OH)
et les bandes carbonyles (C=0) de 1550 a 1810 cm™ qui correspondent principalement aux acides
carboxyliques, cétones, esters et lactones respectivement a 1713, 1720, 1735 et 1780 cm™, [180],
[208], [219], [232]—-[235]. La Figure I-13 montre un exemple de I'augmentation de la bande des
carbonyles représentant la formation des produits de dégradation du PP en fonction du temps
d’exposition aux UV.

Méme si selon le type de polymere d’autres zones peuvent étre sélectionnées pour caractériser le
vieillissement photochimique, la bande carbonyle est largement utilisée pour caractériser le degré de
vieillissement des polymeéres courants tels que le PVC, PS, PLA, PET et |'acrylonitrile butadiéne styréene
(ABS) [96], [200], [219], [221], [233], [236], [237].

La composition chimique des débris plastiques peut également étre déterminée par spectrométrie
photoélectronique X (X-ray Photoelectron Spectroscopy, XPS) et par spectroscopie de rayons X a
dispersion d’énergie (energy-dispersive X-ray spectroscopy, EDS ou EDXS). Ces méthodes peuvent
donner des détails sur la composition élémentaire de la surface de I’échantillon. Par exemple, le chlore
et le carbone sont les éléments les plus abondants a la surface du PVC. Des résultats XPS et EDS sur les
plastiques exposés aux UV montrent que la surface du plastique vieilli a une teneur en oxygene plus
élevée que les plastiques non vieillis, confirmant les résultats en IR [221], [238]-[244].

Parmi les conséquences chimiques du vieillissement des débris plastiques, des modifications de
certaines structures polymeéres sont citées en plus de la formation de fonctions oxydées. Ceci peut étre
examiné plus en détail par spectroscopie Raman. Comme décrit précédemment (2.3.4), cette
technique présente des limites pour I'analyse de certains types de polyméres photodégradés et des
spectres de référence des polyméeres photodégradés devraient étre inclus dans la base de données
Raman [141], [181], [183]-[185].

Bien qu’elle ne soit pas fréquemment utilisée pour I'analyse d’échantillons plastiques
environnementaux, la chromatographie d’exclusion stérique (Size Exclusion Chromatography, SEC, ou
encore Gel Permeation Chromatography, GPC) est utilisée pour la caractérisation des plastiques avant
et apres leur exposition aux UV. Cette technique apporte des informations sur la distribution des poids
moléculaires, y compris la masse moléculaire moyenne. Les polymeres étudiés aprés exposition aux
UV ont montré une diminution de leur masse moléculaire moyenne du fait de la scission des chaines
polymériques [227], [235], [236], [241], [245]-[248]. Méme si les débris plastiques environnementaux
peuvent étre caractérisés par SEC, une limitation demeure dans la détermination du degré de
vieillissement car la distribution des masses et la masse moléculaire moyenne du plastique initial est
le plus souvent inconnue.

- Modifications des propriétés physiques

La modification de la surface des plastiques exposés aux UV ne se limite pas a la formation de
produits d’oxydation, car la fragilisation de la structure du polymere peut induire des changements
dans sa topographie.

Alors que les plastiques non vieillis présentent une surface lisse, comme le montre la Figure 1-14, la
surface du plastique exposés aux UV présente principalement des fissures et des fractures, ainsi que
des rainures, des particules adhérées, et des entailles [9], [96], [147], [232], [235], [248]—-[250]. Pour
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cela, la Microscopie Electronique a Balayage (MEB) est adaptée pour acquérir des images a fort
grossissement de particules plastiques avec une bonne résolution.

Figure 1-14 : Images SEM de (A) PE non vieilli et (B) échantillon de PE collecté dans le gyre subtropical de
I’Atlantique Nord [248].

La microscopie a force atomique (Atomic Force Microscopy, AFM) est une autre technique de
microscopie permettant d’acquérir des topographies de surface de plastiques. Elle est principalement
appliquée dans des études en laboratoire pour évaluer I'état de surface du plastique photodégradé
avant et apres I'application d’une force physique, par exemple lors du test de micro-dureté Vickers
[232], [251]. Bien que les échantillons de plastique environnementaux aient rarement été caractérisés
par I’AFM, des études récentes ont montré une augmentation significative de la rugosité dans le cas
des plastiques vieillis dans I'environnement [252], [253].

La densité, la flottabilité et donc la localisation du plastique dans la colonne d’eau dépendent de sa
structure et de sa cristallinité. De nombreuses études concernant I’altération des propriétés des
plastiques semi-cristallins au cours du vieillissement UV ont rapporté une augmentation de la
cristallinité. Ceci s’explique par le fait que I'oxydation se produit dans la phase amorphe, car I'oxygéne
ne peut pas diffuser dans la phase cristalline. L'oxydation peut conduire a une augmentation de la
cristallinité résultant de la chemi-cristallisation (croissance de cristaux a partir de segments de
molécules libérés par la scission de chaines polyméres) et a 'augmentation de la densité du débris
plastique affectant ainsi sa flottabilité [225], [232], [254]. Ceci est confirmé sur des débris plastiques
environnementaux qui présentent une cristallinité plus élevée, estimée par calorimétrie différentielle
a balayage (Differential scanning calorimetry, DSC) par rapport aux emballages de consommation
[235], [248], [255].

c. Conditions de photodégradation

La dégradation des débris plastiques dépend essentiellement de I'exposition aux UV et de facteurs
tels que l'intensité du rayonnement et la température. Néanmoins, dans le milieu marin, d’autres
facteurs peuvent intervenir dans la dégradation des déchets plastiques tels que les forces mécaniques,
I’humidité, la disponibilité de I'oxygene, les conditions météorologiques et le biofouling. Les effets de
ces facteurs different entre les plages, les eaux de surface, les eaux profondes et les sédiments marins
[255]-[258].

- Photodégradation : naturelle vs accélérée

Le vieillissement naturel implique une durée d’exposition conséquente et dépend de plusieurs
facteurs non controlables. Pour cela, des méthodes de vieillissement accéléré sont utilisées
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notamment pour estimer la durée de vie des matériaux plastiques en fonction de leurs propriétés
physico-chimiques et mécaniques [259]-[262].

Par ailleurs, les conditions de vieillissement naturelles varient selon les régions, les climats et les
saisons, tandis que le vieillissement accéléré se fait dans des conditions contrélées dans des enceintes
commerciales telles que Q-Panel, Atlas Weather-Ometer, SEPAP 12/24 et SPHERE avec des cycles secs
ou humides/secs selon les études [235], [263]—[275]. Cependant, il est important que les enceintes de
vieillissement accéléré simulent aussi fidelement que possible les conditions naturelles [276], [277].
Ceci nécessite que les mémes produits de dégradation soient générés dans les mémes proportions et
qgue les modifications des propriétés mécaniques soient comparables entre les deux modes de
vieillissement. Plusieurs publications ont comparé les effets du vieillissement naturel et accéléré a
différents temps d’exposition avec une caractérisation a des intervalles de temps réguliers. Une
corrélation peut étre établie avec les débris de plastique vieillis dans I’environnement marin, sur terre
et dans I'eau [193], [200]. Une irradiance, une température et une humidité plus élevées durant le
vieillissement accéléré entrainent un taux de scission de chaine plus rapide et une croissance des
fissures, augmentant ainsi la zone exposée aux UV [257], [266], [278], [279]. Ainsi, le taux
d’accélération peut varier entre 2,5 et 30 fois par rapport au vieillissement naturel selon le type de
polymeére, la région du vieillissement naturel et les conditions accélérées utilisées [235], [266], [267],
[270], [273], [278]. A noter que des limites d’accélération peuvent exister au-dessus d’un seuil
d’irradiance du fait que la recombinaison et / ou la dismutation radicalaire deviennent prédominantes
par rapport a la propagation réelle [280]. Cela a été montré pour des échantillons de PE et les auteurs
ont déduit que ce seuil dépend du type de polymére. De plus, les mémes auteurs ont montré que la
température affecte le taux de la photodégradation du PE avec une énergie d’activation apparente
mesurée de 74 kl/mol [280]. Dans le cas du PP, une énergie d’activation pour la photooxydation de
I'ordre de 55 kJ/mol a été déterminée [281]. La conséquence est qu’avec une énergie d’activation de
74 kJ/mol, une augmentation de température de 50 a 60°C doublerait la vitesse de photooxydation, et
la vitesse serait multipliée par un facteur 5 en passant de 40 a 60°C. Ainsi, la variabilité de la
température par région est un parameétre important qui doit étre pris en compte, mais difficile a
prévoir.

Ainsi, la vitesse de photooxydation d’un polymere donné présente de fortes variations selon le lieu,
la saison et I'heure, avec des vitesses d’oxydation plus importantes pour des températures plus
élevées. Dans d’autres applications ou la température joue un réle important sur la photodégradation,
comme l'industrie des miroirs solaires, des modeles empiriques ont été établis pour prendre en
compte l'impact des variations de température et de la température maximale atteinte sur la
dégradation [282], [283].

- Milieu de photodégradation : air vs eau

Dans la plupart des publications dans la littérature, le vieillissement accéléré est utilisé pour estimer
la durée de vie d’'un matériau en fonction de ses propriétés physicochimiques et mécaniques [259]—
[262], [279]. La comparaison entre vieillissement accéléré et vieillissement naturel est décrite dans la
littérature et des corrélations peuvent étre établies avec les déchets plastiques marins photodégradés
dans le milieu marin [193]. D’autre part, un nombre limité d’études s’est intéressé a la comparaison
de la photodégradation des déchets plastiques dans I'air et dans I’eau. Ces approches sont essentielles
pour mieux comprendre la photodégradation sur la plage et dans I'océan et pour essayer d’estimer le
temps de séjour d’un plastique dans I’environnement.
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Ainsi, des auteurs ont caractérisé essentiellement des plastiques placés dans quatre conditions
d’exposition différentes : UV-Air, Obscurité-Air, UV-Eau et Obscurité-Eau. Les plastiques étaient
exposés a des durées différentes aux UV naturels ou dans des enceintes de vieillissement accéléré. Les
plastiques étaient constitués essentiellement de PP, PE, PET, PS et PVC sous forme de granulés ou de
films. La photodégradation était suivie principalement par analyses FTIR.

Selon les résultats obtenus en FTIR pour le PP, PE, PET et PVC, les bandes des carbonyles et des
hydroxyles augmentent dans I’air et dans I'eau. Cependant I'augmentation est plus faible dans le cas
des plastiques photodégradés dans I'eau. La photodégradation est plus significative dans I'air que dans
I’eau car I'air contient plus de dioxygéne et le taux d’absorption des UV est plus grand dans I'air que
dans I'eau. La photodégradation plus lente des plastiques exposés aux UV dans I'eau peut aussi étre
due a la faible accumulation de chaleur.

La plus faible concentration de groupes carbonyle et hydroxyle dans les plastiques vieillis dans I'eau
peut également étre attribuée a la libération des produits de dégradation dans I’eau. Ainsi, I'analyse
infrarouge du polymere solide peut étre sujette a des erreurs dans la détermination quantitative de
I’état de photodégradation des débris plastiques marins car les concentrations de certains photo-
produits pourraient étre sous-estimées en raison de la migration de ces produits. D’autres méthodes
de caractérisation ont permis d’accéder a des résultats complémentaires de ceux obtenus par
spectroscopie IR. Bien que les spectres Raman n’aient pas montré de changements significatifs pour
I’altération des plastiques dans différents milieux, ils ont montré des différences entre les plastiques
non vieillis et vieillis. Les analyses SEM et AFM ont confirmé la présence de fractures et de trous a la
surface du plastique, de maniere similaire dans les deux milieux. Néanmoins, les propriétés
mécaniques ont diminué d’une fagon plus marquée pour les plastiques exposés aux UV dans l'air que
pour ceux exposés dans I'eau [233], [267], [278], [284]—[289].

Une exception est toutefois a souligner car dans le cas du PS, la photodégradation est plus rapide
dans I'eau que dans I'air. Ceci est probablement di{i a I'élimination de la surface oxydée par le
mouvement de |'eau, ce qui expose progressivement le coeur du polymere aux UV, alors que dans I'air
cette couche empéche la diffusion des UV et protége le coeur du PS [240], [290].

Par ailleurs, des études ont comparé la photodégradation des plastiques dans I’eau avec différentes
teneurs en sel. Les résultats FTIR pour le PE, PP et PS montrent que le photodégradation des plastiques
dans I'eau ultrapure ou I'eau douce est plus rapide que dans I’eau salée. Ceci est d a la concentration
en sel, vu que I'indice de réfraction de I’'eau augmente avec la salinité, et par suite I'absorption des UV
par les plastiques est plus faible dans I'eau de mer que dans I'eau pure. Une autre raison peut étre la
formation de cristaux de sel sur la surface qui peuvent protéger en partie le plastique des rayonnement
UV [286], [287].

Enfin, certains auteurs ont comparé leurs résultats avec des débris plastiques environnementaux
pour estimer le temps de séjour d’'un débris plastique dans I'océan. Ainsi, Brandon et al., 2016 ont
enregistré par IR I’évolution des bandes hydroxyle et carbonyle de différents échantillons de plastiques
exposés a différents temps (jusqu’a 36 mois) a la lumiere solaire dans I'eau de mer. Dans ces
conditions, les auteurs n’ont pas obtenu des résultats linéaires d’augmentation de la surface des
bandes mais plutot des phases d’augmentation et de diminution en fonction du temps d’exposition.
Ceci est expliqué a la fois par la formation de composés oxygénés (phénoméne majoritaire pendant
les phases d’augmentation) et leur relargage dans I'eau et / ou leur photodégradation (phénoméne(s)
majoritaire(s) pendant les phases de diminution). Ces alternances peuvent étre reliées aux variations
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saisonniéres de I'ensoleillement et de la température notamment. Les auteurs ont conclu que cette
approche utilisant les bandes hydroxyle et carbonyle présente une limite pour déterminer le degré de
vieillissement et le temps de séjour dans I'environnement par un plastique. Néanmoins, ils ont pu
estimer que des échantillons de Californie et du gyre subtropical du Pacifique Nord ont séjourné
pendant moins de 18 mois, certains pendant moins de 30 mois [233]. Cette approche leur a donc
permis d’estimer une période de temps pendant laquelle le plastique a été exposé a la lumiére du soleil
dans le milieu marin mais pas le temps exact de vieillissement ni le chemin parcouru par le plastique
dans I'environnement.

Malgré les connaissances actuelles, il est donc encore difficile de déterminer le temps de séjour
d’un plastique dans I'environnement. De plus, la dégradation dépend non seulement du type de
polymeére, de ses caractéristiques et de sa formulation initiale, mais aussi du chemin parcouru par le
plastique de sa source a I'océan. Par exemple, un plastique peut étre protégé des UV durant son
utilisation jusqu’a ce qu’il entre dans I'océan, ou il peut étre exposé aux UV longtemps avant son
arrivée dans I'océan. De plus, le développement de biofilms a la surface d’un plastique dans I'océan
peut le protéger de la lumiere du soleil et donc de la photodégradation. Une meilleure compréhension
du vieillissement a long terme dans le milieu naturel dans des conditions variables est encore
nécessaire.

2.4.2. Fragmentation

Dans le milieu marin, les déchets plastiques sont exposés aux rayons UV et aux conditions
environnementales contrdlées par la température, ’humidité, le vent, les vagues, le courant et les
marées [249], [278], [291]. Comme mentionné précédemment, les UV peuvent oxyder la surface du
plastique et la fragiliser, et par suite, les forces mécaniques peuvent provoquer sa fragmentation.

a. Processus de fragmentation

La fragmentation est la désintégration du matériau, qui est décrite comme étant la dégradation des
déchets plastiques en particules plus petites. Deux processus de fragmentation, présentés dans la
Figure I-15, sont décrits dans la littérature : fragmentation par propagation de fissures (splitting) et
fragmentation par ablation de surface (surface ablation) [255], [292].

Une fois que la surface du plastique est vieillie par les UV, les fissures en surface peuvent se
propager plus profondément dans le plastique et induisent sa fragmentation. Ce procédé est plutét
décrit dans le cas des polyméres semi-cristallins formés de phases amorphe et cristalline. La phase
amorphe se dégrade suite a I'exposition aux UV et des fissures se développent dans les régions inter-
cristallines. Dans le cas de plastiques exposés aux UV dans I'air, la fragmentation n’est pas susceptible
de se produire sans force mécanique [68]. Pour les plastiques vieillis dans I'eau, I'eau peut pénétrer
dans les fissures et accélere ainsi leur propagation dans le plastique. Eventuellement, cette
propagation conduit a la fragmentation du plastique en deux ou plusieurs particules méme sans action
mécanique [9], [255], [293], [294].

La surface photodégradée du plastique présente généralement des caractéristiques différentes du
cceur du matériau et est plus sensible a I'abrasion mécanique [198], [255]. C'est le cas du PS par
exemple, pour lequel la surface oxydée est éliminée par le mouvement d’eau entrainant la dégradation
graduelle du coeur du matériau [290]. Ceci est aussi confirmé sur des échantillons de plastiques
environnementaux de PE, PP, PS et PVC pour lesquelles les analyses en SEM montre des fissures, des
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crétes et des rainures [147], [248], [295]. Ceci peut conduire a la formation de particules a I’échelle du
nanometre [296].

Figure I-15 : Processus de fragmentation.

b. Fragmentation d’échantillons de plastiques marins

D’apres une étude sur des échantillons de plastiques environnementaux du Gyre de I’Atlantique
Nord, la fragmentation des déchets plastiques dépend de leur flottabilité [9]. Les plastiques de forme
parallélépipédique flottent a plat a la surface de I'océan avec une face exposée au soleil, alors que les
plus petits cubes ont tendance a pivoter a la surface de I'eau. Ceci est confirmé par des résultats en
SEM qui ont montré que 80 % des plastiques parallélépipédiques avaient une face qui présentait plus
de fissures que |'autre alors que les plastiques cubiques présentaient les mémes caractéristiques sur
toutes les faces [9]. D’autres analyses en SEM de déchets plastiques environnementaux indiquent que
les processus mécaniques étaient principalement responsables de I'érosion de la surface du plastique,
et que la fragmentation était plus favorable lorsque la surface est oxydée suite a I’exposition aux UV
[147]. Ainsi la fragmentation des plastiques est favorisée avec I'augmentation du temps d’exposition
aux UV en combinaison avec I'abrasion mécanique [68].

Dans les études de fragmentation, il parait important de considérer la perte de masse et non pas la
taille du plastique puisque la masse est conservatrice tandis que la taille peut dépendre de la méthode
de mesure utilisée [9], [297]. En effet, lorsqu’un morceau de plastique se fragmente en deux parties,
la somme de leur masse est toujours égale a la masse de la piece initiale, ce qui n’est pas toujours le
cas pour la longueur [9]. Par exemple, dans une étude de photodégradation de granulés de PP dans
I'air et dans I’eau de mer de Resmerita et al., 2018, I'auteur a noté une perte de masse des granulés.
Cette perte de masse était plus importante dans le cas des échantillons exposés aux UV dans I'eau que
ceux exposés dans I'air. Malgré cela, les micro et nano plastiques n’étaient pas détectés dans I'eau
[294].

c. Comparaison de la fragmentation de différents types de plastiques

Dans les études de fragmentation en laboratoire, deux approches ont été décrites. La premiére
consiste a placer des échantillons de plastique dans un milieu naturel, puis ces plastiques dégradés
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sont récupérés et placés dans I'eau sous agitation pour générer des fragments. C’'est par exemple
I"approche utilisé par Weinstein et al., 2016 [298]. Vu que dans un milieu naturel il y a un risque de
perte de fragments et par la suite de sous-estimer le nombre de fragment produit, une seconde
approche est favorisée. Dans cette approche, les plastiques sont exposés aux UV dans un milieu simulé,
plage ou océan par exemple, fermé et contrélé avec et / ou sans abrasion mécanique [68], [299]-[301].

Les types de plastiques étudiés étaient principalement du PE, PP, PS, PET et PLA sous forme de
granulés, films, bandes et matériaux finaux mis en forme. Aprés exposition aux UV, la surface du
plastique est analysée par FTIR et SEM et les fragments générés sont extraits du sable et/ou de I'eau
et caractérisés a 'aide d’une loupe binoculaire, d’'un compteur optique, ou par séparation par densité
et par microscopie de fluorescence apres un traitement au rouge de Nil [68], [298], [300].

Les résultats FTIR de ces études ont montré une augmentation des pics des groupements hydroxyle
et carbonyle et les résultats SEM ont montré des fissures de surface dues a la photo-oxydation. Les
tailles de fragments identifiés dans ces études variaient de 30 nm a 1000 um. La distribution
granulométrique montre que la concentration des particules augmente avec la diminution de la taille
des particules.

Le degré de fragmentation dépend principalement du type de polymére, des additifs utilisés dans
sa formulation, du milieu d’exposition aux UV et des conditions mécaniques. En ce qui concerne les
polyoléfines, la fragmentation ne s’est pas produite sans |’abrasion mécanique [68]. Ils ont également
généré le moins de particules dans les gammes de taille les plus petites. Ceci est d{ a la formulation
initiale des polyoléfines contenant des stabilisants qui inhibent ou ralentissent la photodégradation
par rapport aux PS et PLA [68], [298], [300].

Dans une étude réalisée par Song et al., 2017, il a été montré que le PS expansé se fragmente plus
que le PP et le PE dans la gamme de taille comprise entre 50 et 1000 um. Aprés photodégradation et
abrasion mécanique, le PS génére 10501 + 1718 nparticules/granulé, le PP 6084 + 1061
particules/granulé, et le PE 20 + 8,3 particules/granulé. Dans cette étude, plus de 73 % des fragments
étaient de taille inférieure a 100 um et plus de 97 % sont de taille inférieure a 300 um [68].

Dans une autre étude de Lambert et Wagner, 2016, le PS et le PLA ont généré respectivement le
plus de particules avec environ 92 465 et 61 750 particules mL™, alors que les granulés de PE et PP ont
produit respectivement 39 619 et 26 380 particules/mL sur un domaine de taille de 2 a 60 um [300].
Les données de ces études ne peuvent étre comparées que qualitativement en fonction de I'ordre de
fragmentation selon le type de polymeére, du fait qu’une limitation persiste dans I'expression de 'unité
des données et les domaines de tailles explorés [163], [300].

D’autres études complémentaires d’Efimova et al., 2018 et de Chubarenko et al., 2020 existent dans
la littérature sur I'effet des sédiments marins sur la fragmentation des plastiques a usage unique tels
gue ceux en LDPE, PP et PS. Dans ces études les plastiques étaient placés dans un mélangeur rotatif
avec de I'eau et des sédiments marins et les fragments générés étaient caractérisés en termes de
masse, nombre, forme et surface. Le PS a produit le plus de fragments ayant perdu 99,8 % de sa masse
initiale, tandis que le PP était le moins dégradé [302], [303]. D’autre part, les matériaux a base de PLA
se désintegrent cinq fois plus dans les sédiments que dans |'eau [258].

Certains auteurs suggerent que les débris plastiques pourraient étre fragmentés en micro voire
nanoparticules [1], [255]. Dans une étude sur les fragments de PS photodégradé dans I'’eau dans la
gamme de taille 30 4 2000 nm, la concentration de nano-plastiques était de 1,2 x 108 particules/mL
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avec une taille moyenne rapportée en nombre de particules de 224 nm [301]. Jusqu’a présent, aucune
limitation de taille inférieure n’a été mentionnée dans la littérature et plusieurs défis demeurent
concernant la détection, I'identification et la quantification des nano fragments [69].

En résumé, la fragmentation des déchets plastiques en micro et nano-plastiques nécessite non
seulement I'exposition aux UV mais aussi des forces mécaniques externes (vagues, vents, etc.). La
fragmentation et la taille des particules générées dépendent du type du polymere, de sa composition
initiale et des conditions externes. L’abondance en plastiques peut dans le milieu marin atteindre 279
particules/m et peut augmenter avec le temps du fait de la fragmentation [64], [304]. D’autre part,
plus la fragmentation est poussée, plus la taille des fragments générés sera petite, ce qui augmente
leur biodisponibilité aux organismes marins [77], [299], [305].

2.4.3. Dissolution

La dissolution photochimique des déchets plastiques est également décrite dans la littérature. Des
études ont montré que le PS exposés aux UV dans I'eau marine s’oxyde et se dissout complétement
en matiere organique dissoute et dioxyde de carbone [306], [307]. En corrélation avec d’autres études
sur la dégradation du PS, la matiére organique dissoute est constituée majoritairement d’acides
carboxylique et de cétones [308], [309]. Les produits de dégradation lixiviés dans I'eau peuvent subir
des transformations photochimiques supplémentaires jusqu’a leur minéralisation [240].

Dans d’autres études de Zhu et al.,, 2020 et de Lee et al.,, 2020, des plastiques de post-
consommation en PP, PE et PS et des plastiques collectés dans le gyre de I’Atlantique Nord ont été
exposés dans de I'eau douce et de I'eau de mer a la lumiére solaire simulée et le carbone organique
dissous a été dosé. Globalement, la masse de plastique a diminué, et le taux de carbone organique
dissous a augmenté en fonction du temps d’exposition aux UV. Le PS s’est dégradé plus rapidement
que le PP et le PE, le PE étant le plus résistant a la dissolution [307], [310].

L'oxydation de surface a également été remarquée par analyse FTIR et la fragmentation a été
observée par analyse SEM. L’effet de dissolution a également été documenté sur des échantillons de
plastique environnementaux qui ont été analysés par SEM. La présence d’entailles a la surface du
plastique a été attribuée a un mécanisme de dissolution du plastique flottant en mer [147].

2.5. Impact environnemental et toxicité

Puisqu’il y a une augmentation continue de la production de plastique et donc de la quantité de
débris plastiques dans le milieu marin, il est essentiel de comprendre I'impact de ces débris plastiques
sur les écosystemes marins a différentes échelles. En effet, les mémes propriétés qui rendent les
plastiques si polyvalents dans diverses applications, durabilité et résistance a la dégradation, rendent
également ces matériaux résistant aux différentes voies d’atténuation naturelle et donc relativement
persistants.

Les débris plastiques affectent de nombreuses espéces marines dans le monde. Il y a vingt ans, le
nombre d’especes marines connues pour étre affectées par les déchets plastiques était estimé a
environ 260 espéces alors que de nos jours ce nombre est passé a pres de 700 et avec I'évolution des
études sur les effets des micro et nano plastiques sur les plus petits organismes ce nombre continue
d’augmenter [47], [311]-[313].
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2.5.1. Biodisponibilité des particules plastiques

La biodisponibilité des débris de plastique pour les organismes marins dépend de leur taille, leur
abondance, leur densité et leur couleur [14].

Des fragments de plastique sont présents dans I’eau de mer, les eaux de surface, les plages et les
sédiments et leur abondance peut atteindre 279 particules/m dans les échantillons d’eau de mer avec
une croissance possible avec le temps [64], [304]. La fragmentation est responsable de cette tendance
et elle peut affecter la biodisponibilité des plastiques vis-a-vis des organismes marins et de la faune.
En effet, a mesure que la taille des fragments diminue, leur ingestion par une plus grande diversité
d’organismes est favorisée. Par exemple, les particules de plus petite taille sont plus disponibles pour
les organismes marins de niveaux trophiques inférieurs tels que les coraux, les moules et les
zooplanctons [77], [299], [305], [312], [314]. De plus, les plus petites particules se sont avérées étre
plus facilement transférées a travers les différentes barriéres des organismes, atteignant ainsi un plus
large éventail d’organes [315]. Enfin, 'augmentation de I'abondance des plastiques dans le milieu
augmente la probabilité que I'organisme marin rencontre les plastiques [316]-[318].

La densité d’un plastique détermine sa biodisponibilité dans la colonne d’eau. Ainsi les planctivores,
les organismes filtreurs et les suspensivores dans les eaux de surfaces sont susceptibles d’interagir
avec les plastiques a basse densité (ex. PE, PP) alors que les suspensions benthiques et les organismes
benthiques seront exposés aux plastiques a haute densité (ex. PVC) [14].

Par ailleurs, selon leur couleur, les plastiques peuvent ressembler plus ou moins aux proies de
certains organismes. C’'est notamment le cas de certains poissons et de leurs larves se nourrissant de
petits zooplanctons qui peuvent les confondre avec des plastiques blanc, beige et jaune [154], [319].

2.5.2. Impacts physiques des particules plastiques

- Impacts sur les organismes marins

Le premier impact décrit des déchets plastiques était I'enchevétrement et I'ingestion de plastiques
par les vertébrés, en particulier les oiseaux marins, les mammiferes marines, les tortues, les poissons
et d’autres espéces marines [50], [320], [321]. Les effets variaient de blessures externes, voire
dermiques, ou encore des obstructions intestinales voire la mort [322]-[325].

D’autres impacts suggérés comprennent : le blocage de la production d’enzymes, la diminution du
stimulus alimentaire, la dilution des nutriments, la réduction du taux de croissance, la baisse des taux
d’hormones stéroides, I'ovulation retardée, I’échec de la reproduction et I'absorption de toxines [14],
[326].

D’autre part, la surface dure des plastiques procure un environnement idéal aux colonisateurs
microbiens opportunistes pour former des biofilms et pourrait offrir un substrat capable de supporter
une diversité de micro-organismes différents, connue sous le nom de « plastisphere ». Ainsi les
plastiques pourraient agir comme un vecteur important de la persistance et la propagation d’agents
pathogénes a travers les plages, les environnements de baignade et loin des cotes [327]—[330].

- Impacts sur I'étre humain

Eventuellement, les micro et nano plastiques s’accumulent dans la chaine alimentaire [331]. La
présence de microplastiques est reportée dans divers aliments et produits de consommation tels que
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les poissons, les fruits de mer, le sel de table et les eaux potables [318], [332]-[339]. Bien que I'impact
des microplastiques sur la santé humaine soit un domaine émergent, des domaines complémentaires
existants indiquent des dangers potentiels liés aux particules. En cas d’inhalation ou d’ingestion, les
microplastiques peuvent s’accumuler et exercer une toxicité particulaire localisée en induisant ou en
renforcant une réponse immunitaire [340], [341].

2.5.3. Impacts chimiques associés aux particules plastiques

Un autre risque des déchets plastiques est associé a leur composition chimique [342], [343]. Plus
de 60 polluants ont en effet été retrouvés dans certains échantillons de plastique [344]. Les polluants
associés aux plastiques peuvent étre des :

- Substances ajoutées intentionnellement (Intentionally Added Substances, IAS), comme les
additifs et les stabilisants qui sont incorporés dans les plastiques durant la fabrication,
formulation et mise en forme (cf. 1.3).

- Substances ajoutées non intentionnellement (Non Intentionally Added Substances, NIAS), par
exemple des monomeéres et oligomeéres résiduels provenant d’'une polymérisation incompléte
ainsi que des produits de dégradation du polymere apres exposition aux UV et a la température
pendant |'utilisation ou dans I'environnement marin (cf. 2.4).

- Polluants organiques persistants (Persistent Organic Pollutants, POP) présents initialement
dans I'environnement et adsorbés sur les débris plastiques (cf. 3.3). Le risque des plastiques
associés a la sorption de polluants organiques persistants sera détaillé dans la partie 0.

Ces composés chimiques accumulés dans les plastiques sont transportés et peuvent étre relargués
dans I'eau de mer en fonction de leur solubilité dans |’eau, leur polarité et leur affinité avec le plastique.
Ceci est également contrélé par des conditions extérieures telles que la température, la salinité, le pH
et la turbulence de I'’eau [45], [345]-[351]. La cinétique de relargage et la concentration des composés
relargués est plus élevée dans le cas des plastiques exposés aux UV que ceux non vieillis [219], [295],
[352]. Cela peut étre da au fait que les polymeéres exposés aux UV contiennent une gamme plus large
de NIAS et / ou que des changements dans la matrice polymérique (cristallinité) peuvent modifier la
vitesse de diffusion des composés du plastique vers I'eau. Ceci peut contribuer a la toxicité des débris
plastiques sur les organismes marins en raison du relargage possible de NIAS et / ou d’IAS, dont des
perturbateurs oestrogéniques et endocriniens type Bisphénol A dans I'’eau de mer [295], [353]-[359].
Les composés relargués peuvent étre consommeés par les bactéries et utilisés comme source d’énergie.
Mais, ils peuvent également inhiber I'activité microbienne de certaines especes [307]. Le relargage de
tels composés peut également inhiber la croissance cellulaire et la photosynthése des algues marines
[352]. Dans une autre étude sur les moules brunes, le lixiviat de granulés vieillis sur une plage s’est
avéré plus toxique que celui de granulés vierges [360].

Comme indiqué précédemment, I'exposition aux UV affecte la surface du plastique et ses propriétés
chimiques. Cela peut modifier son affinité envers les communautés de bactéries marines et augmenter
le développement de biofilm [329], [361]. Ceci peut étre lié a la formation des produits de
photodégradation éventuellement utilisés comme source de carbone par les micro-organismes. Le
développement d’un biofilm peut affecter I’affinité des particules de plastique colonisées envers
d’autres organismes marins, affectant ainsi la susceptibilité d’ingestion de la particule. Par exemple,
I’exposition aux UV favorise le développement de biofilm qui favorise I'ingestion du plastique par les
zooplanctons mais diminue son ingestion par les larves marines [362], [363].
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Pour I'étre humain, la composition des plastiques peut engendrer une toxicité chimique.
L'exposition chronique devrait étre plus préoccupante en raison de I'effet cumulatif qui pourrait se
produire. Malgré le manque de données sur les concentrations et le taux d’exposition, il est supposé
que I'effet devrait dépendre essentiellement de la dose [340]. Néanmoins, il est essentiel d’évaluer les
niveaux d’exposition et les impacts sur la santé.

2.6. Reglementations relatives aux déchets plastiques

La production mondiale de plastiques a augmenté de 70 % au cours des 15 dernieres années. Ces
plastiques risquent d’étre jetés dans I'environnement si un systeme de gestion des déchets approprié
n’est pas mis en place. De plus, face aux impacts précédemment décrits des débris plastiques sur
I’environnement, des mesures doivent étre prises pour faire face aux problémes de la fin de vie des
plastiques dans tous les pays [3]. Il y a plus de 150 millions de tonnes de déchets plastiques dans les
océans aujourd’hui, et sans intervention significative, d’ici 2050, il pourrait y avoir plus de plastiques
gue de poissons en poids dans les océans [3], [364].

Dans ce cadre, plusieurs programmes internationaux et conventions ont vu le jour dont la
convention pour la protection de la mer Méditerranée contre la pollution (Convention de Barcelone,
1976) et la conférence intergouvernementale pour adopter un programme global d’actions pour la
protection de I’environnement marin des activités terrestres (Washington 1995). A I'échelle
européenne, on peut citer les directives 2008/56/CE et 2019/904 du parlement européen et du conseil
du 17 juin 2008 établissant un cadre d’actions communautaire dans le domaine de la politique pour le
milieu marin et enfin celui du 5 juin 2019 relative a la réduction de I'incidence de certains produits en
plastique sur I’environnement [6], [365]—[367].

Récemment, I'Organisation des Nations Unies (ONU) a défini des plans ambitieux pour réduire la
pollution marine par les plastiques a zéro dans le monde d’ici 2050. Dans le cadre du G20 Osaka Blue
Ocean Vision, qui prévoit une réduction de la production de plastiques, une coordination mondiale des
politiques et un soutien des projets de recyclage innovants [368].

Ceux-ci comprennent des plans d’action, des stratégies, des accords et lignes directrices qui
contiennent des mesures de gestion spécifiques, qui peuvent étre volontaires ou obligatoires [312],
[369]—[376]. Les grandes lighes mentionnées par ces programmes internationaux sont les suivantes :

- Réduction / Interdiction de I'utilisation de plastiques a usage unique et des plastiques non
essentiels

- Réutilisation et conception de produits adaptés a la circularité

- Remplacer les plastiques par des polymeéres biodégradables ou des matériaux plus écologiques

- Expansion de la collecte et récupération des déchets plastiques

- Soutien du recyclage mécanique et conversion chimique

- Elimination contrdlée des plastiques non recyclables

- Monitoring et nettoyage des débris plastiques du milieu marin

- Education par les campagnes de sensibilisation

Une gouvernance transversale est nécessaire pour réduire la pollution plastique a zéro a I’échelle
nationale, régionale et globale avec une forte collaboration entre les associations gouvernementales
et celles non gouvernementales.
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3. Déchets plastiques : vecteurs des polluants organiques

Comme mentionné précédemment, les débris plastiques dans le milieu marin peuvent accumuler
et transporter des polluants organiques présents initialement dans I'’eau conférant de ce fait une
toxicité supplémentaire aux plastiques en cas d’ingestion par les organismes marins.

Dans cette partie, on s’intéresse aux polluants organiques persistants (POP), dont les hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP), a leur sorption sur les déchets plastiques marins, leurs méthodes
d’extraction et d’analyse et a la toxicité du cocktail plastiques-polluants organiques.

3.1. Généralités sur les polluants organiques persistants

Les POP sont des composés chimiques qui sont : (i) Persistants dans I'environnement et résistants
a la dégradation ; (ii) Bioaccumulables dans les tissus vivants et dans la chaine alimentaire ; (iii)
Toxiques pour la santé humaine et les étres vivants.

Les POP ne sont pas limités aux hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et ils comprennent
aussi les polychlorobiphényles (PCB), les dioxines, les pesticides (ex. dichlorodiphényltrichloroéthane
DDT) ou encore les retardateurs de flamme (ex. retardateurs de flamme bromés PBDE) [377].

Les POP proviennent de diverses sources anthropiques telles que les industries ou les usines
d’incinération. En raison de leur transport a longue distance, ces produits sont ubiquistes et présents
dans tous les compartiments de I’environnement [378]-[380]. Des POP sont méme détectés dans des
régions éloignées des sources de pollution comme I'arctique et I'océan profond [381]-[383].

Certaines études indiquent que I’exposition aux POP peut contribuer au développement de cancers,
de malformations congénitales, de troubles neurologiques et reproductives chez I'étre humain et
d’autres especes vivantes [384]—[386].

3.2. Hydrocarbures aromatiques polycycliques

Les HAP sont des composés organiques constitués exclusivement d’atomes de carbone et
d’hydrogéne liés dans des systémes cycliques de six ou cing atomes de carbone. lls sont formés de
deux ou plusieurs cycles benzéniques condensés selon différentes configurations structurelles. Ainsi,
les HAP présentent une grande diversité de caractéristiques physiques, chimiques et toxicologiques.

3.2.1. Caractéristiques générales et propriétés physico-chimiques

Les HAP peuvent étre subdivisés en deux sous-groupes [387] :
- Les HAP de faible masse moléculaire (HAP légers) formés de moins de quatre cycles.
- Les HAP de masse moléculaire élevée (HAP lourds) formés de quatre cycles ou plus.

Du fait de leur appartenance a un de ses sous-groupes, les HAP possedent des propriétés physico-
chimiques particulieres qui restent aussi dépendante de leur structure.
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Figure I-16 : Structures des 16 HAP prioritaires.
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Tableau I-2 : Caractéristiques physicochimiques des 16 HAP prioritaires a 25°C.

Masse moléculaire ~ Température de Température Solubilité dans

N* CAS (g/mol) fusion (°C) ? d’ébullition (°C)>¢  Peau (mg/L) % Log Kow®©
Naphtalene 91-20-3 128 80 218 31,69 3,37
Acénaphtylene 208-96-8 152 92 270 3,930 4,00
Acénaphtene 83-32-9 154 93 279 1,93 3,92
Fluorene 86-73-7 166 115 294 1,68-1,98 4,18
Phénanthréne 85-01-8 178 99 338 1,2 4,57
Anthracene 120-12-7 178 217 340 0,076 4,54
Fluoranthene 206-44-0 202 109 383 0,2-0,26 5,22
Pyréne 129-00-0 202 150 393 0,077 5,18
Benzo[a]anthracene 56-55-3 228 159 435 0,010 5,91
Chryséne 218-01-9 228 257 431 2,8.10°3 5,86
Benzo[b]fluoranthéne 205-99-2 252 168 481 1,2.103 5,75
Benzo[k]fluoranthéne 207-08-9 252 212 481 7,6.10* 6,00
Benzo[a]pyréne 50-32-8 252 179 496 2,3.10°3 6,04
Indéno[1,2,3-cd]pyrene 193-39-5 276 163 534 0,062 6,58
Benzo[ghi]péryléne 191-24-2 276 275 542 2,6.10% 6,50
Dibenzo[a,h]anthracéne 53-70-3 278 - 535 5.10* 6,75

Références : ? Ma et al., 2010 [388] ; ® Alves de Lima Ribeiro et al., 2003 [389] ; ¢ Karcher et al., 1985 [390] ; ¢ May et al., 1978 [391]; * Mumtaz et al., 1996 [392].
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De facon générale, les HAP sont caractérisés par leur hydrophobicité, leur faible solubilité dans I'eau
et leur coefficient de partage octanol/eau (Kow) relativement élevé, d’ou leur fort potentiel de
bioaccumulation. Avec I'augmentation du nombre de cycles aromatiques, leur caractére hydrophobe
augmente et leur solubilité dans I'eau diminue [391], [393], [394]. A température ambiante, les HAP
sont sous forme de solides cristallins vu leurs points de fusion et d’ébullition élevés et leur faible
pression de vapeur [388], [395], [396].

Bien qgu’il existe plusieurs HAP, seulement 16 d’entre eux sont répertoriés comme polluants
prioritaires par I'agence américaine de protection de I'environnement (US EPA). Les structures et
caractéristiques physico-chimiques des 16 HAP prioritaires sont données respectivement dans la
Figure I-16 et le Tableau I-2.

La stabilité des HAP est dépendante de leur configuration. Les HAP avec la configuration linéaire
sont les moins stables (anthracene), et ceux avec la configuration angulaire (chryséne) sont plus stables
grace aux interactions des liaisons pi [397], [398].

Cependant la persistance des HAP dans I'environnement est moindre que celle des autres POP,
notamment les PCB, du fait de leur sensibilité a la dégradation photochimique [399]-[401].

3.2.2. Sources

Les HAP se trouvent dans les différents compartiments environnementaux, généralement dans des
mélanges plus ou moins complexes, et leurs sources sont bien connues et documentées [402]-[405].
Les HAP peuvent étre de sources naturelles (indigenes) ou anthropiques (exogenes).

- HAP d’origine naturelle : diagenétiques, suintements naturels d’hydrocarbures (migration du
pétrole des réservoirs souterrains vers la surface), pyrolytiques

- HAP d’origine anthropique : pétrolieres, pyrolytiques.

Les HAP, naturels ou anthropiques, sont principalement d’origine pyrolytiques. Ainsi, ils sont issus
de la combustion incomplete de la matiéere organique a des températures élevées (de 350°C a plus de
1200°C) dans des conditions anoxiques (pas ou trés peu d’oxygene) [402], [403], [406], [407]. lls sont
en majorité d’origine anthropique lorsque produits par la combustion incomplete de carburants
fossiles (pétrole, charbon et gaz naturel), des sites industriels (aciéries, alumineries), des centrales
électriques ou encore des incinérateurs de déchets [408], [409]. Les émissions anthropiques
domestiques de HAP sont principalement associées a la combustion de charbon, de gaz, de déchets ou
d’autres substances organiques comme le tabac ou les produits alimentaires [410], [411]. Les HAP
pyrolytiques peuvent étre issus aussi de phénomeénes naturels comme les feux de foréts et les
éruptions volcaniques. Ces HAP se trouvent généralement en concentrations élevées dans I'air
ambiant, des zones urbaines ou la combustion du charbon et du bois prédomine [412].

Les origines pétrolieres des HAP, hors combustion du pétrole, sont liées aux déversements
chroniques ou accidentels de pétrole essentiellement les déversements marins des hydrocarbures, les
fuites souterraines, le stockage et I'utilisation intensive des produits pétroliers [406], [413], [414].

Bien que les HAP d’origines pyrolytiques et pétrolieres soient les plus abondants dans
I’environnement, la possibilité de formation des HAP diagenétiques par les organismes vivants a été
évoquée mentionnant qu’ils peuvent étre synthétisés par certains types de plantes et de bactéries ou
formés lors de la dégradation de la matiere végétale [415], [416]. Cependant, les tentatives de
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production de HAP biogéniques ont échoué, ce qui indique que cette source n’est pas d’une
importance significative [417].

Les rapports de concentration spécifiques de HAP sont largement utilisés pour la détermination
qualitative des sources des HAP. Ces rapports appelés ratios de diagnostic moléculaire des HAP sont
couramment utilisés pour les fortes concentrations en HAP dans I'air, les sols et les eaux [405], [418].

3.2.3. Distribution et devenir dans le milieu marin

Les HAP, émis initialement principalement dans I'atmosphére par les sources pyrolytiques, peuvent
étre transportés sur de longues distances et pénétrer dans le milieu aquatique et/ou terrestre par des
dépbts humides et secs et/ou un échange entre les milieux. La distribution des HAP entre les différents
compartiments est fortement dépendante de leurs propriétés physico-chimiques [419]. De nombreux
indices sont utilisés pour prédire la distribution de ces composés entre les différents compartiments
de I'environnement et au sein d’un méme compartiment tels que les coefficients de partage air — eau,
eau - carbone organique dissous et eau — sédiments.

Les flux atmosphériques sont souvent responsables des apports en HAP dans les lacs éloignés et les
océans [408], [420]. Une fois dans les eaux de surface, les HAP dissous peuvent se volatiliser a nouveau
et le flux net de ces composés a travers l'interface air-eau est la différence entre le dépo6t brut et la
volatilisation [421]. A noter que les eaux de ruissellement, les effluents a la sortie des installations
municipales de traitement des eaux usées et les exutoires industriels constituent aussi des sources
ponctuelles d’apports de HAP dans les mers et océans [417].

Dans I'environnement marin, les HAP peuvent se disperser dans la colonne d’eau, s’accumuler dans
la microcouche de surface marine, s’incorporer dans les sédiments du plancher océanique, se
concentrer dans le biote aquatique, s’adsorber sur les particules en suspension ou subir une
dégradation [413], [422]-[425].

Les concentrations de HAP totaux dans les eaux marines sont assez variables, allant d’indétectables
a quelques dizaines de pg/L. Les variations de concentrations sont si vastes qu’il est difficile de faire la
distinction entre différentes zones au sein d’une région géographique relativement petite. Cependant,
il existe un gradient selon lequel les concentrations des HAP totaux en mer sont inférieures a celles
dans les eaux cotieres. Dans la microcouche de surface marine leur concentration est d’environ dix fois
plus grande que celle dans I'eau sous-jacente [426]-[428]. La variation saisonniére de la concentration
des HAP dépend de la température et des précipitations et elle est moins marquée dans I'eau par
rapport a 'atmospheére [429], [430].

Les HAP dans I'eau se répartissent entre les fractions dissoutes et particulaires, selon la solubilité
des HAP individuels et la disponibilité des substrats. Généralement en raison de I’hydrophobicité des
HAP et la nature polaire de I'eau, les HAP dans le milieu marin sont plutét associés a la matiére
organique en suspension, aux sédiments et aux plastiques et une quantité minoritaire de HAP est sous
forme dissoute dans I'eau [431], [432]. Ces particules constituent donc une voie importante de
transport a longue distance pour les HAP.

Le devenir des HAP dans le milieu marin dépend notamment de leur position dans la colonne d’eau
et de leur état. Les processus de dégradation les plus importants des HAP dans les systémes aquatiques
sont la photooxydation dans les eaux de surface, la biodégradation par les bactéries marines dans la
colonne d’eau, et I'oxydation chimique par certaines enzymes des organismes marins [401], [433]-
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[436]. Les particules en suspension offrent une voie alternative de photodégradation en phase solide
pour les HAP, qui se déroule plus rapidement que dans la phase aqueuse [437].

3.3. Sorption des polluants organiques sur les déchets plastiques marins

Le principal risque étudié des débris plastiques est associé a la sorption des polluants. Ainsi, il
apparait essentiel d’étudier I'accumulation (sorption) et le relargage (désorption) de ces polluants dans
des conditions environnementales [343], [438], [439].

La sorption des polluants organiques consiste en I'adsorption de ces polluants a la surface du
plastique et leur absorption dans I'épaisseur du matériau. La sorption des polluants organiques de
I’eau vers les plastiques dépend principalement de la nature et de I'abondance du polluant ainsi que
du type, de la taille, des propriétés physiques et chimiques du plastique [440]—-[445]. Ce phénomene
dépend également de facteurs externes tels que la salinité, le pH, la température et le mouvement de
I’eau [246], [439], [446]-[449]. Elle peut aussi varier en raison de |'effet cocktail dans un mélange de
polluants organiques d( a la compétition des polluants pour les sites de sorption [450].

Ces dernieres années, il y a eu une augmentation des campagnes d’échantillonnage de débris
plastiques dans le milieu marin. Ces campagnes étaient généralement suivies par la caractérisation des
plastiques et I'analyse de leur composition chimique, le plus souvent par extraction au solvant suivie
d’une analyse par chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie de masse. Les
contaminants ciblés étaient principalement les HAP, les PCB et les pesticides. D’autres contaminants
sorbés peuvent étre des produits pharmaceutiques et des métaux lourds.

Parmi les différents types de polymére, le PE présente généralement une plus grande capacité de
sorption des polluants environnementaux que les autres types de plastique [439], [451]. Par ailleurs,
bien que la diminution de la taille des particules conduise a une surface spécifique plus élevée et donc
un taux de sorption plus élevé, I'analyse d’échantillons environnementaux a montré que les
concentrations de POP ne variaient pas significativement selon la taille du plastique [246], [353], [452].

Lorsqu’on s’intéresse aux POP susceptibles de s’adsorber sur les débris plastiques, les HAP
présentent des concentrations plus élevées que les PCB et les pesticides [10], [12], [151], [220], [453],
[454]. La somme des concentrations des 16 HAP peut atteindre 119 pg/g selon le type de plastique, la
région et les sources de contamination proches, tandis que la concentration de PCB est au maximum
de 4 pg/g [51], [343], [455]. Les HAP les plus abondants sont ceux possédant de deux a quatre cycles
aromatiques tels que le phénanthréne et le chryséne. Quant aux PCB, les congénéres les plus
abondants varient selon les régions et sont principalement les PCB 110, 187, 138, 101 et 170 [10],
[215], [456].

Concernant la distribution spatiale, les concentrations de POP dans les plastiques pres des grandes
villes telles que Porto et Sidney étaient plus élevées que celles observées pres des villes et des iles plus
petites et éloignées telles que les fles Hawai [178], [217], [218], [454], [457]-[460]. De plus, les
concentrations de POP étaient significativement plus grandes dans les débris plastiques collectés sur
des plages que dans ceux de zones océaniques éloignées des cotes [12], [353], [456], [461]. Les
concentrations de POP présentent aussi une variation selon la période d’échantillonnage [165].

En ce qui concerne l'effet du photovieillissement, théoriquement I'exposition aux UV et la
dégradation devraient améliorer la capacité d’adsorption en augmentant la surface spécifique. D’autre
part, la capacité d’absorption est réduite par I'augmentation de la cristallinité du plastique. La
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formation de groupes oxygénés hydrophiles a la surface du plastique peut diminuer son affinité envers
les polluants hydrophobes, mais ces groupes hydrophiles (composés organiques, oligomeéres, chaine
polymeére) initialement formés dans le plastique sont susceptibles de migrer vers I’eau.

Compte tenu des changements dans la matrice polymérique et de la complexité des facteurs dans
I’environnement marin, plus d’études sont nécessaires pour mieux appréhender le phénomene de
sorption de POP sur les plastiques exposés aux UV. Afin d’étudier la sorption sur les plastiques exposés
aux UV, des tests en laboratoire sont essentiels pour comprendre le processus méme s’ils ne simulent
pas exactement la complexité de I'environnement marin.

Des études récentes en laboratoire ont montré que les polluants hydrophobes tels que les
composés aliphatiques, les aromatiques et les éthers sont moins sorbés sur le PS vieilli aux UV que sur
le PS vierge alors qu’aucun changement dans la capacité de sorption n’a été noté dans le cas du PP.
Bien que les auteurs attribuent les résultats obtenus avec le PS a 'augmentation des fonctionnalités
polaires de surface telles que les groupes carbonyle et hydroxyle, ceci peut également étre dii a la
croissance de la cristallinité du polymere [241], [462]. D’autre part, la sorption de composés
organiques hydrophiles sur le PS et le PVC exposés aux UV est favorisée par rapport aux matériaux
vierges. Ceci est attribué par les auteurs au changement d’interactions, car dans les plastiques vierges
la sorption impliquait principalement des interactions m-m tandis que dans les plastiques exposés aux
UV, les interactions sont plutot de types électrostatiques et des liaisons hydrogene [463], [464].

Dans le cas des débris de plastique environnementaux, les granulés vieillis de plastique contiennent
une concentration de polluants plus élevée que les granulés non vieillis [215], [218], [453], [465]. Ceci
peut étre attribué a I'augmentation de la surface spécifique des granulés vieillis qui tend a favoriser
|"adsorption. Mais compte tenu des résultats d’études en laboratoire, cela est plus probablement
attribué au temps passé dans I'océan. En effet, dans les études en laboratoire, les plastiques vierges
et les plastiques exposés aux UV sont mis en contact avec les polluants organiques pendant la méme
durée. Ainsi, les différences dans les propriétés de sorption sont attribuées uniquement ala
photodégradation. Dans les échantillons de plastique marin, les granulés vieillis sont présents depuis
plus longtemps dans I'océan que ceux non vieillis, d’'ou I'augmentation de la concentration de POP
sorbés a la fois par absorption et diffusion dans le cceur [466].

Les débris plastiques marins flottants peuvent servir de vecteurs de transfert de polluants dans
I’environnement. Les polyoléfines étant moins denses que I'eau et les plus abondantes dans le milieu
marin, peuvent accumuler des polluants organiques enrichis dans la microcouche de surface marine.
Ensuite, ces plastiques flottants peuvent étre facilement transportés par |’action du vent ou des vagues
vers des zones plus éloignées voire en pleine mer. En raison du développement de biofilms, les
plastiques peuvent également couler via la « neige marine » et transporter le contaminant plus
profondément dans la colonne d’eau [93], [98], [102], [112], [466]—[469]. Les débris plastiques
fortement contaminés peuvent également relarguer ces contaminants dans des zones faiblement
anthropisées. Enfin, ces contaminant peuvent étre transférés vers le biote lors de I'ingestion [344],
[450], [468], [470]. Par exemple, une forte abondance de fibres de plastiques entraine un transfert plus
élevé de contaminants vers les sédiments et les fruits de mer d’élevage [471]. Les résultats des teneurs
en PCB dans les plastiques de la campagne « International Pellet Watch » sont positivement corrélés
avec ceux de la campagne « Mussel Watch » [218]. Ainsi, le transfert de POP par les débris plastiques
dans l'environnement marin doit étre plus étudié en prenant en compte linfluence du
photovieillissement et de la composition chimique du plastique.
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3.4. Extraction et analyses des POPs dans les débris plastiques

Les débris plastiques marins peuvent adsorber, concentrer et transporter les polluants hors de la
colonne d’eay, il est intéressant de les identifier et de les quantifier. Pour ce faire, il a été nécessaire
de développer des méthodes analytiques rigoureuses et fiables. La démarche analytique la plus
adaptée est d’extraire les polluants du plastique par un solvant organique, de purifier I'extrait ou de
changer le solvant si nécessaire et de I'analyser par des méthodes chromatographiques. Ceci a fait
I'objet de plusieurs campagnes d’échantillonnage de plastiques dans I’environnement marin (plage,
eau et sédiments) et quelques exemples de méthodes utilisées et de concentrations déterminées de
polluants sont présentées dans le Tableau I-3.

D’apres le Tableau I-3, les méthodes d’extraction, de traitement et d’analyse varient en fonction
des analytes ciblés et de la complexité de I'’échantillon. Les polluants organiques les plus ciblées sont
les HAP, PCB, PBDE, DDT, les substances per- et polyfluoroalkylées (PFAS) et les hexachlorocyclohexane
(HCH).

L’extraction de ces polluants implique I'utilisation de solvants organiques plutot apolaires comme
I’hexane et le dichlorométhane (DCM) et des méthodes telles que I'extraction simple par macération
ou agitation, I'extraction assistée par ultrasons, I'extraction accélérée par solvant (Accelerated Solvent
Extraction, ASE) et I'extraction par Soxhlet. Ces méthodes different par leur optimisation selon le type
de solvants ou le mélange de solvants utilisé, la quantité de solvant, le temps d’extraction et le nombre
de cycle d’extraction. Cependant, optimisées, elles permettent d’assurer I'extraction compléete des
analytes de la matrice plastique.

Le traitement de I'extrait, surtout pour les échantillons complexes pour lesquels les études avaient
pour objectif d’analyser plusieurs familles de polluants, comporte une étape de fractionnement sur
colonne remplie de silice et / ou d’alumine pour séparer les différentes familles de polluants et éliminer
les interférences. L’élimination des interférences peut aussi étre réalisée par extraction sur phase
solide (Solid Phase Extraction, SPE). Enfin, le traitement de I'extrait comporte généralement aussi une
étape de concentration qui peut étre réalisée sous flux d’azote, par évaporateur rotatif ou par un
dispositif Kuderna-Danish.

Pour éviter les pertes non controlées d’analytes et afin de pouvoir calculer des taux de
récupération, un traceur d’extraction est ajouté a I'étape d’extraction ou avant le traitement de
I'extrait. Le traceur d’extraction est soit I'analyte d’intérét deutéré soit un composé ayant une
structure et des propriétés semblables au composé d’intérét et bien entendu non présent dans la
matrice initiale.

La derniére étape est I'analyse de I'extrait final qui est généralement réalisée par chromatographie.
Pour les HAP par exemple, ils peuvent étre analysés par chromatographie en phase liquide (High
Performance Liquid Chromatography, HPLC) couplée a un détecteur de fluorescence apreés
changement de solvant dans I'acétonitrile (ACN) et par chromatographie en phase gazeuse (Gas
Chromatography, GC) couplée a un détecteur de spectrométrie de masse (Mass Spectrometry, MS).
Les PCB et pesticides sont analysés par GC qui peut étre couplée a un détecteur MS ou a un détecteur
a capture d’électrons (Electron Capture Detector, ECD). La GC-MS est la technique la plus utilisée car
elle permet d’analyser la plus large gamme de familles de POP, ces derniers étant le plus souvent peu
ou non polaires.

44



Chapitre | : Synthése bibliographique

Tableau I-3 : Exemples des méthodes d’extractions, de purification et d’analyses de POP dans les débris plastiques marins.

Concentrations

Réf. Echantillons Extraction Traitement de I'extrait Analyse Analytes mesurées dans les
débris plastiques
Granulés et Ult Concentration sous flux d’azote et HAP 30-1900 ng/g
[151] plastiques post- acétonr:/s:ezzne nettovage par SPE GC-MS PCB nd - 47 ng/g
consommation yagep DDT nd - 76 ng/g
[165] Gra.nules, m.eso et Ultrasons Concentr.atlon par évaporateur rotatif, GC-MS HAP nd - 1592 ng/g
microplastiques DCM concentration (N;), changement de solvant
. Soxhlet Concentration par évaporateur rotatif ou HPLC-Fluo (ACN) HAP 1,2 - 193860 ng/g
Macro et micro ) e
[167] PE PP PET PVC Pentane/DCM flux d’azote, purification sur colonne et GC-MS (pentane) PCB 0,7 - 455 ng/g
o (1:1, viv) changement de solvant GC-MS (pentane) PBDE 0,6 - 188 ng/g
Granulés de rési Extracti ant PCB 0,1-9,9ng/g
[178] :;grietz PE (r;?:e X rach;?(gnseo van Fractionnement sur colonne GC-MS DDT 0,84 -4,1ng/g
: HCH 0,6-1,7 ng/g
M lasti Soxhlet Concentration par Kuderna-Danish, HAP 39-1200 ng/g
[12] m:,::::éa:;:tupes %XCMG changement de solvant, fractionnement GC-MS PCB 27 -980 ng/g
: par chromato-préparative. DDT 22-7100 ng/g
HAP : Fractionnement sur colonne
. . ASE (hexane/acétone . . = ovee HAP  0,2-319,2ng/g
Microplastiques élution Hexane/DCM et concentration (N2)
[215] L, pour les HAP), Soxhlet . GC-MS PCB 0,02 - 15,56 ng/g
majorité PE et PP PCB et DDT : Fractionnement sur colonne
(hexane pour les PCB) . L DDT 0,16 - 4,05 ng/g
avec élution Hexane et nettoyage a I'acide
Granulés Extraction solvant . HAP 53 - 24000 ng/g
[217] majorité PE et PP hexane Fractionnement sur colonne GC-MS PCB 10 - 310 ng/g
Granulés Soxhlet . . GC-MS HAP 1076 - 3007 ng/g
[220] PS, PE Hexane/DCM Fractionnement sur colonne silice GC-ECD PCB 31-236 ng/g
Macro et micro Ultrasons Concentration (Nz), changement de solvant .
[kl Mousse ABS et PU DCM et purification sur colonne GC-MS (isooctane) PBDE nd - 0,46 me/g
Granulés Ultrasons Concentration sous flux d’azote, LC-MS/MS
10-1
[444] hexane changement de solvant (Eau/méthanol) PFAS 0-180 ng/ke
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Concentrations

Réf. Echantillons Extraction Traitement de I'extrait Analyse Analytes mesurées dans les
débris plastiques
G lés de rési ASE Fractionnement sur colonne silice/alumine GC-MS HAP 53 - 44800 ng/g
[453] ranu F?I? P(; resine hexane/acétone avec élution Hexane/DCM (Hexane/DCM) PCB 2-223ng/g
’ (1:1, viv) Concentration (N2) DDT 0,42 -41 ng/g
. . Concentration par évaporateur rotatif, 3400 - 119000
[455] Microplastiques Ultrasons . ion par evap . I . GC-MS HAP
hexane fractionnement sur colonne, concentration ng/g
[456] Macro et micro Agitation mécanique Concentration (N2) UPLC-Fluo (DMF/ACN) HAP 11,2 - 255 ng/g
PE, PP, PET, PVC,PS  DCM/heptane (1:1, v:v) et changement de solvant GC-MS (hexane) PCB 0,6 - 59 ng/g
[457] Fragments Ultrasons Fractionnement sur colonne, GC-MS PCB 0,3-93 ng/g
PE, PP, PS, PVC, PET hexane concentration (N,) PBDE 2,1-3177 ng/g
G 1 Ult Elimination des interférences par PCB 3-60ng/g
[458] . r'a’nu €s rasons acidification, centrifugation, GC-MS PBDE 10-133 ng/g
majorité PE et PP hexane . .
fractionnement sur colonne, concentration DDT 0,1-7ng/g
: asi i . PCB 107 - 294
[459] Gran.ul'es’ de résine Extraction solvant Fractionnement sur colonne GC-MS ne/g
majorité PE et PP hexane DDT 23 -47 ng/g
. , . HAP 136 -2384
Fragmen'fs et Ultrasons Concentration par évaporateur rotatif, ne/g
Bty granulés hexane fractionnement sur colonne, concentration GC-MS PCB 21-323 ng/g
PET, PE, PP, PVC, PS ’ DDT 1,2-127ng/g
Macro et Soxhlet Concentration par évaporateur rotatif, HAP nd - 9297 ng/g
[461] . . . . GC-MS
microplastiques DCM fractionnement sur colonne, concentration PCB 1-436ng/g
Granulés de résine Soxhlet . PCB 3,97 -117 ng/g
[466] bp hexane fractionnement sur colonne GC-ECD DDE 0,16 - 3,1 ng/g
Granulés Extraction solvant Concentration par évaporateur rotatif, PCB 5-453 ng/g *
[470] s : . GC-MS/MS .
majorité PE et PP hexane fractionnement sur colonne, concentration DDT nd - 267 ng/g
Granulés Soxhlet Concentration par évaporateur rotatif, GC-MS
472 HAP 130-27735
izl - DCM/hexane (1:1, v:v) Fractionnement sur colonne silice/alumine (DCM/hexane) ne/e

nd : non détecté ; * valeur moyenne par région
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Les concentrations des polluants fluctuent notamment en fonction du lieu de I’échantillonnage et
de la famille de composés. Les HAP sont présents en plus grandes quantitées sur les plastiques suivis
par les PCB, les PBDE et les autres composés.

3.5. Toxicité du cocktail plastiques-polluants organiques

En plus du risque des particules plastiques et des NIAS et IAS qui y sont associés (2.5), il existe un
risque associé a la sorption de polluants organiques persistants. Ces derniers peuvent désorber des
particules plastiques vers les organismes marins. A cet égard, I'ingestion de microplastiques par le
biote, met en évidence une préoccupation supplémentaire quant a leurs effets toxicologiques
potentiels sur les organismes.

Diverses preuves indirectes, y compris l'utilisation d’'une approche thermodynamique et de
modeles simulant les conditions physiologiques dans les intestins des organismes vivants, suggerent
que les polluants adsorbés et les additifs chimiques des plastiques pourraient étre libérés dans les
organismes aprés ingestion [473]-[475]. Par exemple dans une étude sur la moule (Mytilus
galloprovincialis) exposée a des microplastiques de PE et PS contaminés en HAP, les auteurs ont révélé
une bioaccumulation marquée de ces composés chimiques dans les glandes digestives et les branchies
des moules [476]. Le caractere hydrophobe des HAP permet leur répartition entre la phase aqueuse,
les plastiques et la phase lipidique des organismes marins. Par ailleurs il a été montré que les HAP
s’accumulent également dans les poissons, les mollusques et les crustacés [359], [383], [425], [477]—
[479]. Enfin, une étude a montré que les microplastiques contribuent au transfert de polluants
organiques persistants comme le benzo[a]pyrene a travers différents niveaux trophiques d’une chaine
alimentaire artificielle composée d’artémie (Artemia sp. Nauplii) et de poissons zébres (Danio rerio)
[480], [481].

L’exposition des organismes marins aux polluants organiques enrichis dans les micro et nano-
plastiques peut engendrer des problémes de développement, de changement de comportement et
dans de rares cas augmenter la mortalité. Une étude sur les vers de vase (Arenicola marina) a montré
la réduction du poids des vers et une altération de leur alimentation suivie d’'une bioaccumulation
accrue de PCB associés aux microplastiques de PS [482]. D’autres études ont montré une altération du
développement de langoustines (Nephrops norvegicus) aprés exposition aux PCB enrichis sur des
microsphéres de PS et PE et des anomalies histopathologiques dans le cas des moules (Mytilus spp)
apres exposition au fluoranthéne enrichi sur des microsphéres de PS [483], [484]. De plus, Browne et
al., 2013 ont signalé une mortalité accrue des vers de vase (Arenicola marina) exposés a un cocktail de
fragments de PVC et composés organiques des produits de soins personnels mais pas dans le cas des
cocktails PVC-HAP et PVC-PBDE [485].

Il ressort de ces données que davantage d’études sont nécessaires pour mieux appréhender
I'impact de la composition chimique des microplastiques environnementaux et le potentiel réel de
transfert de ces composés vers le biote marin, voire vers I’étre humain.

4. Plastiques : du milieu marin vers I'atmospheére

Des débris plastiques sont trouvés dans les différentes strates de I'océan, de la surface, accumulés
dans la microcouche de surface marine, jusqu’au plancher océanique profond en passant par la
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colonne d’eau. lls peuvent résider dans les sédiments, le biote et la glace, et peuvent étre piégés le
long du littoral ou dans les estuaires, les cours d’eau et les lacs.

A partir de tres récentes données d’observation, il a été suggéré que les particules de plastique
pouvaient étre transférées de la surface de I'océan a I'atmosphére [97], [486], [487]. L'un des scénarios
les plus probables de transfert mer-air de MP et NP se fait par le phénomene de « bubble bursting ».

4.1. Le phénomene de « bubble bursting »

Le phénomeéne de bubble bursting ou éclatement de la bulle se produit a partir des bulles d’air
produites a la surface des mers et océans en raison de |'interaction entre le vent et les vagues qui
forme des crétes blanches. Lorsqu’une bulle d’air éclate a I'interface eau-air, deux étapes présentées
dans la Figure I-17 se produisent : (i) I'éclatement du film se formant a I'arrivée de la bulle a I'interface
eau-air qui éjecte des gouttelettes appelées « gouttelettes de film » et I'effondrement de la cavité
restante de la bulle a la surface de I'eau qui forme un jet vertical et éjecte des gouttelettes
appelées « gouttelettes de jet » [488]—-[494].

Ce phénomeéne est responsable de la génération d’aérosols d’embruns marins constitués
notamment de sels marins inorganiques et de matiéres organiques. La composition des embruns
marins est fortement influencée par celle de la microcouche de surface marine (sea surface microlayer,
SML) qui est enrichie en matiere organique par rapport a I’eau sous-jacente et dont le contenu varie
en fonction des saisons et de I'activité biologique [115], [495], [496].

En raison des différences dans la production des gouttelettes de film et de jet, il a été suggéré qu’ils
ont des compositions trés différentes [497]. Les gouttelettes de film sont formés de substances
organiques hydrophobes enrichies dans la SML alors que les gouttelettes de jet sont formés de I'eau
sous-jacente enrichies en sels et en espéeces organiques solubles dans I'eau [498].

Wave
breaking

Figure I-17 : Représentation du phénoméne de « bubble bursting ».

L’aérosol marin est ainsi formé de particules d’embruns de taille submicrométrique jusqu’a
quelques micromeétres et constitue I'un des systemes d’aérosols naturels les plus importants. Il
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contribue de maniere significative au bilan radiatif de la Terre, aux cycles biogéochimiques, aux
impacts sur les écosystemes et méme a la qualité de I'air a I’échelle régionale [499].

4.2. Dispositifs mis en place pour reproduire le bubble bursting

Vu I'importance du phénomeéne de bubble bursting dans la génération d’aérosols marins primaires,
plusieurs études se sont consacrées a développer des systéemes pour simuler ce phénomene en
laboratoire afin d’étudier physiquement la génération et la stabilité des bulles et de caractériser la
composition des embruns marins formés entre autres. Deux exemples de systémes de génération de
bulles les plus utilisés sont présentés dans la Figure 1-18.

Le premier systéme consiste a générer des bulles en injectant de I'air propre dans un matériau
poreux, comme du verre fritté, un diffuseur d’aquarium ou méme un capillaire en verre étiré [488],
[498], [500]-[503]. Un régulateur de débit massique (Mass Flow Controller, MFC) est généralement
utilisé pour contréler I'apport d’air et la taille de bulles générées dépend essentiellement de la porosité
du matériau [504]. Pour produire des bulles plus petites, |’électrolyse est utilisée. Dans ce cas, |'eau est
décomposée en dioxygéne et dihydrogéne avec formation de bulles. Des systémes plus complexes sont
aussi mis en place, comme un systéme consistant en la recirculation de I'eau.

HC filter  HEPA filter
(a) (b) D
e —l Compressed air [><
g ->
BMS adquisition I |
system | | O—
| BOUROWOY A |
R |
l’ l l
R - -— e
, @ BMS adquisition
& system (||
CCD camera Peristaltic pump = ——
PTFE TANK
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f humidity sensor

aerosol sampling line .
ping Porous unit

Figure I-18 : Systéemes de génération de bulle dans I'eau : (a) par recirculation d’eau et (b) avec un matériau
poreux [502].

En fonction du type d’étude, le systeme peut étre équipé d’autres compartiments. Dans les études
physiques pour la caractérisation des bulles et la vérification de leur stabilité, les systéme sont équipés
de caméra CCD permettant d’acquérir des images a haute résolution et a cadence élevée pour mieux
appréhender le phénomene [502], [505]-[508].

Dans d’autres études sur la composition de I'aérosol, un systeme de séchage des gouttelettes
générées est mis en place en amont de la mesure de la distribution granulométrique de I’'aérosol sec
(mesure des diameétres de mobilité électrique, des diamétres optiques ou des diametres
aérodynamiques) [498], [502], [509]. La composition chimique de cet aérosol est quant a elle souvent
suivie par spectrométrie de masse en lighe (Aerosol Mass Spectrometry, AMS). Certains systémes
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comprennent aussi un compartiment d’échantillonnage de I’aérosol sur filtre qui est analysé ensuite
par microscopie [503].

4.3. Les aérosols marins

L’éclatement des bulles a l'interface air-mer fait I'objet d’une abondante littérature concernant la
formation d’aérosols d’embruns marins. Comme mentionné précédemment, les aérosols marins
produits par le bubble bursting sont formés de sels marins inorganiques et de matiéres organiques
[510]. Bien que la fraction massique dominante des aérosols marins soit formée de sels, la matiére
organique peut également contribuer pour une part non négligeable a la masse globale d’aérosol.

Leur proportion dépend de la saison et de 'activité biologique. Par exemple au nord-est de I'océan
Atlantique, en hiver pendant les périodes de faible activité biologique, les aérosols d’embruns marins
se composent principalement de sels et la fraction organique ne représente que 15 % alors que
pendant les périodes de forte activité biologique la proportion de matiéres organiques peut augmenter
jusqu’a 63 % en masse [511], [512]. Des mesures de la composition d’aérosols marins dans certaines
régions marines indiquent que la matiére organique, y compris les bactéries et les virus, est a des
teneurs plus importantes que dans I'eau de mer [513], [514], reflétant I’enrichissement de la SML en
matiéres organique et/ou la concentration des éléments marins lors de I’évaporation de I'eau des
gouttelettes initialement générées.

Les composés chimiques formant les aérosols marins comprennent mais ne sont pas limités aux
sels marins (chlorure et sulfate de sodium, de potassium, magnésium et calcium etc.), aux composés
organiques tels que les organosulfates (acide méthylsulfurique, esters sulfates d’acides hydroxiques,
aldéhydes dihydroxylés etc.), aux surfactants (anioniques, cationiques et non-ioniques) et aux
composés organiques aliphatiques [509], [512], [515]-[518]. Des matieres type gel, comme les
exsudats de phytoplancton gélatineux, peuvent aussi étre transférées avec les aérosols marins [519].
Les mécanismes précis selon lesquels les composés organiques passent de la microcouche de surface
marine a I'atmosphére ne sont pas encore suffisamment étudiés vu que ces composés peuvent passer
par I'éclatement des bulles ou par volatilisation. De la matiere particulaire, comme la matiere
organique insoluble, des agrégats et fragments, est aussi transférée avec les aérosols marins [519],
[520].

Plus récemment, il a été suggéré que les micro et nano-plastiques peuvent étre transférés de la
surface des mers et océans vers I'atmospheére par le phénomene de bubble bursting [486], [487].

4.4. Plastiques dans les embruns marins

Dans les études récentes d’Allen et al., 2020 et Trainic et al., 2020, des microplastiques ont été
détectés dans des masses d’air cotieres et marines, suggérant fortement que ces MP proviennent de
I'océan [486], [487].

Dans I'étude d’Allen et al., 2020, de la brise marine a été échantillonnée de la cOte atlantique
francaise en pompant de l'air a travers des filtres en quartz. Les filtres ont été ensuite analysés par
microRaman pour la détection et I'indentification des microplastiques. La taille des microplastiques
détectés est comprise entre 5 et 38 um et les microplastiques étaient essentiellement du PE, PET et
PS. Leurs résultats indiquent un potentiel rejet de MP de I'environnement marin dans I'atmosphére
par les embruns, ce qui donne un chiffre extrapolé a I’échelle mondiale de 136 000 tonnes/an soufflant
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sur le rivage [486]. Mais ce chiffre reste une estimation et plus d’études doivent étre réalisées afin de
déterminer I'importance du transfert mer-atmosphére des particules plastiques.

Dans I’étude par Trainic et al., 2020, des aérosols marins ont été échantillonnés dans I'océan
Atlantique Nord, y compris I'atmosphére marine éloignée des cotes, en pompant de I’air a travers des
filtres en polycarbonate. Comme I'étude précédente, les particules échantillonnées ont été
caractérisées par microRaman. Les microplastiques trouvés dans I'air sont essentiellement du PE, PP
et des silicones et ayant une taille supérieure a 1 um. L’étude des trajectoires des particules et leur
vitesse terminale en fonction de leurs caractéristiques suggerent fortement que ses particules sont
d’origine marine.

Les particules de plastique transférées peuvent étre ensuite transportées par le vent sur de longues
distances ou se redéposer sur terre ou dans les mers et océans.

4.5. Plastiques atmosphériques

La pollution en particules plastiques est désormais omniprésente dans les compartiments
environnementaux marins, d’eaux douces, terrestres mais aussi dans I'atmosphere. Ces
compartiments sont interconnectés par un réseau diversifié de connexions source-voie-puits qui peut
influencer le transfert et la rétention des plastiques.

Ces dernieres années, plus de recherches se sont consacrées sur les plastiques atmosphériques,
notamment leur source et leur transport a longue distance. La Figure I-19 montre les potentielles
sources de plastiques atmosphériques et leur transfert entre les différents compartiments de
I’environnement.
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Figure I-19 : Sources des plastiques atmosphériques et une premiére estimation de leur contribution [521].

Les particules de plastiques atmosphériques peuvent provenir de diverses sources, autre que le
transfert eau-atmosphere par le phénoméne de bubble bursting déja décrit. Les principales sources
terrestres de plastiques atmosphériques sont la mise en suspension, notamment par le vent, de
textiles synthétiques, notamment des fibres, de macro-plastiques dégradés en particules de taille
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micronique (mis en décharge par exemple ou se retrouvant de fagcon générale sur les sols), de
particules rejetées par la circulation (usure des pneus et freins par exemple) [522]-[526].

Les plastiques en suspension dans I’air peuvent étre une source de contamination des écosystémes
terrestres et aquatiques [527], [528]. Les particules plastiques dans I'atmospheére sont potentiellement
transportées sur de longue distance par le vent et redéposées par les dépdts atmosphériques secs et
humides dans les zones urbaines et éloignées, y compris dans les mers et océans [96], [486]. Ainsi, des
plastiques sont détectés dans des régions lointaines comme le plateau Tibétain, les Pyrénées
Francaises, les Alpes Suisses et I’Arctique [529]-[532].

Les particules plastiques déposées a la surface de I’environnement terrestre peuvent étre remises
en suspension dans I'air par le vent ou étre transportées vers I’environnement aquatique par les
ruissellements de surface et les eaux pluviales [525], [533]. Ainsi, les échanges de plastiques entre les
écosysteémes aériens, terrestres et aquatiques constituent un cycle dynamique de particules plastiques
dans I'environnement [521], [534], [535].

Il convient également de noter que, méme s’il existe un nombre limité d’études concernant
I’exposition environnementale, les particules plastiques en suspension dans I'air sont considérées
comme une menace pour la santé humaine [533], [536]. La toxicité des plastiques atmosphériques est
supposée semblable aux autres particules atmosphériques et dépend de leur taille et de leur contenu
chimique (contenu en polluants organiques persistants ou inorganiques). Ces particules peuvent
causés des maladies respiratoires et affectent le systéme immunitaire [537].

Des études menées aupres des travailleurs d’une industrie de fabrication de nylon (fibre) suggerent
gu’il n’y a aucune preuve d’un risque accru de cancer mais les travailleurs présentent une prévalence
plus élevée d’irritation respiratoire [538]. La pneumopathie interstitielle est une affection liée au
travail qui induit une toux, une dyspnée et une capacité pulmonaire réduite chez les travailleurs
traitant des fibres de para-aramide, de polyester et/ou de nylon [539], [540]. Ces résultats sur la santé
sont révélateurs du potentiel des particules plastiques a déclencher des réponses biologiques
localisées a cause de leur inhalation et leur persistance.

Méme si lI'impact des plastiques est supposé comme étant semblable aux particules
atmosphériques, plus d’études sont nécessaires pour évaluer I'impact des plastiques atmosphériques
notamment de leur état de photovieillissement et composition chimique.

5. Problématiques abordées dans la these

Dans ce chapitre, une vision globale de la problématique des déchets plastiques dans
I’environnement a été présentée. Malgré les premieres études sur les déchets plastiques marins,
surtout les macroplastiques, dans les années 1970, les recherches scientifiques sur les micro et nano
plastiques ne se sont accentuées qu’au cours des dix derniéres années et il a été clairement établi que :

- Les plastiques sont exposés dans I'environnement marin a la lumiére solaire, a la température, a
I’humidité et aux contraintes physiques qui peuvent engendrer la dégradation et la fragmentation
de ces débris [8], [9].

- Les plastiques contiennent, un large panel de composés chimiques comme les additifs (ajoutés
durant la fabrication ou la mise en forme pour améliorer les performances des plastiques, par
exemples les plastifiants, les stabilisants thermiques etc.) et les polluants organiques (polluants
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environnementaux sorbés sur les déchets plastiques, par exemples les hydrocarbures aromatiques
polycycliques, les polychlorobiphényles, les pesticides, etc.) [10]-[12].

- Les plastiques peuvent constituer un substrat pour le développement de microorganismes et
peuvent étre ingérés par des organismes vivants et leur transférer leur contenu en composés
chimiques [13], [14].

- Le bilan environnemental des plastiques illustrant la différence entre la quantité de plastiques
estimés par les modeles étudiants la distribution des plastiques dans le milieu marin et celle
échantillonnée est négatif [15], [16].

Cependant, de nombreuses questions restent sans réponse notamment la forte variabilité des
composés organiques (polluants, additifs, produits de dégradation) présents dans les plastiques en
fonction du type, des caractéristiques et de I'état de photodégradation des plastiques. De méme,
I'impact des plastiques photodégradés contenant des polluants organiques n’a pas été encore évalué
sur les organismes marins. Le bilan négatif des plastiques marins (entrant vs détecté) signifie que le
devenir de ces déchets marins n’a pas été entierement élucidé et qu’il existe un puit de plastiques non
pris en compte a I’heure actuelle.

Dans ce contexte, ce projet a pour but d’étudier le devenir des débris plastiques aquatiques exposés
a la lumiére solaire. Ce travail s’intéressera plus précisément aux études: (i) de I’évolution des
propriétés de sorption des plastiques vis-a-vis de polluants organiques aprés leur exposition aux UV et
a 'impact de la sorption de ces polluants sur la photodégradation des plastiques (ii) de I'impact du
cocktail « Plastiques - Photodégradation - Polluants organiques » sur le développement d’organismes
marins a différentes échelles trophiques et (iii) du transfert mer-atmosphére de particules de
plastiques micro et nanométriques apportant potentiellement une réponse au bilan négatif.
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Chapitre Il Matériel et Méthodes

1. Matériel

1.1. Listes des produits chimiques

Dans le Tableau II-1 ci-dessous sont répertoriés I'ensemble des produits chimiques utilisés au cours

de ce travail.

Tableau II-1 : Liste des produits chimiques utilisés.

Produits Fournisseur Pureté / Concentration
Phénanthréne ® Sigma-Aldrich 99,5 %
Phénanthréne / Méthanol ® Sigma-Aldrich 5000 pg/mL
Anthracéne ? Sigma-Aldrich 99 %
Anthracéne / Acétone Sigma-Aldrich 1000 pg/mL
Fluoranthéne ° Sigma-Aldrich 98 %
Benzo(a)Anthracene ? Sigma-Aldrich 99 %
Benzo(a)Anthracéne / Méthanol ® Sigma-Aldrich 1000 pg/mL
Chryséne ? Sigma-Aldrich 98 %
Chryséne / Acétone ® Sigma-Aldrich 1000 pg/mL
Benzo(a)Pyréne ? Sigma-Aldrich 98 %
Benzo(a)Pyréne / Acétone ® Sigma-Aldrich 1000 pg/mL
PAH Calibration mix / Acétonitrile ¢ Sigma-Aldrich 10 pg/mL
Azoture de sodium Sigma-Aldrich >2995%
4-allyloxy-2-hydroxybenzophenone (AHBP) Sigma-Aldrich 99 %
Chimassorb 81 BASF 99 %
Irganox 1010 BASF 99 %
Irganox 1330 Sigma-Aldrich 99 %

2 Standards utilisés pour la préparation des solutions dans I’hexane ; ® Standards utilisés pour la préparation
des solutions dans le méthanol pour le dopage de I'eau ; € Standards utilisés pour la préparation des solutions
dans 'acétonitrile pour I'étalonnage.

Les solutions de HAP sont stockées dans des flacons a scintillation de 20 mL a 4°C. Avant chaque
utilisation les solutions sont placées a température ambiante pour 30 minutes et puis agitées une
minute au vortex et placées dans un bain a ultrasons pendant une durée similaire pour éviter que les
HAP soient adsorbés sur les parois du flacon. La concentration de la solution de dopage est vérifiée
avant chaque utilisation par chromatographie liquide. Les solutions d’additifs sont préparées
fraichement avant chaque utilisation.

1.2. Listes des solvants utilisés

Dans le Tableau II-2 ci-dessous sont répertoriés I'ensemble des solvants utilisés pour la préparation
des solutions ou encore pour la réalisation des analyses.
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Tableau I1I-2 : Listes des solvants utilisés.

Solvant CAS Fournisseur Pureté / Qualité
Dichlorométhane 75-09-2 SupraSolv® Merck Chromatographie
Hexane 110-54-3 Sigma Aldrich Chromatographie
Acétonitrile 75-05-8 Sigma Aldrich >299,5%
Diméthylformamide 68-12-2 Fisher Scientific Spectroscopie
Méthanol 67-56-1 Sigma Aldrich 99,8 %
Acétone 67-64-1 VWR Chemicals 299,5%

De I'eau ultrapure filtrée a 0,2 um et présentant une résistivité de 18,2 M Q fournie par a un appareil
de la marque Millipore (modéle Direct Q5 équipée d’une lampe UV (254 nm)) est aussi utilisée.

1.3. Matériaux plastiques
Les plastiques utilisés sont soit des microsphéres de PE ou du PE commercial formulé a facon.
1.3.1. Microspheéres de PE

Les microspheéres de PE sont fournies par Cospheric LLC. Il s’agit de PE pur sous forme de poudre
séche de granulométrie comprise entre 150 et 180 um et de densité égale a 0,96. Selon les
informations données par le fournisseur, ce PE est fabriqué sans utilisation de solvant ni de colorant.
La composition de ces PE est inconnue mais selon le fournisseur les microsphéres contiennent plus de
70 % de PE et moins de 30 % d’additifs.

1.3.2. Les formulations de PE

Les autres formulations de plastiques utilisées sont a base de polyéthyléne linéaire a basse densité
(Linear Low Density Polyethylene, LLDPE) de référence LLDPE SABIC 324CE. Il s’agit de PE non
biodégradable utilisé pour la fabrication des fils et cables électriques. Selon la fiche de sécurité donnée
par le fournisseur, ce PE se décompose tres lentement sous I'influence des rayons UV. Le LLDPE 324CE
est un PE essentiellement non formulé sans aucun agent antiadhérent ni de glissement mais qui peut
contenir une faible quantité d’antioxydants et de NIAS.

A partir des granulés de base non formulés, deux autres formulations avec des stabilisants et des
charges minérales sont préparées a fagon par la société Nexans. Ainsi, les formulations de PE sont :

- PE non formulé (PENF), c’est le PE de référence LLDPE SABIC 324 CE ; densité = 0,924.

- PE additivé (PEAd) contenant un antioxydant (lrganox 1010 a 0,2 phr) et un anti-UV
(Chimassorb 81 a 0,2 phr) ; densité théorique = 0,971 (calcul fournisseur).

- PE additivé avec craie (PECr) contenant les mémes additifs que le PEAd avec une charge
minérale (Omyalite 90 a 15 phr) ; densité théorique = 1,057 (calcul fournisseur).

L’unité phr (Parts per hundred of rubber or resin, partie pour cent d’élastoméres) correspond a une
partie d’un constituant pour cent parties d’élastomére en masse.

Les additifs sont incorporés dans le PE de référence non formulé sur un mélangeur interne de type
Brabender. Les granulés sont introduits et fondus dans le mélangeur chauffé a 125°C avec une vitesse
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de rotation de 60 tr/min. Ensuite les additifs sont ajoutés au polymere selon les proportions souhaitées
et 'ensemble est chauffé a 130°C toujours avec une rotation de 60 tr/min. Le mélange est ensuite
calandré a 125°C (Lescuyer, parametres : épaisseur 1,5 mm et largeur 156 mm) afin d’obtenir des
granulés. La Figure Il-1 présente les granulés obtenus dont la couleur varie en fonction de leur
formulation.

Figure II-1 : Photos pour (a) granulés de PE non formulé, (b) granulés de PE additivé, (c) granulés de PE additivé
avec craie, (d) film de PE additivé et (e) broyats de film de PE additivé.

Comme l'incorporation des additifs n’est pas toujours homogene, un passage sur une extrudeuse
(Mapré) est nécessaire pour parfaire la dispersion et permettre la granulation. Les températures
utilisées durant I'extrusion sont présentées dans le Tableau II-3.

Tableau II-3 : Températures (°C) des différentes zones de I'extrudeuse Mapré.

Culasse Zone 1 Zone 2 Zone 3 Zone 4 Collier Téte Bride
30 140 145 145 150 155 160 165

Les granulés de chaque formulation sont par la suite pressés pour obtenir des films de diamétre
d’environ 10 cm et d’épaisseur moyenne de 200 um (Figure II-1(d)). Pour la mise en forme, environ
1,5 g de granulés sont placés entre deux feuilles de téflon placées a leur tour entre deux plaques
métalliques chauffées a 140°C d’une presse hydraulique, Darragon IVRY- France 94200 (1985). Les
conditions de pressage sont présentées dans le Tableau II-4.

L'épaisseur des films obtenus est vérifiée apres refroidissement a I'aide d’un micrometre Adamel
Lhomargy MI20. Finalement, les films obtenus sont stockés entourés de papier aluminium a
I'obscurité.
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Tableau II-4 : Evolution de la pression en fonction du temps de chauffe pour la mise en forme des films de PE.

Temps (seconde) 15 15 60
Pression (bars) 50 100 150

Une partie des films est broyée pour générer des microplastiques a I'aide d’un broyeur ultracentrifuge
(Retsch ZM 1000). La vitesse de rotation du broyeur est fixée a 10000 tr/min et de I’azote liquide est
utilisée pour congeler les films de PE pré-coupés avant broyage. Les particules de plastiques obtenues
ont une granulométrie comprise entre 0,2 et 1 mm. Les broyats de PE (Figure 1I-1 (e)) sont ensuite
tamisés et rincés avec de I'eau ultrapure sur une grille métallique de maille de 125 um (GKD Gebr.
Kufferath AG).

2. Protocoles de dopage et désorption

2.1. Dopage en HAP

2.1.1. Protocole de dopage

Pour le dopage, le polyéthylene est immergé dans de I’eau ultrapure en présence des HAP. Pour
cela, une masse de 1 g de polyéthyléne (films, granulés ou broyats) est placée dans une bouteille en
verre d’un litre pyrolysée et remplie de 950 mL d’eau ultrapure. La bouteille est dopée par 100 pL
d’une solution contenant un mélange de quatre HAP préparée dans le méthanol. La concentration
finale dans la bouteille est de 1 pg/L pour les HAP légers (Phénanthréne, Phe et Fluoranthéne, Fla) et
0,5 pg/L pour les HAP lourds (Benzo(a)anthracéne, BaA et Benzo(a)pyréne, BaP).

Dans les bouteilles destinées a la détermination des coefficients de partage PE-eau, I'azoture de
sodium est ajouté a une concentration de 0,1 g/L pour éviter tout développement bactérien [541].
Dans le cas du dopage destiné a la détermination de I'effet éco-toxicologique de la sorption de HAP
sur le PE, I'azoture de sodium n’est pas ajouté.

Apreés I'ajout de HAP, la bouteille est fermée par un bouchon avec un joint interne en silicone /
téflon. L'ensemble est ensuite mis a I'obscurité sur un agitateur orbital (SM-30, Edmund Biihler GmbH)
a 150 tr/min pendant 20 jours a température ambiante.

Des duplicats de bouteille de dopage sont préparés par conditions a deux jours d’intervalle pour
évaluer la reproductibilité du dopage. Les détails de la récupération, séchage et extraction des HAP du
PE seront décrits apres dans la partie 3 de ce chapitre.

2.1.2. Cinétique de sorption

Le temps d’incubation est déterminé par une étude de la cinétique de sorption dans laquelle le
PENF sous forme de granulés et de broyats est immergé dans I'eau en présence des HAP pour des
durées variables allant de 2 a 20 jours. Les PE sont ensuite récupérés, séchés a température ambiante
sous hotte et les HAP sont extraits et quantifiés.

2.1.3. Compétition de sorption des HAP

Pour évaluer I'effet de compétition entre les HAP, des granulés et broyats de PENF (600 mg chacun)
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sont incubés en paralléle dans les mémes conditions que précédemment mentionnées en présence
exclusive de Phe (léger) et de BaP (lourd) ou alors d’'un mélange de ces deux HAP a deux niveaux de
concentrations. Les concentrations utilisées pour les HAP sont les suivantes :

- Phea0,2 pg/L

- BaPa0,05 pg/L

- Phea0,2 ug/LetBaPa0,05pug/L

- Phealpg/L

- BaPa0,5pug/L

- Phealpg/LetBaPa0,5pug/L

Les PE sont ensuite récupérés, séchés a température ambiante sous hotte et analysés pour
quantifier les HAP.

2.2. Désorption

Pour la désorption, 300 mg de PE dopé en HAP sont placés dans une bouteille en verre d’un litre
remplie de 950 mL d’eau ultrapure contenant 0,1 g/L d’azoture de sodium. L’ensemble est ensuite mis
a I'obscurité sur un agitateur orbital a 150 tr/min pendant 20 jours a température ambiante. Le PE est
ensuite récupéré et les HAP sont extraits et quantifiés.

Des duplicats de bouteille de désorption sont préparés par condition a deux jours d’intervalle pour
évaluer la reproductibilité de désorption.

3. Protocole d’extraction et d’analyse des HAP

Pour estimer la distribution des HAP entre le PE, I'eau et les parois en verre de la bouteille, il est
indispensable de développer et de valider des protocoles d’extraction et d’analyse. Apres I'étape de
dopage ou de désorption, le PE est séparé de I'eau par filtration sur une maille métallique de 125 um.
L’'eau est récupérée dans un cristallisoir pour extraction par SPE et le PE est récupéré, rincé a I'eau
ultrapure, séché et extrait pour I'analyse des HAP. La quantité de HAP adsorbée sur les parois de la
bouteille est aussi déterminée.

3.1. Méthodes d’extraction et analyse des HAP du PE

Les films et les granulés de PE sont récupérés a I'aide d’une pince métallique, puis essuyés et
extraits. Les broyats et les microspheres sont séchés sur le filtre métallique sous une hotte a
température ambiante pendant 4 heures. Pour contrdler le séchage et estimer la perte des HAP légers
par volatilisation, un contrdle est fait en suivant la concentration des HAP dans le PE pour des temps
de séchage variant de 1,5 a 7 heures.

Deux méthodes d’extraction et d’analyse des HAP du PE sont testées : (i) I'extraction par solvant et
analyse par HPLC-Fluo et (ii) I'extraction par un systeme d’espace de téte et analyse par GC-MS
(headspace-gas chromatography-mass spectrometry, HS-GC-MS).
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3.1.1. Extraction solide-liquide et analyse par HPLC

a. Protocole d’extraction des HAP du PE

Une masse de polyéthyléne (granulé, morceau de film ou broyat) connue avec précision (+ 5 mg) et
d’approximativement 100 mg est extraite par 10 mL d’hexane.

L’extraction est faite par agitation mécanique (agitateur orbital, Bioblock Scientific) a 250 tr/min
pendant 24 heures dans les flacons de scintillation de 20 mL (VWR International, LLC.). Aprés ce temps,
I’extrait est récupéré a I'aide d’une pipette pasteur en verre (FB50253, Fisher Scientific) munie d’une
poire (VWR International, LLC.) dans un autre flacon. 10 mL d’hexane sont ajoutés a nouveau sur le PE
et I'extraction par agitation est prolongée pendant 24 heures. Le deuxieme extrait est récupéré, les
deux extraits sont rassemblés et I'ensemble est concentré sous flux d’air a 40°C. Quand le volume
d’extrait restant est proche de 1 mL, 100 pL de diméthylformamide (DMF) sont ajoutés pour éviter
|’évaporation a sec et la perte des HAP. L’évaporation est poursuivie jusqu’a un volume de 100 pL qui
correspondent au volume de DMF. Ensuite 200 pL d’acétonitrile sont ajoutés et I'extrait final est
récupéré dans un pilulier d’'injection muni d’un insert de 250 uL pour analyse par LC-Fluo.

Des traceurs d’extraction sont ajoutés durant la premiere extraction pour estimer le taux de
récupération. Ainsi, 100 pyL d’une solution mélange contenant respectivement 1 et 0,5 pg/mL
d’Anthracéne (Ant) et de Chryséne (Chr) préparées dans I’hexane sont ajoutées. Des blancs de solvants
ou de solvants avec les traceurs sont analysés régulierement durant les extractions.

b. Analyse des HAP par HPLC-Fluo et étalonnage

L’analyse des HAP extrait du PE est faite par chromatographie en phase liquide a haute performance
(HPLC) sur un appareil Perkin Elmer FX6 équipé d’un échantillonneur automatique, d’'une pompe
guaternaire, d’un détecteur a fluorescence (A-30 FL detector Atlus) et d’un détecteur UV (Atlus-30). Le
systéme est controlé par le logiciel Waters® Empower® 3 CDS qui pilote les différents modules,
I"acquisition des données et permet le traitement des données.

La séparation des HAP est réalisée sur une colonne ChromSep pursuit 5PAH (250 x 4,6 mm, longueur
x diametre interne) et ayant une granulométrie de 5 um. La colonne est distribuée par Agilent et
équipée d’une pré-colonne CP 28151. La colonne est placée dans un four externe (Perkin Elmer
series200) a 30°C. Le volume injecté est de 10 pL. La phase mobile ayant un débit de 1,2 mL/min est
composée d’acétonitrile (solvant A) et d’eau ultrapure (solvant B) selon le gradient présenté dans le
Tableau II-5. Le temps d’analyse total est de 32 minutes.

Tableau II-5 : Programme de la phase mobile pour I’analyse des HAP par HPLC.

Durée (min) Acétonitrile (% v/v) Eau ultrapure (% v/v)
0,1 50 50
12 100 0
12 100 0
4 50 50
50 50

Pour les 6 HAP sélectionnés, la détection est faite par fluorescence sur quatre canaux avec des
longueurs d’onde d’excitation (Aex) et d’émission (Aem) spécifiques a chaque composé (Tableau II-6).
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Tableau II-6 : Attribution des canaux de fluorescence aux différents congénéres d’HAP.

Canal a b C d temps de

Aex/Nem rétention
(hm) 248/375 290/430 270/385 280/462 il
Phénanthrene 11,95
Anthracéne 12,71
Fluoranthene 13,50
Benzo(a)anthracene 15,86
Chryséne 16,36
Benzo(a)pyréne 20,01

c. Validation

La méthode analytique est validée pour les granulés et broyats selon des outils statistiques utilisés
pour évaluer les différents critéres de performance choisis, dont la linéarité, les limites de détection et
de quantification et I'exactitude (précision et justesse). La validation de la méthode est réalisée pour
les différents types et formes de PE exposés ou pas aux UV et dopés a une concentration de 1 pg/L et
0,5 pg/L pour les HAP légers et lourds respectivement.

- Validation instrumentale : linéarité et limite de détection et de quantification

La méthode d’analyse des HAP par HPLC-Fluo est validée en termes de linéarité et de limite de
détection (LD) et de quantification (LQ).

D’aprés la Conférence Internationale sur I’'Harmonisation (ICH), la linéarité d’'une méthode est
définie comme sa capacité a obtenir des résultats d’analyses directement proportionnels a Ila
concentration d’analyte dans I’échantillon [542]. La linéarité peut étre démontrée en utilisant des
solutions étalons par dilution d’une solution mere standard.

L’étalonnage de la HPLC-Fluo est fait en utilisant des solutions diluées a 5, 10, 20, 50, 100, 250, 500,
750 et 1000 ng/mL dans I’acétonitrile d’'un mélange standard (PAH Calibration mix, Sigma Aldrich) qui
contient les 16 HAP prioritaires dont nos composés d’intéréts a une concentration initiale de 10 pg/mL.
Le domaine de linéarité des HAP est vérifié dans deux domaines de concentration : (i) gamme de basses
concentrations de 5 a 250 ng/mL et (ii) gamme de hautes concentrations de 100 a 1000 ng/mL. Pour
chaque concentration, trois répétitions sont réalisées sur différents jours. Les droites d’étalonnage
tracées expriment I’évolution de la surface du pic obtenu en fonction de la concentration.

L'ICH définie la LQ comme étant la plus faible quantité d’analyte dans un échantillon qui peut étre
déterminée quantitativement avec une exactitude appropriée et la LD comme la plus basse quantité
d’analyte qui produit un signal détectable différent de celui obtenu pour un blanc avec une fiabilité
statistiquement définie [542].

Les LQ et LD sont déterminées a partir de I'analyse des blancs de solvants selon les équations
suivantes :

LD = M planc + 3 O blanc

LD = m planc + 10 O bianc
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avec M pianc la mMoyenne et o panc I'écart type de n = 10 mesures de blancs.

- Fidélité : répétabilité et fidélité intermédiaire

Selon I'ICH, la fidélité d’une procédure analytique est |'étroitesse de I’accord entre une série de
mesures obtenues a partir d’un échantillonnage multiple du méme échantillon homogéne dans les

conditions prescrites [542]. Dans notre cas, ceci est équivalent aux mesures effectuées sur plusieurs
prises d’essai de PE dopé issu de la méme bouteille de dopage.

La fidélité d’'une procédure analytique est généralement exprimée comme le coefficient de
variation (Relative Standard Deviation, RSD) et peut étre évaluée selon la répétabilité, la fidélité
intermédiaire et la reproductibilité.

La répétabilité exprime la fidélité dans les mémes conditions opératoires (laboratoire, opérateur,
matériel etc.) sur un court intervalle de temps. La répétabilité de I'extraction et de I'analyse est prise
en compte en faisant des triplicats d’extraction d’'un échantillon de PE récupéré d’une bouteille de
dopage le méme jour (n=3).

La fidélité intermédiaire met en jeu des variations au sein du laboratoire tels que différents jours,
opérateurs, équipements etc. La fidélité intermédiaire de |'extraction et de I'analyse est considérée en
réalisant des triplicats d’extraction a deux dates différentes d’un échantillon de PE récupéré d’une
bouteille de dopage (n=6).

La reproductibilité, qui ne sera pas vérifiée dans cette étude, exprime la fidélité entre les analyses
faites entre différents laboratoires, opérateurs et en utilisant différents équipements.

- Justesse : nombre d’extraction et taux de récupération

La justesse d’une méthode analytique est définie comme I’accord entre la valeur vraie et la valeur
mesurée [542]. Dans cette étude la justesse est déterminée en s’assurant que : (i) la totalité des HAP
est extraite du PE par le solvant en vérifiant le nombre de renouvellement de solvant nécessaire et (ii)
le taux de récupération des HAP durant les étapes d’extraction par solvant, de concentration et
d’analyse est satisfaisant.

Le nombre de renouvellements de solvant nécessaire pour I’extraction de la totalité des HAP dans
le PE est vérifié en faisant une extraction supplémentaire sur les PE dopés en HAP précédemment
extrait. Ce dernier extrait est récupéré seul, concentré et analysé.

Le taux de récupération des 6 HAP durant les étapes d’extraction, de concentration et d’analyse est
vérifié en dopant 10 mL d’hexane par 100 pL d’une solution mélange des HAP a une concentration de
1 et 0,5 ug/mL respectivement pour les HAP légers (Phe et Fla) et lourds (BaA et BaP) et en poursuivant
le protocole de récupération de solvant, de régénération, de concentration et d’analyse. Par ailleurs,
des traceurs d’extraction sont ajoutés durant I'extraction et I'analyse de chaque échantillon pour
vérifier le bon déroulement de I'extraction pour tous les échantillons.

- Exactitude

Selon la norme précédemment mentionnée, une méthode fidele et juste est considérée comme
une méthode exacte.

- Blancs d’extraction et d’analyse

Les échantillons de PE (films, broyats et granulés) avant exposition aux UV (a t0) sont extraits a

I’hexane et I'extrait est concentré et analysé selon le méme protocole précédemment décrit pour
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vérifier s’ils sont contaminés initialement par des HAP.

De plus, du PE non dopé en HAP immergé dans I’eau ultrapure en présence d’azoture de sodium
dans les mémes conditions que lors des dopages est extrait par solvant et I’extrait est concentré et
analysé pour vérifier qu’il n’y a pas de contamination.

Par ailleurs, des blancs acétonitrile/DMF (2:1, v:v) sont injectés en HPLC-Fluo régulierement entre
les analyses d’échantillons pour vérifier I'absence de contamination.

d. Contréle qualité
Plusieurs criteres doivent étre vérifiés pour fournir une méthode d’analyse robuste et fiable.

Premierement, les produits de référence utilisés doivent avoir un degré de pureté élevé (> 97 %).
L’eau ultrapure (MilliQ) et les solvants utilisés doivent étre d’une qualité analytique. La quantification
est faite a I'aide d’un étalonnage externe. Au début de chaque séquence d’analyse des étalons a trois
niveaux de concentration (bas, milieu et haut) sont injectés pour déterminer la fidélité et valider la
méthode de quantification des HAP. L’étalonnage est accepté si les étalons présentent un RSD inférieur
a 15 % par rapport a ceux de la droite d’étalonnage qui est considérée comme linéaire avec un
coefficient de détermination R? supérieur a 0,99. De plus, des blancs d’injection sont injectés avant la
calibration externe et aprés chaque solution étalon pour éviter I'effet mémoire. Des traceurs
d’extraction sont ajoutés durant I'extraction et I'analyse de chaque échantillon et I'expérience est
considérée comme valide si le taux de récupération est entre 70 et 110 %. Ces contrdles ont pour but
d’éviter les dérives analytiques et de tester la fidélité de la méthode.

Concernant I'identification analytique de chaque composé, la détection se fait par fluorescence en
sélectionnant les longueurs d’onde d’absorption et d’émission spécifiques et sélectives pour les HAP.
Les temps de rétention et la résolution entre les pics sont vérifiés systématiquement.

3.1.2. Extraction par espace de téte

a. Présentation de I'appareillage et méthodologie

L'appareil est composé d’un échantillonneur automatique d’espace de téte (TurboMatrix 40 Trap,
Perkin Elmer) couplé a un GC-MS (Clarus 600, Perkin Elmer). Les logiciels TurboMatrix et TurboMass
de Perkin Elmer sont utilisés pour le contréle et le traitement des données.

En termes de fonctionnement, I’échantillon est introduit dans un flacon en verre de 22,3 mL scellé
par une capsule en aluminium munie d’un joint en silicone/Téflon. Le flacon est introduit par
I’échantillonneur automatique dans le four du Headspace (espace de téte, HS) maintenu a température
constante prédéterminée. Aprés un certain temps, un équilibre des analytes est établi entre
I’échantillon et I'espace de téte. Une quantité de gaz ajustable est injectée dans le flacon par une
seringue métallique multi-vanne chauffée a 205°C pour pressurisation. Ensuite, une vanne permet
I'injection de I'excés de gaz du flacon vers la GC-MS via une ligne de transfert chauffée a 210°C. Le
débit dans la ligne de transfert est de 1 mL/min. Un split de 20 mL/min recommandé par le fournisseur
est maintenu durant l'injection en GC-MS. Les parameétres du HS sont optimisés par un plan
d’expériences.

La séparation des HAP est faite sur une colonne HP-5MS 30 m x 0,250 mm (longueur et diametre
interne) ayant une épaisseur de phase de 0,25 um distribuée par Agilent Technologies, Inc. Le
programme de température du four du GC est le suivant : 80°C pendant 2 min, ensuite une
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augmentation de la température jusqu’a 150°C avec une vitesse de chauffe de 45°C/min, suivi d’une
augmentation a 300°C avec une vitesse de chauffe de 10°C/min et le maintien de la température finale
de 300°C pendant 5 min. Le gaz vecteur est I’hélium avec un débit de 1 mL/min.

La détection est faite par spectrométrie de masse par ionisation par impact électronique avec une
énergie d’ionisation de 70 eV. La température de la ligne de transfert entre le GC et le MS est de 280°C
et la température de la source d’ionisation est maintenue a 250°C. La tension du photomultiplicateur
est réglée a 600 V. Le mode SIM (Selected lon Monitoring) est utilisé pour I'acquisition. Ainsi, les
fragments sélectionnés présentés dans le Tableau II-7 sont spécifiques aux HAP d’intéréts.

Tableau II-7 : Les HAP d’intéréts, leur temps de rétention et les fragments sélectionnés durant I’acquisition par
spectrométrie de masse en fonction du temps de I’analyse.

HAP Temps (min) m/z Début (min) Fin (min)
Phe 9,45 178 5 11
Ant 9,60 178 5 11
Fla 12,25 202 11 14
BaA 15,73 228 14 16
Chr 15,82 228 14 16
BaP 18,94 252 16 25

La méthode utilisée pour quantifier les HAP dans le PE est le mode d’extraction multiple ou «
Multiple Headspace Extraction » (MHE). La MHE est une méthode d’extraction dynamique de gaz qui
consiste a effectuer plusieurs prélévements (N=5) sur le méme échantillon. A chaque cycle, I'équilibre
de I'analyte dans le flacon en verre entre la matrice et I’espace de téte doit d’abord étre établi. Apres
équilibre, I'analyte présent dans I'espace de téte sera transféré et analysé par GC-MS. La surface du
pic obtenue diminue exponentiellement avec le nombre de prélevements.

Cette méthode permet de calculer, grace a une extrapolation mathématique, I’aire totale du pic qui
est proportionnelle a la quantité d’analyte dans I’échantillon. L’aire totale de I'analyte est calculée
selon I’équation :

A
AT =
(1-B)

ou Ar est l'aire totale théorique, A; est I'aire obtenue suite au premier prélévement, A; est |'aire

= 2A

obtenue pour le prélevement i et § est une constante qui décrit la décroissance exponentielle de I'aire
du pic suite aux prélevements successifs. B est déterminé expérimentalement a partir de la pente de
la droite correspondant a la relation entre In(A;) et le nombre de prélévements :

In(A) =(i-1) In(B) +In(A,)

La qualité de la mesure dépend ainsi de la linéarité (R?) des N extractions successives et non pas de
I’extraction totale du composé.

La faisabilité de la méthode est testée sur des standards liquides individuels de chaque HAP
préparés dans I’hexane. Ensuite I'extraction par HS est optimisée sur les broyats de PE additivé et dopé
en HAP.
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b. Optimisation par plan d’expériences

Avant d’appliquer la méthode MHE sur les plastiques dopés en HAP, il est essentiel d’optimiser les
parametres de thermo-désorption du HS. Le logiciel Azurad® version expert 1.3.4 développé par une
société d’experts en planification expérimentale en 2019 est utilisé pour le développement et le
traitement des données du plan d’expériences. Ainsi, la température de chauffe, le temps de
pressurisation et le temps d’injection sont optimisés par le biais d’'une étude quantitative des réponses.
Le plan d’expériences choisi permet de varier les facteurs étudiés simultanément et de modéliser la
réponse dans un domaine expérimental d’intérét de type cubique. Le domaine expérimental est décrit
par une valeur centrale pour chaque facteur a laquelle un pas de variation est appliqué. Le domaine
central ainsi que le plan d’expérimentation sont décrits dans le Tableau II-8. Pour chaque expérience,
75 mg de PE additivé broyé dopé en HAP sont extraits et analysés. Le temps de chauffe est fixé a 30
min. Deux réponses sont considérées dans le traitement des données : (i) la somme des surfaces des
HAP légers divisée par la masse de PE et (ii) la somme des surfaces des HAP lourds divisée par la masse
de PE.

Tableau 1I-8 : Paramétres d’optimisation de la méthode HS (a) domaine expérimental et (b) plan
d’expérimentation (* expérience réalisée en triplicats).

Température de chauffe Temps de pressurisation Temps d’injection

°C minute minute

(a) Domaine expérimental

Valeur centrale 125 5 0,6
Pas de variation 75 2,5 0,4
Intervalle 50-200 2,5-7,5 0,2-1
(b) Plan d’expérimentation

1 50 2,5 0,2
2 200 2,5 0,2
3 50 7,5 0,2
4 200 7,5 0,2
5 50 2,5 1
6 200 2,5 1
7 50 7,5 1
8 200 7,5 1
9 50 5 0,6
10 200 5 0,6
11* 125 2,5 0,6
12 125 7,5 0,6
13 125 5 0,2
14 125 5 1
15 125 5 0,6
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3.2. Meéthodes d’extraction des HAP de I’eau

a. Protocole d’extraction et d’analyse

L’extraction sur phase solide (Solid Phase Extraction, SPE) est utilisée pour extraire les HAP de I'eau.
La cartouche utilisée est une C18 Bond Elut (1 g, 6 mL) fournie par Agilent. Les cartouches sont
conditionnées a pression atmosphérique par 5 mL de méthanol suivi de 10 mL d’eau ultrapure. Les 950
mL d’eau récupérés apres le dopage ou la désorption sont introduits sur la cartouche SPE via des tubes
en téflon a un débit de 2,5 mL/min. Le séchage des cartouches entre le conditionnement et
I'introduction de I’échantillon est évité en remplissant au préalable les tubes en téflon par de I'eau
ultrapure. Apres chargement, les cartouches et les tubes sont séchés pendant environ 2 heures pour
éviter toute trace d’eau qui peut modifier le volume final de récupération (aprés concentration) et
laisser le solvant d’élution pénétrer dans la phase adsorbante.

Les HAP sont élués par 5 mL de méthanol, 5 mL de DCM et 10 mL d’hexane introduit selon cet ordre
dans la cartouche via les tubes a un débit de 1 mL/min. L’élution est telle que les solvants sont utilisés
pour rincer les cristallisoirs et les tubes en téflon avant leur introduction dans la cartouche.

L’éluat est récupéré dans un flacon de 20 mL, concentré sous flux d’air, récupéré avec 100 ulL de
DMF et 200 pL d’ACN et puis analysé en LC-Fluo selon la méthode précédemment décrite (3.1.1.b).

Des traceurs d’extraction sont ajoutés a I’eau avant extraction pour estimer le taux de récupération.
Ainsi, 100 pL d’une solution mélange contenant 1 et 0,5 pg/mL respectivement d’Ant et de Chr
préparées dans le méthanol sont ajoutées. Des blancs de cartouches et de solvants sont analysés
régulierement durant les extractions.

b. Validation

La méthode d’extraction des HAP de I'eau par SPE est validée en utilisant de I’eau dopée a une
concentration de 100 ng/L pour les HAP d’intéréts en termes de linéarité, limites de détection et de
quantification, fidélité et justesse.

- Validation instrumentale : linéarité et limite de détection et de quantification

La quantification des HAP par HPLC-Fluo est validée en termes de linéarité, LD et LQ comme
précédemment décrit dans le paragraphe 3.1.1.c.

- Fidélité : répétabilité et fidélité intermédiaire
La répétabilité de I'extraction et de l'analyse est prise en compte en faisant des triplicats

d’extraction le méme jour des HAP de I’eau ultrapure dopée avec les 6 HAP a 100 ng/L.

La fidélité intermédiaire de I'extraction et de I'analyse est considérée en réalisant des triplicats
d’extraction des 6 HAP de I'eau ultrapure dopée a 100 ng/L a deux dates différentes.

En ce qui concerne les échantillons d’eau des bouteilles aprés dopage et désorption, comme pour
chaque condition un duplicat de bouteille est incubée, des duplicats d’extraction SPE et d’analyse HPLC
sont analysés.

- Justesse : taux de récupération
Le taux de récupération des 6 HAP est déterminé en dopant de I’eau ultrapure a 100 ng/L et en

poursuivant le protocole SPE comme décrit dans la partie 3.2.a.
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Par ailleurs, des traceurs d’extraction sont ajoutés durant I'extraction et I'analyse de chaque
échantillon pour vérifier le bon déroulement de I’extraction pour tous les échantillons.

- Blancs d’extraction et d’analyse

Des blancs acétonitrile/DMF (2:1) sont injectés en HPLC-Fluo régulierement entre les analyses
d’échantillons.

De I'eau ultrapure non dopée en HAP est extraite par SPE selon le méme protocole décrit pour les
échantillons et analysée par HPLC-Fluo.

3.3. Ringage des parois de la bouteille en verre

Les parois des bouteilles utilisées pour le dopage et la désorption et ainsi que I'intérieur téflon des
joints des bouchons sont rincés abondamment par un mélange de 5 mL de méthanol, 5mL de DCM et
10 mL d’hexane. Le ringage est effectué par agitation orbitale a 200 tr/min pendant 15 minutes.

Le mélange des solvants est ensuite récupéré dans un flacon de 20 mL, concentré sous flux d’air,
récupéré avec 100 uL de DMF et 200 uL d’ACN et puis analysé en LC-Fluo selon la méthode
précédemment décrite (3.1.1.b).

4. Photodégradation artificielle accélérée

La photodégradation du PE est réalisée a différents temps d’exposition aux UV dans deux enceintes
de photovieillissement artificiel accéléré : SEPAP 12/24 et Q-sun Xe-3.

4.1. SEPAP 12/24

L’enceinte d’irradiation SEPAP 12/24 Atlas contient quatre lampes a vapeur de mercure moyenne
pression de 400 W (Polamp). L’'intérieur de I’enceinte est présenté dans la Figure 1l-2(a). Les longueurs
d’onde inférieure a 295 nm sont filtrées par I’enveloppe des lampes en verre borosilicaté et le spectre
d’émission d’'une lampe est présenté dans la Figure 11-2(b).

b — Mercury
-- Sunlight

Relative intensity

Wavelength (nm)

Figure 1I-2 : Enceinte de photovieillissement accéléré SEPAP 12/24 (a) chambre d’irradiation et (b) spectre
d’émission d’une lampe a vapeur de mercure par rapport au spectre de la lumiére solaire [277].
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La température dans I’'enceinte est contrélée par une sonde en platine en contact avec un film de
PE fixé sur la tourelle et n’excéde pas 60°C. Une forte ventilation est maintenue durant les irradiations
et le taux d’humidité dans I’enceinte est inférieur & 3 %. L’irradiance est de 90 W/m? entre 300 et 420
nm.

Pour les échantillons de PE exposés aux UV a I'air dans la SEPAP : (i) les films sont fixés sur des
pinces métalliques elles-mémes placées sur une tourelle rotative (4 tr/min) située au milieu de
I’enceinte et (ii) les granulés, les broyats et les microsphéres de PE sont placés séparément en fonction
de la formulation en monocouche dans des boites de pétri couvertes d’une plaque en quartz et sont
agités toutes les 48 heures pour assurer une photodégradation homogene. Des films de PE dopés ou
non en HAP sont aussi exposés aux UV dans un réacteur en quartz fermé rempli d’eau ultrapure dans
la SEPAP. Des échantillons de PE considérés comme blanc d’irradiation sont placés dans I’enceinte
recouvert de papier aluminium dans les mémes conditions que les PE exposés mais a I’abri des UV.

4.2. Q-sun Xe-3

L'enceinte d’irradiation Q-sun Xe-3 Q-LAB contient trois lampes Xénon a spectre complet.
L'intérieur de I'enceinte est présenté dans la Figure 11-3(a). Les longueurs d’onde inférieures a 295 nm
sont filtrées et le spectre d’émission d’'une lampe équipée par un filtre « lumiére du jour » est présenté
dans la Figure 11-3(b).

b

Lampe xénon + filtre lumiére du jour

2.5
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1.5 “kut off = 295 nm
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Figure II-3 : Enceinte de photovieillissement accéléré Q-sun Xe-3 (a) chambre d’irradiation et (b) spectre
d’émission d’une lampe Xénon équipée d’un filtre « lumiére du jour » par rapport au spectre de la lumiére solaire

La température dans I’enceinte est régulée a 25°C et contrblée a I'aide d’un thermomeétre panneau
noir. L’irradiance est de 0,5 W/m?/nm et est calibrée réguliérement.
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Les films de PE sont accrochés a des fils en acier inox et maintenus horizontalement sur le fond de
I’enceinte exposés d’un seul c6té aux UV dans I'air. Les broyats de PE sont exposés aux UV dans I'eau
ultrapure. Pour ce faire, des cristallisoirs sont remplies d’environ un litre d’eau ultrapure avec 1 g de
PE sous forme de broyats. Des plaques en quartz sont utilisés pour couvrir les cristallisoirs et éviter
I’évaporation de |'eau a sec. Le niveau d’eau est ajusté toutes les 48 heures. Des PE considérés comme
blanc d’irradiation sont placés dans I’enceinte couvert de papier aluminium dans les mémes conditions
que les PE exposés que ce soit a I’air ou dans I'eau mais a I'abri des UV.

5. Caractérisation physico-chimique
5.1. Spectroscopie Infrarouge
La spectroscopie infrarouge (IR) est utilisée pour caractériser les PE exposés aux UV et assurer le

suivi du degré d’oxydation au cours de la dégradation.

Un spectromeétre NICOLET 6700 (ThermoFisher Scientific., ICCF) est utilisé en mode transmission
(IR-TF) pour enregistrer les spectres d’absorption IR des films de PE exposés aux UV dans la SEPAP
12/24 entre 400 et 4000 cm™ avec une résolution de 4 cm™ et en moyennant 32 scans.

Un deuxieme spectrometre FRONTIER (PekinElmer, LCE) est utilisé en modes transmission et
réflectance totale atténuée (Attenuated total reflectance, ATR) pour caractériser les films, broyats et
les granulés exposés aux UV.

L'indice carbonyle est déterminé pour les échantillons analysés par ATR selon I’équation suivante :

A1712

Indice carbonyle =
A 2916

tel que A 171; est I'intensité du pic & 1712 cm™ relatif aux produits de dégradation et que A 2916 €st
I'intensité du pic de référence du PE 342916 cm™.

5.2. Calorimétrie différentielle

La détermination de la cristallinité des échantillons de PE avant et aprés exposition aux UV est faite
par calorimétrie différentielle a balayage (Differential Scanning Calorimetry, DSC). L’appareil utilisé est
un calorimetre Q20 de TA Instruments équipé d’un systéme de refroidissement (Refrigerated Cooling
System). Environ 15 mg de PE sont placés dans une capsule en aluminium de 40 pL qui est introduite
dans le four du calorimétre. L'analyse est effectuée selon un cycle chauffe-refroidissement-chauffe
(Heat-Cool-Heat) entre 25°C et 200°C a une vitesse de + 10°C/min.

Le taux de cristallinité X. est déterminé selon I’équation suivante :
AHpys - AHcc
Xe = T aRe
Fus

ou AHgys est I'enthalpie de fusion de I’échantillon, AHcc est I'enthalpie de cristallisation et AH%,; est
I’enthalpie de fusion du polymere cristallin a 100 %. Toutes les enthalpies sont en joule par gramme
d’échantillon (J/g) [543]. AHs est de 293 J/g pour le PE basse densité [544], [545].
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5.3. Analyse des composés volatils par thermo-désorption-GC-MS

L'appareil est composé d’un thermo-désorbeur (TurboMatrix 350, Perkin Elmer) couplé a un GC-
MS (Clarus 600, Perkin Elmer). Les logiciels TurboMatrix et TurboMass de Perkin EImer sont utilisés
pour le controle et le traitement des données.

En termes de manipulation, 20 mg (£ 2 mg) de PE sont introduits dans un tube en inox contenant
une grille métallique et de la laine de verre. Le tube est ensuite fermé aux deux extrémités et placé sur
le porte-échantillons du thermo-désorbeur. L’extraction se fait en deux étapes de désorption.

Durant la désorption primaire, le tube inox est chauffé par le four a 100°C pendant 30 min et de
I’air a un débit de 20 mL/min permet de transférer les composés volatils désorbés du PE vers le piége
froid a travers une vanne chauffée a 250°C. Durant cette désorption le piege froid (type Air Monitoring,
Perkin Elmer) est maintenu a - 30°C. Durant la désorption secondaire, le piege est chauffé a 300°C a
99°C/s pour désorber les composés qui seront entrainés par I’hélium a un débit de 20 mL/min. Cette
température de chauffe et ce débit d’hélium sont maintenus pendant 20 minutes. A noter que la
désorption du piege se fait dans le sens inverse du piégeage. Un débit de fuite (ou « outlet split ») de
19 mL/min est appliqué et 1 mL/min passe par la ligne de transfert chauffée a 280°C vers la GC-MS.

La séparation des composés est faite sur une colonne Elite-5MS 30 m x 0,250 mm (longueur et
diametre interne) ayant une épaisseur de phase de 1 um distribuée par PerkinElmer. Le programme
de température du four est le suivant : 80°C pendant 2 min, ensuite une augmentation de la
température jusqu’a 150°C avec une pente de 5°C/min, suivi d’une augmentation de la température
jusqu’a 280°C avec une pente de 8°C/min et le maintien de la température finale pour 5 min. Le temps
total d’analyse est de 37,25 minutes. Le gaz vecteur est I’hélium a un débit de ImL/min.

La détection est faite par spectrométrie de masse par ionisation a impact électronique avec une
énergie d’ionisation de 70 eV. La température de la ligne de transfert entre le GC et le MS est de 280°C
et la température de la source est maintenue a 250°C. La tension du photomultiplicateur est réglée a
550 V. Le mode « full scan » est utilisé pour I'acquisition afin de cibler tous les fragments ayant un m/z
compris entre 28 et 520. L’identification est réalisée en comparant les spectres des composés détectés
a ceux de la base de données National Institute of Standards and Technology (NIST) version 2.0 (2008).

5.4. Extraction solide-liquide et analyse par GC-MS

Une extraction par solvant est réalisée sur les PE avant et aprés exposition aux UV. Ainsi, 100 mg
de PE sont extraits par 10 mL d’hexane pendant 24 heures sous agitation (200 tr/min) et I’extrait est
ensuite analysé par GC-MS (AutoSystem XL, PerkinElmer).

L'injecteur est maintenu a 250°C et I'injection automatique d’1 pL se fait en mode « splitless ». La
séparation des composés est faite sur une colonne Elite-5MS 30 m x 0,250 mm (longueur et diameétre
interne) ayant une épaisseur de phase de 0,25 um distribuée par Perkin Elmer.

Le programme de température du four est le suivant : 50°C pendant 2 min, ensuite une
augmentation de la température jusqu’a 280°C avec une pente de 10°C/min et le maintien de la
température finale pendant 10 min. Le temps total d’analyse est de 58 minutes. Le gaz vecteur est
I’hélium a un débit de 1mL/min.
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La détection est faite par spectrométrie de masse par ionisation a impact électronique avec une
énergie d’ionisation de 70 eV. La température de la ligne de transfert entre le GC et la masse est de
250°C et la température de la source est maintenue a 250°C. La tension du photomultiplicateur est
réglée a 600 V. Le mode « full scan » est utilisé pour I'acquisition afin de cibler tous les fragments ayant
un m/z compris entre 50 et 600. Un délai de solvant de 5 min précéde |'acquisition. L’identification est
réalisée en comparant les spectres des composés analysés a ceux de la base de données National
Institute of Standards and Technology (NIST) version 2.0 (2008).

5.5. Microscopie confocale

Le microscope confocale Zeiss LSM 780 utilisé dans cette étude permet de visualiser la présence
des HAP dans les plastiques. Ceci permet de savoir si les HAP sont plutot adsorbés en surface ou
absorbés dans le coeur du plastique et si la distribution des HAP au sein de la matrice polymérique est
homogene ou s’il y a des zones d’accumulation spécifiques. Ceci est possible grace a la fluorescence
des HAP en les excitant a 405 nm par un laser diode et en détectant les longueurs d’onde émises entre
421 et 510 nm par un photomultiplicateur (type GaAsP).

Le logiciel ZEN 2010 est utilisé pour contréler les parameétres du microscope et acquérir les images
de fluorescence des HAP en surface et en profondeur du PE sur des sections situées a différentes
profondeurs sur I'axe z. Le logiciel Image) est utilisé pour le traitement des images. Les échantillons de
plastiques dopés en HAP sont placés sur la lame du microscope et analysés sans aucun prétraitement
préalable. Des PE non dopés en HAP sont analysés selon les mémes conditions pour vérifier qu’il n’y a
pas de fluorescence due a la matrice.

5.6. Quantification des additifs

L'extraction du Chimassorb 81 et de I'lrganox 1010 est réalisée selon le méme protocole
précédemment décrit dans la partie 3.1.1.a de ce chapitre pour I'extraction des HAP. En résumé, une
masse connue avec précision (+ 4 mg) et d’approximativement 50 mg de PE est extraite deux fois par
10 mL d’hexane et agitation pendant 24 heures (200 tr/min). Les deux extraits sont ensuite rassemblés,
concentrés sous flux d’air pour éliminer I’'hexane qui est échangé par 100 puL de DMF et de I’ACN de
facon a ce que les volumes finaux soient de 2 mL pour les PE non exposés aux UV et 500 uL pour les PE
exposés aux UV. Cette différence entre les volumes finaux permet de concentrer plus les extraits des
PE exposés aux UV pour lesquels les concentrations en additif sont supposées moindres. L’extrait final
est analysé par chromatographie en phase liquide a haute performance couplée a un détecteur
ultraviolet (HPLC-UV). Le programme de I'HPLC utilisé est le méme que celui décrit dans la partie
3.1.1.b. La détection et la quantification des additifs sont réalisées a une longueur d’onde de détection
de 205 nm.

Des traceurs d’extraction sont ajoutés durant la premiere extraction pour estimer le taux de
récupération. Ainsi, 80 pL d’une solution mélange contenant 5.10° ng/mL de 4-allyloxy-2-
hydroxybenzophenone (AHBP) et d’Irganox 1330 préparées dans I'hexane sont ajoutées. Des blancs
de solvants, de solvants avec les traceurs ou d’extrait de PENF sont analysés régulierement.

Le protocole d’extraction et d’analyse des additifs est validé sur les PEAd et PECr non exposés aux
UV en termes de linéarité, LD, LQ et exactitude (justesse et fidélité).
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La linéarité est évaluée par la qualité de la courbe d’étalonnage réalisées en utilisant des solutions
diluées a 10% 2,5.10% 5.10% 7,5.10* et 10° ng/mL dans I'acétonitrile. Pour chaque niveau de
concentration, des triplicats d’injections sont réalisés sur différents jours et les courbes exprimant
|’évolution de la surface du pic obtenu en fonction de la concentration injectée sont tracées.

Les limites de quantification et de détection sont déterminées a partir de I'analyse des blancs de
solvants selon les équations suivantes :

LD = m blanc + 3 O blanc
LQ = M planc + 10 O blanc
avec M pianc la mMoyenne et o panc I'écart type de n = 10 mesures de blancs.

La fidélité est évaluée en termes de répétabilité en faisant des triplicats d’analyse pour chaque
échantillon.

La justesse est vérifiée sur les PEAd et PECr en comparant les concentrations des additifs obtenues
apres extraction et quantification a celles initialement présentes dans le plastique (0,2 phr). Cette
concentration est équivalente pour chacun des additifs a 1,99 mg/g dans le cas du PEAd et a 1,73 mg/g
dans le cas du PECr.

6. Evaluation de I’écotoxicité du cocktail « PE - Photodégradation -
HAP »

6.1. Etude de l'impact sur le développement de Rhodococcus
Rhodochrous

6.1.1. Conditions expérimentales

L'impact éco-toxicologique du cocktail « PE - Produits de photodégradation - HAP » est évalué sur
une souche bactérienne pure « Rhodococcus Rhodochrous » (ATCC 29672) fournie par American Type
Culture Collection. Ce travail a été réalisé en collaboration avec I’'équipe Biocatalyse et Métabolisme
(BIOMETA) de I'lInstitut de Chimie de Clermont-Ferrand. Le protocole mis en ceuvre consiste a incuber
une concentration de 10* cellules/mL dans 7 mL de milieu au minimum en présence de 100 mg de
microplastiques en PE avec des compositions controlées.

Les bactéries sont fournies dans un flacon sous forme lyophilisée. Un culot de bactéries est placé
dans un tube, réhydraté et mis en suspension dans 1 mL d’un milieu de culture donné par le fournisseur
(American Type Culture Collection). Ensuite, un écouvillon est utilisé pour transférer les bactéries du
tube et les étaler dans une boite de pétri préremplie d’agar (milieu riche en carbone). L’'ensemble est
incubé dans une étuve a I'obscurité pendant 48 heures a 30°C. Aprés le développement des colonies
de Rhodococcus (Figure II-4), un grattoir est utilisé pour prélever une colonie bactérienne de la boite
de pétri et le mettre en suspension dans 1 L du milieu minimum. Selon I'unité formatrice de colonie de
cette espéce (Colony-forming unit, unité pour estimer le nombre de bactéries dans un échantillon), la
concentration en cellule bactérienne dans le milieu minimum est de 10* cellules/mL.
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Figure II-4 : Photo d’une culture de la souche bactérienne de Rhodococcus Rhodochrous.

a. Préparation du milieu d’incubation

Le milieu minimum composé de: 3,8 g de Na;HP04.12H,0; 1,8 g de KH,PO,; 0,02 g de
MgS04.7H,0 ; 0,03 g de Fe(NH4)2(S04)2.6H20 ; 0,01 g de CaCl,.2H,0; 0,5 g de NaCl ; 0,3 g de NH4Cl et
d’un millilitre d’'une solution contenant des éléments traces est préparé dans un litre d’eau. La solution
d’éléments traces contient : 0,20 g de MnSQO,; 0,029 g de H3BOs; 0,022 g de ZnS04.7H,0 ; 1,0 g de
NaxMo04.2H,0 et des traces de Co(NOs),, de CuSO4.5H,0 et est préparée dans 500 mL d’eau.

En paralléle, 100 mg de PE sont pesés dans des flacons de 15 mL dans lesquels sont introduits les
15 mL du milieu minimum contenant les bactéries. Les espaces de téte des flacons sont suffisamment
grands pour fournir de I'oxygéne aux cultures et les flacons sont ouverts chaque semaine afin de
renouveler I'air dans l'espace de téte. Une fermeture étanche des flacons est nécessaire pour
empécher I'évaporation de I’eau durant I'incubation. Deux durées d’incubation de 15 et 30 jours sont
considérés. Les cultures sont placées dans un incubateur a 27°C (température optimale pour le
développement de la souche bactérienne) avec une faible agitation orbitale a 20 tr/min.

b. Préparation des microplastiques

Les conditions expérimentales sont choisies de fagcon a déterminer I’effet de chacun des facteurs
suivants ainsi que de leurs interactions :

- Formulation (3 conditions) : PE non formulé, PE additivé et PE additivé avec craie
- HAP (2 conditions) : PE non dopé en HAP (-) et PE dopé en HAP (+ HAP)
- Photodégradation (2 conditions) : PE a I'obscurité (to) et PE exposés aux UV (ti)

Pour la préparation des microplastiques non exposés aux UV et non dopés en HAP, des films des
trois formulations de PE sont préparés séparément selon le protocole précédemment décrit dans la
partie 1.3 de ce chapitre. et sont ensuite cryobroyés pour générer les microplastiques de base.

Pour la préparation des microplastiques exposés aux UV et non dopés en HAP, des films des trois
formulations de PE sont préparés séparément et sont ensuite exposés aux UV dans la SEPAP 12/24
(4.1). Les temps d’exposition aux UV pour chaque formulation de PE sont les suivants : PENF 400
heures ; PEAd 750 heures ; PECr 311 heures. Les films exposés aux UV sont ensuite cryobroyés pour
générer les microplastiques photodégradés.

Pour les microplastiques non exposés aux UV et dopés en HAP, le dopage des trois formulations de
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PE cryobroyées est effectué séparément avec un mélange des quatre HAP de choix selon le protocole
décrit dans la partie 2.1. lIs sont ensuite récupérés, séchés et pesés pour étre placés dans les flacons
d’incubation.

Enfin, la préparation des microplastiques exposés aux UV et dopés en HAP est réalisée sur les films
exposés aux UV et cryobroyés des trois formulations par dopage individuel avec les quatre HAP. Ces
microplastiques irradiés et dopés subissent ensuite le méme traitement que ceux non irradiés et
dopés. Durant I'exposition aux UV, des produits de dégradation (produits oxygénés, oligomeéres etc.)
sont formés dans le plastique et sont susceptibles d’étre relargués du plastique vers I'eau durant
I’étape de dopage. Pour éviter de créer un biais causé par la perte de ces composés durant le dopage,
une masse de 1 g de PE exposés aux UV est mise en contact avec I'eau sans HAP durant la méme durée
de dopage. L'eau en contact avec le plastique exposé aux UV est ensuite concentrée jusqu’a 10 mL a
|'aide d’un évaporateur rotatif (Heidolph Laborata 4000 efficient) dans les conditions suivantes :
température du bain = 60°C et pression = 68 mbar. Ensuite, 8 mL de cet extrait final sont réajoutés a
40 mL du milieu minimum des microplastiques exposés aux UV et dopés en HAP. Ceci est réalisé pour
chacune des trois formulations.

En considérant ces quatre conditions pour les 3 formulations de PE et deux temps d’incubation (15
et 30 jours), en présence ou en absence de bactéries ainsi que des triplicats d’analyse, le nombre total
d’échantillons est de 144. De plus, six contréles sont considérés dans lesquels les bactéries sont
incubées dans le milieu minimum sans plastique.

6.1.2. Mesures réalisées

a. Suivi de la dégradation des oligoméres par RMN-1H

La résonance magnétique nucléaire du proton (RMN-!H) est utilisée pour étudier la composition du
milieu en oligomeres. Pour cela, 540 pL du milieu (voir ci-aprés) sont prélevés et mélangés avec 60 pL
de Tetra TrimethylSilylPropionate Deuteré (TSPd4) utilisé comme standard interne. L’acquisition des
spectres RMN-H est réalisée sur un spectrométre Bruker Avance 500 MHz équipé d’une cryosonde
Bruker 5 mm Prodigy TCI (1H/13C/15N) avec une bobine a gradient z (Bruker Biospin Wissenbourg,
France) : acquisition de 128 scans (90°, temps d’acquisition 3,24 sec, délai de relaxation 4,0 sec,
4789.272 Hz SW, 65536 points de données). Le signal de I’eau est éliminé par pré-saturation. Un filtre
exponentiel est appliqué avant la transformation de Fourier, et une correction de la ligne de base est
effectuée sur les spectres avant I'intégration [546].

- Détermination de la composition du milieu avant I'incubation avec les bactéries :

Une masse de 1 g de chacune des formulations des PE non exposés et exposés aux UV sont mises
séparément chacune en contact avec un litre d’eau ultrapure pendant 7 jours dans des bouteilles en
verre fermées et sous agitation. L’eau est ensuite récupérée et concentrée par évaporateur rotatif
jusqu’a un volume de 10 mL. 540 pL de I'extrait final sont prélevés et analysés par RMN-H pour
comparer la composition en oligomeres des PE exposés aux UV ou non [347], [546].

- Suivi de la consommation des oligomeres durant I'incubation :

De chacune des conditions précédemment mentionnées, 540 puL du milieu d’incubation sont
prélevés et analysés par RMN-H et la composition du milieu en oligoméres est déterminée aprés 15
et 30 jours d’incubation avec et sans les bactéries.
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b. Mesure de I’Adénosine Triphosphate cellulaire

La croissance bactérienne est déterminée en suivant I’évolution de la teneur en Adénosine
Triphosphate (ATP) a I'aide du kit ATP Biomass HS de Biothema (Suéde). Pour chaque détermination,
I’ATP de la culture cellulaire est extraite de 4 mL prélevés de chaque flacon et placé directement dans
la cuvette du luminometre. Le mélange réactionnel contenait 30 pL de I’extrait, 240 pL de diluant B du
kit ATP contenant 20 mM de KCl et 2 mM de MgS0O, et 10 ml d’une solution tampon a 0,05 M de
triséacétate contenant 0,1 M de phosphoénolpyruvate et 5 mg/mL de kinase (pH = 7,2). Le mélange
est incubé pendant 45 min a 35°C, puis équilibré a la température du laboratoire pendant 15 min. La
réaction de production de lumiére est déclenchée par I'ajout de 60 pL de réactif ATP HS (Biothema) et
2,5 mL d’eau et les mesures sont directement réalisées dans le luminométre. Une expérience a blanc
est effectuée simultanément pour corriger les résultats du signal de fond des réactifs.

C. Quantification des HAP

La quantification des HAP est réalisée pour les PE dopés en HAP (quelle que soit leur formulation et
leur état d’exposition aux UV) apreés 30 jours d’incubation en présence ou en absence de bactéries.
L’extraction et I'analyse des HAP du PE sont réalisées selon le protocole validé et présenté dans le
paragraphe 3.1.1. Les PE non dopés en HAP et incubés pendant 30 jours en présence ou absence de
bactéries sont considérés comme des blancs de manipulation.

6.2. Etudes de I'impact sur le développement Biofilm

6.2.1. Conditions expérimentales

Les conditions étudiées en fonction des caractéristiques des microplastiques sous forme de broyats
(films broyés avant exposition et dopage) sont :
- PENF : PE non formulé non exposé aux UV et non dopé en HAP (contréle)
- PENF-UV : PE non formulé exposé aux UV pendant 1000 heures en SEPAP 12/24
- PENF-HAP : PE non formulé non exposé aux UV et dopé en HAP
- PENF-UV-HAP : PE non formulé exposé aux UV pendant 1000 heures en SEPAP 12/24 et dopé en
HAP
- PEAd : PE additivé non exposé aux UV et non dopé en HAP
- PEAd-UV : PE additivé exposé aux UV pendant 1000 heures en SEPAP 12/24

Les microplastiques, leur photodégradation ainsi que leur dopage en HAP sont préparés comme
précédemment décrits dans les parties 1.3.2, 4.1 et 2.1 respectivement. Ce travail a été mené en
collaboration avec le laboratoire Matériaux Polyméres Interfaces Environnement Marin (MAPIEM) a
Toulon. L'incubation est réalisée en placant 50 mg de microplastiques avec 900 mL d’eau de mer
naturelle dans des bouteilles en Nalgene. Des triplicats de bouteilles sont considérés pour chaque
condition. L’'eau de mer est prélevée a Toulon le 05-02-2021 (coordonnées GPS du site : latitude =
43,112197, longitude = 5,930381) en immergeant des bidons vides fermés environ 20 cm sous I'eau
puis en les ouvrant ensuite jusqu’a leur remplissage complet avant d’étre fermés et retirés. L'eau
prélevée est filtrée a I'aide d’une toile en nylon de maille égale a 80 um pour enlever en grande partie
les algues et les planctons ainsi qu’une partie des diatomées de plus grandes tailles.

Les bouteilles sont placées dans un incubateur (Sanyo - Environmental Test Chamber) sous agitation
magnétique a une température de 18°C et une luminosité de 145 pmol.quanta.m?/s! (en respectant
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I"alternance jour-nuit) pendant 17 jours. Apres lI'incubation, les microplastiques entourés de biofilms
sont récupérés par filtration en utilisant des filtres stériles en polysulfone a 0,22 um (Corning® PES
Membrane 33,2 cm?).

6.2.2. Mesures réalisées

a. Observation des biofilms par microscopie confocale a balayage laser

La microscopie confocale a balayage laser (Confocal Laser Scanning Microscopy, CLSM) est une
méthode permettant la visualisation de I'organisation dans I'espace des différents constituants des
biofilms. Afin de conserver le biofilm dans I’état, les biofilms sont fixés dés la fin de I'incubation. Pour
ce faire, des fragments de microplastiques récupérés apres filtration sont placés a la pince dans les
puits d’une microplaque (24 puits) puis ils sont rincés trois fois avec 1 mL de solution saline tamponnée
au phosphate a 35 g/L. L’étape de fixation consiste ensuite a ajouter 1 mL de formaldéhyde a 3,8 %
dans de I'eau. Apres un temps de fixation de 10 minutes, le formaldéhyde est récupéré a I’aide d’une
micropipette. Enfin, les microplastiques sont de nouveau rincés a trois reprises avec 1 mL d’une
solution saline tamponnée au phosphate a 35 g/L.

Le marquage fluorescent est réalisé avec 500 pL d’une solution de Syto9 a 1 uM (ThermoFisher)
pendant 30 minutes. Ce marquage permet de visualiser les microorganismes puisque le Syto9 interagit
avec l'acide désoxyribonucléique (ADN) microbien. Finalement, les microplastiques sont a nouveau
rincés deux fois avec 1 mL d’une solution saline tamponnée au phosphate a 35 g/L. Les microplastiques
sont ensuite montés sur des lames du microscope avec une goutte d’un liquide a base de glycérol
(Prolong Diamond antifade, ThermoFisher) et incubés pendant 24 heures avant analyse. Les images
confocales sont prises sur un microscope confocal Zeiss LSM 510 Meta avec |'objectif 20X/0,75NA et
63x0il/1,4NA (Aex = 488 nm et Aem de 505 a 530 nm).

b. Quantification du biofilm par cristal violet

La quantification des biofilms est réalisée suite au marquage des microorganismes par le cristal
violet, leur mise en suspension dans I’éthanol (extraction) et I'analyse de I'extrait. Cette méthode
permet la quantification de la matrice exo-polymere et des cellules bactériennes au sein d’un biofilm
[547]. Quelques fragments de microplastiques (3 a 5) sont récupérés apres filtration et placés dans des
puits d’'une microplaque (24 puits, Cellvis, Sunnyvale, Etats-Unis). Des triplicats d’analyse sont réalisés
par condition (une prise de chaque bouteille). Les microplastiques sont rincés deux fois avec 500 pL
d’eau salée (chlorure de sodium a 35 g/L). Ensuite, la microplaque est placée pendant 30 minutes dans
une étuve a 50°C. A l'issu, 500 pL de cristal violet (0,01 %) sont ajoutés aux microplastiques et
I’ensemble est incubé pendant 10 minutes a température ambiante. Une deuxieme étape de ringage
est réalisée durant laquelle les microplastiques sont rincés trois fois avec de I’eau salée (chlorure de
sodium a 35 g/L) puis séchés a I’air sous hotte pendant 10 minutes. Un volume de 500 pL d’éthanol
(VWR, Fontenay-sous-Bois, France) est ensuite ajouté sur les microplastiques et la microplaque est
placée sous agitation a 120 tr/min pendant 10 min. Finalement, 200 pL de I'extrait final sont transvasés
dans une microplaque a 96 puits (Greiner Bio-One, Frickenhausen, Germany) et I'analyse est réalisée
en mesurant I'absorbance a 595 nm (Infinite® M200 pro; TECAN, Switzerland). Les microplastiques
sont récupérés et pesés aprés extraction.
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c. Composition et diversité des biofilms

Les approches de metabarcoding réalisées ont porté sur deux catégories d’organismes : les
procaryotes et les diatomées. L’extraction de I’ADN est effectuée sur I'ensemble des conditions testées
avec le kit DNeasy PowerBiofilm. Un témoin d’extraction est effectué afin de s’assurer de I'absence de
contamination lors des différentes étapes. La quantité d’ADN récupérée est estimée par
spectrophotométrie (Nanodrop 2000c, Fisher Scientific).

La région V4-V5 du géne ADN recombinant 16S est ciblée en utilisant les amorces
515F-Y (5’-GTGYCAGCMGCCGCGGTAA-3’) et
926R (5’-CCGYCAATTYMTTTRAGTTT-3’).

Le gene rbcl est quant a lui amplifié a I'aide d’'un mélange équimolaire de trois amorces forward,
708F 1 (5'-AGGTGAAGTAAAAGGTTCWTACTTAAA-3’),
708F_2 (5'-AGGTGAAGTTAAAGGTTCWTAYTTAAA-3') et
708F_3 (5-AGGTGAAACTAAAGGTTCWTACTTAAA-3’)

et d’'un mélange équimolaire de deux amorces reverse,
R1 (5’-CTTCTAATTTACCWACWACTG-3’) et
R3 (5’-CTTCTAATTTACCWACAACAG-3’) [548].

L'amplification est réalisée dans un thermocycleur (T100 Thermal Cycler, Biorad) selon un
programme contenant 30 cycles de réplication pour I’ADNr 16S et 40 cycles pour le géne rbcL. Des
volumes de 25 plL contenant 1uL d’amorces forward, 1 pL d’amorces reverse, 12,5 ulL de Taq (GoTag®
Long PCR Master Mix, Promega), 8,5 uL d’eau ultrapure stérilisée par rayonnement UV et 2uL d’ADN
sont utilisés. Au cours de chaque PCR, un témoin négatif dans lequel 2 pL d’eau ultrapure sont
introduits a la place des 2 uL d’ADN est réalisé afin de vérifier I'absence de contaminations. Ensuite, 8
uL de chacun des produits de réaction sont mélangés a 2 uL de tampon de charge (GelPilot DNA
Loading Dye 5x, Qiagen). Le gel d’agarose a 2 % est immergé dans du tampon Tris-acétate-EDTA (TAE)
1X, et les 10 pL sont séparément déposés dans des puits creusés a I'aide d’un peigne. L’électrophoréese
est réalisée pendant 50 minutes a une tension constante de 120 volts. Pour vérifier approximativement
la taille des amplicons, 7 uL d’'un marqueur d’échelle sont introduits dans un puits (GelPilot 100 bp Plus
Ladder, Qiagen). 25 uL sont ensuite envoyés a Eurofins® pour séquencage lllumina Miseq (2x300bp).

Les séquences brutes obtenues par le séquencage en paires lllumina sont démultiplexées. Les
séquences sont traitées sous FROGS (preprocessing, filtration, déréplication, élimination des chimeéres,
clusterisation (SWARM) et création de la table d’OTUs (Unité taxonomique opérationnelle, Operational
Taxonomic Unit)). L’affiliation taxonomique est réalisée selon les bases de données de référence
RSyst_Diatom_7 pour le géne rbcL et Silva 138.1 pour le géne de I’ADNr 16S.

Les analyses statistiques relatives au séquencage sont effectuées avec le package R phyloseq. Le
nombre de séquences de chaque échantillon est normalisé a I’échantillon ayant le plus faible nombre
apres observation des courbes de raréfaction. Dans un premier temps, I'alpha-diversité qui permet de
mesurer la diversité au sein d’un échantillon est évaluée grace a plusieurs indices (nombre d’OTUs,
Chaol, Shannon, Inv-Simpson). Deuxieémement, la béta-diversité qui permet d’estimer la différence de
diversité inter-échantillons est évaluée en utilisant la distance de Bray-Curtis et une PCoA (Analyse en
coordonnées principales). Une PERMANOVA (permutational multivariate analysis of variance) est
réalisée afin de vérifier si les conditions testées ont eu un effet significatif sur les résultats obtenus.
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6.3. Etude de l'impact sur les moules bleues

6.3.1. Conditions expérimentales

Durant ces expériences, les moules sont placées dans des aquarium remplis d’eau de mer
reconstituée et sont exposés a des microplastiques ayant des compositions différentes et maitrisées.
Le détail des conditions expérimentales est présenté dans cette partie.

a. Préparation des microplastiques

Pour assurer un dopage équivalent des aquariums, des mélanges microplastiques-eau a une
concentration de 20 mg/L sont utilisées. Les quatre conditions expérimentales choisies sont les
suivantes :

Condition 1 - MP : Les microplastiques utilisés dans cette condition 1 sont des microsphéres de PE
bleues sous forme de poudre seche de granulométrie comprise entre 27 et 45 um et de densité égale
a 1,08 (réf. Cospheric LLC BLPMS - 1.08 27-45 pum - 5g). 4 mg (+ 0,02 mg) de ces MP sont placés dans
une bouteille en verre (contenance 250 mL) avec 200 mL d’eau ultrapure et 20 uL de méthanol.

Condition 2 - MP-UV : Un protocole identique au protocole de la condition 1 est mis en ceuvre sauf
que les microsphéres de PE bleues sont préalablement exposées aux rayonnements UV pendant 1000
heures dans la SEPAP 12/24. Cette exposition est faite en monocouche dans des boites de pétri
couvertes d’une plaque en quartz et les MP sont agités toutes les 48 heures pour assurer une
photodégradation homogene (4.1).

Condition 3 - MP-HAP : Dans cette condition, le protocole utilisé est le méme que pour la condition
1 sauf que 20 pL d’une solution contenant un mélange des quatre HAP préparée dans le méthanol sont
ajoutés dans la bouteille en verre. La concentration des MP dans la bouteille finale est de 20 mg/L et
celles des HAP sont de 1 pug/L pour chacun des HAP légers (Phe et Fla) et de 0,5 pg/L pour chacun des
HAP lourds (BaA et BaP).

Condition 4 - MP-UV-HAP : Cette condition est comparable a la condition 2 sauf que 20 plL d’une
solution contenant un mélange des quatre HAP préparée dans le méthanol sont ajoutés dans la
bouteille. La concentration des MP et des HAP dans la bouteille sont les mémes que celles données
dans la condition 3.

Contréle : Une bouteille contenant 200 mL d’eau et 20 uL méthanol est considérée pour le dopage
des aquariums controéles.

L’ensemble de ces préparations (conditions 1 a 4 ainsi que le contrdle) ont été réalisées en triplicat.
b. Moules et milieu d’incubation

L’exposition des moules aux microplastiques est réalisée dans I’équipe Mer Molécules Santé de
I’Université de Nantes. Toutes les moules de M. Edulis d’Irlande sont achetés dans un supermarché
(Super U, Nantes, France). Les moules mortes ou ayant la coquille fracturée sont écartées du batch.
Les moules vivantes sont triées aléatoirement dans 15 aquariums de 20 L pré-nettoyés avec une
concentration d’'une moule par litre d’eau de mer reconstituée. Des triplicats d’aquariums sont
considérés par conditions (R1, R2 et R3). Les aquariums sont remplis par de I'eau de mer reconstituée
préparée a partir de sels de mer (InstantOcean, Aquarium systems, France) solubilisés dans de I'eau
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distillée a une concentration de 33 Practical Salinity Unit (PSU). Une diffusion d’air est assurée dans les
aquariums.

Le but de la premiére étape est I'acclimatation pendant une période de 8 jours durant laquelle les
moules s’adaptent a leur nouvel environnement. Durant cette période, les moules sont nourries avec
du phyton pro-corail (Tropic marin®, Allemagne) et I’eau est entierement renouvelée tous les 2 jours.
Tout au long de I'expérience, les conditions sont maintenues constantes dans une piéce controlée avec
une photopériode 12:12 et une température de 15°C.

La deuxieme étape est I'exposition durant laquelle les aquariums sont contaminés avec les
microplastiques en ajoutant 10 mL des mélanges présentés dans la partie précédente. La
concentration des microplastiques dans les aquariums est de 10 pg/L. A chaque renouvellement de
I’eau tous les 2 jours, les aquariums sont recontaminées selon le méme mode opératoire. Une bouteille
est utilisée par aquarium pour moyenner la quantité totale de microplastiques a laquelle sont exposées
les moules durant toute la période d’incubation dans le cas de prélevements non homogéne.
L’alimentation est la méme que pour I'étape d’acclimatation, ainsi que la diffusion d’air permettant la
répartition et la suspension des microplastiques dans les aquariums.

Apres 8 jours d’exposition et sans période de dépuration, les moules sont prélevées et congelées
dans de I'azote liquide a -80°C afin de les tuer rapidement le plus éthiqguement possible et d’éviter un
stress potentiel causé par une mort lente. Une fois congelées, elles sont conservées a -20°C.

Apres avoir été congelées, 5 moules sont sélectionnées au hasard dans chaque aquarium, puis
pesées et disséquées. Les organes disséqués comprennent les glandes digestives (Digestive Glands,
DG) coupées en deux moitiés égales (pour I'analyse des biomarqueurs individuels et la lipidomique),
les branchies (Gills, G), le manteau (Mantle, M) et I'lhémolymphe (Hemolymph, H), constituant 320
sous-échantillons. L’hémolymphe est collectée en percant le muscle adducteur postérieur avec une
seringue stérile. Ces organes sont choisis car ils sont en contact pendant un temps étendu avec des
particules étrangéres. Les branchies sont le premier point d’entrée des particules, la glande digestive
est I'organe ol vont les particules lorsqu’elles sont consommées, le manteau est en contact direct avec
le milieu et ’hémolymphe est responsable du transfert des enzymes vers tous les organes de
I’organisme. Les organes extraits sont séparés et étiquetés en fonction des conditions d’exposition et
conservés a -20°C jusqu’a leur analyse.

6.3.2. Mesures réalisées

a. Marquage biochimique
- Préparation des échantillons

Environ un tier des échantillons des glandes digestives, des branchies et du manteau disséqués sont
retirés du stockage, pesés et préparés de la méme maniére.

Pour tous les biomarqueurs, a I'exception du Glutathion S-transférase (GST), du tampon Trizma
(pH = 7,4) contenant 1 mM de fluorure de phénylméthylsulfonyle (PMSF, Sigma-Aldrich, Etats-Unis)
est ajouté aux échantillons placés dans des tubes Eppendorf selon des proportions 4:1. Cette solution
est congue pour protéger les protéines et I'acide désoxyribonucléique (ADN) en maintenant le milieu
a un pH stable. Ensuite, les échantillons sont écrasés afin d’assurer un mélange homogene avec la
solution tampon. Les tubes sont ensuite placés dans une centrifugeuse a 14 000 tr/min pendant 30
minutes avant les mesures individuelles des biomarqueurs.

81



Chapitre Il : Matériel et méthodes

Pour le Glutathion S-transférase, un tampon de phosphate de sodium est utilisé. Ce tampon s’est
avéré plus efficace avec la GST et a résisté a la chute de pH significative induite par I'ajout de réactifs.

- Analyse des protéines totales (TP)

Le taux de protéines totales est mesuré selon le protocole de Bradford, 1976 [549]. Des volumes
d’eau distillée (37,5 yL), de réactif de Bradford (160 pL) puis d’échantillons (2,5 pL) ou de Trisma +
PMSF (2,5 pL) sont ajoutés dans chaque puits d’une plaque a 96 puits. La plaque est exposée a 15 W
de lumiere pendant 10 minutes. Ensuite, les puits sont analysés visuellement pour confirmer I'absence
de bulles et des mesures de I'absorbance a 595 nm sont réalisées par spectrophotométrie UV-Visible.
Aprés la soustraction des blancs, les concentrations sont calculées a partir de la courbe d’étalonnage
de 0,2 3 0,3 g/L de I"'albumine de sérum bovin dilué dans du tampon. Les mesures sont réalisées en
triplicat sur les glandes digestives, les branchies et le manteau.

- Catalase (CAT)

La catalase (CAT) est I'une des enzymes antioxydantes cruciales produite dans presque tous les
organismes vivants qui atténue considérablement le stress oxydatif en détruisant le peroxyde
d’hydrogéne cellulaire pour produire de I'eau et de I'oxygene. L'analyse de la CAT est adaptée de la
méthode de Clairborne, 1985 [550]. La CAT est un biomarqueur qui se décompose rapidement lorsqu’il
est exposé au peroxyde d’hydrogene. Par conséquent, la CAT est mesurée dans les échantillons avec
I'ajout de peroxyde d’hydrogéne en mesurant I'absorbance a 240 nm chaque minute pendant 3
minutes. L’activité CAT est mesurée en triplicat sur les glandes digestives, les branchies et le manteau.

- Superoxyde dismutase (SOD)

La superoxyde dismutase (SOD) est une enzyme qui décompose les composés oxygénés réactifs et
nocifs et est produite dans les organismes stressés afin d’aider a la régulation cellulaire. Dans les
cellules, la quantité de SOD produite est directement liée au stress de I'organisme, c’est donc un
bioindicateur utile. L’analyse de la SOD est adaptée de Beauchamp et Fridovich, 1971 [551]. Le chlorure
de nitro bleu de tétrazolium (Nitrotetrazolium bluechloride, NBT) qui est un composé de couleur bleue,
se transforme en formazan et en oxygéne apres exposition a une source lumineuse en présence de
radicaux superoxydes. De cette facon, le NBT entre directement en compétition avec la SOD pour se
lier aux radicaux superoxydes. De la riboflavine et de la méthionine sont également ajoutées au
substrat afin d’activer I'activité enzymatique de Ila SOD. De plus, de [I'acide
éthylénediaminetétraacétique (EDTA), qui est un agent de liaison pour les ions métalliques et le
calcium qui peuvent interférer avec la réaction, est aussi ajouté. Aprés 10 minutes, I"absorbance est
mesurée a une longueur d’onde de 560 nm. L’'activité SOD est mesurée en triplicat sur la glande
digestive, les branchies et le manteau.

- Glutathion S-transférase (GST)

La Glutathion S-transférase (GST) est un agent détoxifiant dans la cellule et aide a protéger les
cellules contre plusieurs composés potentiellement nocifs. C'est une enzyme agissant comme
catalyseur. Le protocole d’analyse de la glutathion S-transférases (GST) est adapté de Habig et al. 1974
[552]. La GST est un catalyseur de la réaction se produisant entre le 1-chloro-2-4 dinitrobenzéne
(CDNB) et le glutathion réduit (GSH). Le produit formé durant cette réaction, conjugué de CDNB et de
GSH, peut étre mesurée a 340 nm sur une fenétre de 5 minutes. Plus il y a de GST dans |’échantillon,
plus le taux de conjugaison est rapide au cours de ces 5 minutes. Des mesures d’absorbance a 340 nm
sont prises toutes les minutes pendant 5 minutes. La pente de la droite obtenue est proportionnelle a
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la constante de vitesse de la réaction de conjugaison, elle-méme dépendante de la concentration en
GST. L'activité GST est mesurée en triplicat sur les glandes digestives, les branchies et le manteau.

- Acétylcholinestérase (AChE)

L'acétylcholinestérase (AChE) est une enzyme responsable de la désactivation et de la dégradation
subséquente de l'acétylcholine, un neurotransmetteur responsable de la signalisation de la
contraction musculaire. Le protocole de détermination de I’AChE est adapté de Ellman et al.
1961 [553]. Lorsque 'AChE est exposée au réactif d’Ellmann, I'acide 5,5’-dithio-bis-2-nitrobenzoique
(DTNB), le sous-produit de la réaction forme un colorant jaune. Le taux de formation du colorant est
directement proportionnel a la quantité d’AChE présente dans I’échantillon. L’absorbance des
échantillons est mesurée a 405 nm pendant 15 minutes, avec des mesures effectuées toutes les
minutes. L'activité AchE est mesurée en triplicat sur les glandes digestives, les branchies et le manteau.

- Phosphatases acides (AcP)

La phosphatase acide (AcP) est un antigéne qui aide a activer des parties du systéme immunitaire
en réponse aux déclencheurs de stress. Un kit de Biolabo Reagents pour les mesures de cinétique de
I’AcP est utilisé pour sa détermination dans I’hémolymphe des moules et des mesures d’absorbance a
405 nm sont réalisées pendant 3 min avec des mesures toutes les minutes.

- Traitement statistique

Des analyses statistiques sont réalisées a I'aide du logiciel XLStat pour mettre en évidence les
différences de poids et de biomarqueurs (TP, SOD, GST, CAT, AChE et AcP) entre les conditions
d’exposition (MP, MP-UV, MP-HAP, MP-UV-HAP, contréle). Un test d’ANOVA unidirectionnelle sur
rangs (test de Kruskal-Wallis) est réalisé par le logiciel GraphPad Prism 6.01 selon lequel la différence
entre deux conditions est considérée comme significative si une valeur p < 0,05 est trouvée.

b. Lipidomique
- Préparation des échantillons

La moitié des glandes digestives des moules est écrasée dans 0,5 mL de dichlorométhane et
I’ensemble est placé dans un bac a ultrasons ELMAS300 pendant 10 minutes afin d’extraire les
composés hydrophobes de ces échantillons. Une fois I’extraction terminée, 0,5 mL d’eau Milli-Q est
ajouté afin d’éliminer les composés polaires. Le mélange est placé a nouveau dans le bac a ultrasons
pendant 10 minutes. Le mélange est ensuite centrifugé (5 min, 1000 G) et trois phases visibles se sont
formées : solide, aqueuse et organique.

Afin d’isoler les lipides des glandes digestives, la phase organique de dichlorométhane hydrophobe
est collectée et placée dans un pilulier. Pour compléter I’extraction des lipides, la phase aqueuse est
extraite avec un mélange méthanol/dichlorométhane (1:1, v:v) et la phase dichlorométhane est
récupérée et placée dans le méme pilulier que précédemment. L'extrait final dans le pilulier est
évaporé sous azote, pesés pour déterminer la masse lipidique et conservés a -20°C jusqu’a analyse.

- Analyse par spectrométrie de masse

Avant l'injection, les extraits lipidiques sont décongelés et dissous dans un mélange
isopropanol/chloroforme (9:1, v:v, grade HPLC) pour atteindre une concentration de 5 mg/mL. Ensuite,
ils sont dilués 100 fois avec de I'isopropanol contenant du formiate d’'ammonium (10 mM) et de I'acide
formique (0,1 %). Les analyses sont réalisées en mode d’analyse en flux d’injection continu (flow
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injection analysis, FIA) sur un spectrometre de masse haute résolution (HR-MS) équipé d’une source
électrospray utilisée en mode d’ionisation positif et négatif (Acquity H-Class® UPLC™ device coupled
to a Synapt™ G2 HRMS Q-TOF, Waters Corporation, Milford, MA, USA). Les conditions d’analyse
utilisées ont été précédemment décrites par Khalid et al., 2021 [554]. La phase mobile est composée
d’acétonitrile (grade ULC-MS, Biosolve Valkenswaard) et d’isopropanol (grade ULC-MS, Biosolve
Valkenswaard) en proportion 9:1 (v/v) contenant 0,1 % d’acide formique et 10 mM de formiate
d’ammonium, avec un débit de 0,4 mL/min. La spectrométrie de masse a haute résolution est utilisée
pour la détection des lipides ayant les rapports masse sur charge compris entre 200 et 1200. Les
parametres d’ionisation sont les suivants : tension capillaire 2 kV ; tension de cone 30 V ; débit de gaz
de désolvatation (N3) 900 L/h ; températures gaz de désolvatation/source 550/120°C [554].

- Données lipidomiques

Les données MassLynx (Waters) sont converties en données nCDF (format de données commun) a
I'aide du logiciel DataBridge (Waters). La détection automatique des masses caractéristiques est
effectuée entre 0 et 0,15 min avec le logiciel MZmine2. La détection des masses est réalisée avec un
seuil fixé (rapport signal m/z sur bruit de fond) en fonction des variations des données a 80 en mode
positif et a 60 en mode négatif. Les chromatogrammes sont édités avec I'algorithme ADAP Chromato
Builder. Les m/z sélectionnés sont obtenus avec une tolérance m/z de 50 ppm et une tolérance de
temps de rétention de 0,1 min. Les masses sont sélectionnées si I'intensité seuil (mode positif 500 et
mode négatif 100) est atteinte au moins cing fois, ou si I'intensité minimale (mode positif 600 et mode
négatif 300) est atteinte au moins une fois. Les m/z sélectionnés et leurs intensités permettent de
générer deux matrices, une pour les ions positifs et une pour les ions négatifs, selon les deux modes
d’ionisation.

- Traitement statistique

Pour les données lipidomiques, une analyse en composantes principales (Principal Component
Analysis, PCA) est réalisée ainsi qu’une analyse de régression des moindres carrés partiels avec une
analyse discriminante (Projection of Latent Structure with Discriminant Analysis, PLS-DA) a I'aide du
logiciel en ligne MetaboAnalyst 5.0 [555]. L’analyse PLS-DA comparant les conditions d’exposition aux
contréles génére une liste de caractéristiques « Very Important for Projection » (VIP) chacune avec un
score donné qui peut correspondre a des lipides impactés par la contamination microplastiques [556].
Finalement, 'annotation des caractéristiques est réalisée a I'aide des bases de données LipidBlast et
Lipid Maps® [557]-[559].

7. Transfert mer-atmosphere des particules plastiques : matériel et
méthodes

7.1. Matériel

Le dodécyl sulfate de sodium (SDS) (CMC = 8,2 mM, pureté > 99 %), |'acide nonanoique (grade
analytique) et la gomme xanthane provenaient de Sigma-Aldrich et le dextran (qualité clinique, PM =
200 000 - 300 000) provenait de MP Biomedicals, LLC.

Dans cette étude, les particules sphériques monodispersées de polystyrene de 350 + 6 nm de
diametre (PS 350nm) €t 600 + 9 nm de diameétre (PS s00nm) €N SUSpension aqueuse a une concentration

solide de 1 % en masse, sont fournies par Thermo Scientific™ 3000 Series Nanosphere™ (dispersion de
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la distribution de taille < 3 %). Les particules de polystyrene de 1,046 + 0,016 um de diamétre (PS 1 um)
en suspension agqueuse sont obtenues auprés de microparticles GmbH (dispersion de la distribution
granulométrique 3,4 %). Chaque standard est exposé aux ultrasons pendant 15 minutes avant chaque
expérience pour assurer la dispersion des particules dans la phase aqueuse.

Des nano-sphéres de polyéthyléne (PE nano) SONt obtenues auprés de Cospheric LLC sous forme de
poudre séche avec une distribution de taille allant de 200 a 9900 nm. Pour chaque expérience, une
masse de 25.103 g de PE nano €St mise en suspension dans 10 mL d’eau dans un flacon en verre et puis
exposé a 15 min d’ultrasons pour éviter I'agglomération des particules.

Des expériences pour étudier le transfert eau-air par I'éclatement des bulles sont également
réalisées avec des échantillons de PE de formulation différente, vierge et vieillis photo-chimiquement
avec soit le méme degré de photodégradation soit le méme temps d’irradiation.

Le transfert est comparé pour deux formulation de PE non exposés aux UV et de PE exposés aux UV
de facon a atteindre le méme degré de photodégradation. 1 g de PE sous forme de broyats est utilisé
par condition expérimentale et le transfert est évalué pour le PENF non vieilli, le PENF exposé aux UV
pendant 400 heures (PENF/UV400n), le PE avec craie (PECr) non vieilli et le PE avec craie exposé aux UV
pendant 311 heures (PECr/UVs11n) (paragraphe 4.1).

Le transfert est comparé pour deux formulation de PE non exposés aux UV et de PE exposés aux UV
pendant la méme durée. 1 g d’un mélange de PE sous forme de granulés et de broyats (1:1) est utilisé
et le transfert est évalué pour le PENF non exposé aux UV, le PENF exposé aux UV pendant 1000 heures
(PENF/UV1000n), le PEAd non exposé aux UV et le PE additivé exposé aux UV pendant 1000 heures
(PEAd/UV1000n) (paragraphe 4.1).

Le transfert eau-air est aussi évalué dans le cas d’échantillons commerciaux de plastiques,
notamment des sacs de courses en PE et des bouteilles d’eau en PET exposés ou pas aux UV dans la
SEPAP 12/24 pendant 282 heures.

7.2. Prélevement des échantillons d’eau

- Eaudel’étang de I'Estomac

Le premier site d’échantillonnage est I'étang de I’'Estomac qui est un étang salé situé en bordure de
Fos-sur-Mer proche de la mer Méditerranée. L'échantillonnage est réalisé le 06-05-2021 et le site de
prélevement est présenté dans la Figure II-5 dans la partie nord de I’étang de I'Estomac.

Ces prélevements sont réalisés en collaboration avec I'Institut Ecocitoyen. L'étang de I'Estomac est
supposé en état d’eutrophisation au moment des prélevements. La présence d’'une concentration
importante de surfactants, biogéniques et/ou entropiques, est également supposé a partir de
I’observation de mousse se formant en quantité visible sur les berges du lac.

Les caractéristiques de I’eau le jour du prélevement sont déterminées a I'aide d’'une sonde multi
parametres plongée a environ 40 cm dans I'eau et sont les suivantes : température 18,7°C; pH 8,35 ;
salinité = 29,9 psu ; conductivité = 46 mS/cm.
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Figure II-5 : Images de satellite du site de prélévements sur I’étang de I’Estomac nord (crédit : google maps).

Des prélévements de microcouche de surface marine et de I'eau sous-jacente sont réalisés dans
I’étang de I'Estomac respectivement au moyen d’une plaque de verre et d’une bouteille de
prélevement type Niskin présentées dans la Figure II-6.

Figure 1I-6 : Echantillonnage au site de I’étang de I’Estomac (a) de la microcouche de surface a I’aide d’une plaque
de verre et (b) de I’eau sous-jacente a I'aide d’une bouteille Niskin.

Pour I'échantillonnage de la microcouche, une plaque en verre de 50 x 33,5 cm est utilisée. La
plaque est immergée dans I'eau et puis retirée lentement perpendiculairement a la surface de I'eau.
La microcouche adheére sur les deux faces de la plaque lors de son retrait de I’eau. La microcouche
adhérée a la plaque est ensuite collectée a I'aide de racloirs des deux c6tés de la plaque et versée
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directement dans des flacons d’échantillonnage [560]. Le volume de la microcouche prélevée est
déterminé selon la densité et la masse en pesant le flacon d’échantillonnage avant et apres
récupération de la microcouche. Ceci permet, en comptant le nombre de préléevements et sachant la
superficie de la plaque, de déterminer I'épaisseur de la microcouche selon la formule suivante :

10* x V (ecm?)
A(cm?) X N

Epaisseur de la SML (um) =

tels que V est le volume de la microcouche prélevé en cm?, A est la surface totale de prélévement
(2 faces de la plaque) en cm? et N est le nombre de prélévements.

Le prélevement de I'eau sous-jacente est réalisé a I'aide d’une bouteille de prélevement en PVC
type Niskin qui est plongée ouverte verticalement dans I’eau jusqu’a une profondeur d’environ 40 cm.
La bouteille est ensuite fermée des deux cOtés et enlevée de I’eau. L'eau prélevée est ensuite vidée
dans des bidons.

- Eau de la mer Méditerranée collectée a Toulon

Le prélevement de I'eau de mer de Toulon est réalisé le 29-03-2021 du site 43,112197 ; 5,930381
en immergeant un bidon vide fermé environ 20 cm sous I'eau qui est ensuite ouvert jusqu’a son
remplissage complet et fermé avant d’étre retiré.

7.3. Montage expérimental de bubble bursting

Le montage expérimental, présenté dans la Figure II-7, est constitué d’un réacteur en verre
cylindrique (capacité 10 L, hauteur 430 mm, diameétre extérieur 215 mm, diamétre intérieur 200 mm)
muni d’un couvercle a bride plate a deux cols. L’étanchéité est assurée grace a un joint torique placé
entre le réacteur et le couvercle et un cercle de serrage. L’'ensemble de ces éléments est fourni par
Lenz Laborglas GmbH & Co. KG. Les deux cols du couvercle sont scellés avec des septums en
caoutchouc percés en leur centre afin de permettre I'insertion de deux lignes, I'une pour I'entrée de
I'air propre et I'autre pour I'échantillonnage de la phase atmosphérique.

Le réacteur est rempli en fonction de la manipulation avec 4 L d’eau ultrapure (filtrée a 0,2 um avec
une résistivité de 18,2 MQ.cm purifiée par un appareil Millipore, Direct-Q® 5 UV, équipé d’une lampe
UV a 254 nm) avec ou sans modificateurs organiques ou sel (Instant Ocean, Aquarium systems, France),
de 'eau de I’étang de I'Estomac ou de I'eau de la mer Méditerranée. Il en résulte une colonne d’eau
d’environ 120 mm.

L'air exempt de particules est généré par un compresseur Scroll Air de classe zéro et un générateur
d’air zéro Sonimix 3057. Il est ensuite pompé a travers la conduite d’air d’entrée en téflon entrant dans
le réacteur. Un régulateur de débit massique (mass flow controller, MFC) est utilisé pour contréler le
débit d’air entrant dans le réacteur qui est fixé a 2,5 L/min.

Les bulles sont générées dans I’eau en injectant I'air exempt de particules a travers un matériau
poreux maintenu dans un support en acier inoxydable placé au fond du réacteur. Dans cette étude, les
matériaux poreux utilisés sont : un disque en verre fritté avec un grade de porosité 3 et un diametre
de 100 mm (VWR International, LLC) et une maille métallique de 125 um et un diamétre de 100 mm
(GKD Gebr. Kufferath AG). Le support en acier inoxydable, Figure 1I-8, est fabriqué sur mesure par SAFM
- Localicsol (France). Le matériau poreux est placé dans le support entre deux joints toriques en
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caoutchoucs nitrile et recouvert d’'un anneau de serrage en acier inoxydable en forme de O fixé sur le

support a I'aide de trois vis.
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Figure II-7 : Montage expérimental de bubble bursting.

L'aérosol généré par le bullage passe ensuite par une ligne de prélévement métallique. L'entrée de
la ligne de préléevement est fixée a 300 mm au-dessus de la surface de I'eau. Les particules transférées
sont séchées par leur passage dans un sécheur a diffusion rempli de silice (ACS -4+10 mesh, VWR
International, LLC.) puis elles sont comptées a I'aide d’un compteur optique de particules (Optical
Particle Counter, OPC) GRIMM 1.109. L'OPC opére a un débit de prélevement de 1,2 L/min et fournit
une distribution granulométrique entre 0,250 et 32 um distribué sur 31 canaux. Les canaux de I'OPC
sont les suivants : 0,25/ 0,28/ 0,3/ 0,35/ 0,4/ 0,45/ 0,5/ 0,58/ 0,65/ 0,7/ 0,8/ 1,0/ 1,3/ 1,6/ 2/ 2,5/ 3/
3,5/4/5/6,5/7,5/8,5/10/ 12,5/ 15/ 17,5/ 20/ 25/ 30/ 32/ > 32 um. La fréquence d’échantillonnage
de I'OPC est réglée a 10 analyses par minute.

Figure II-8 : (a) Support du matériau poreux en acier inoxydable, (b) support monté avec le verre fritté.
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Une fuite est placée sur la ligne d’échantillonnage entre le réacteur et le sécheur a diffusion pour
évacuer I'excés de pression d’air. Le débit de la fuite est controlé en permanence a l'aide d’un
débitmetre série 4100 de TSI Instruments (U.S.A.) pour s’assurer qu’il n’y a pas de fuites dans le
systeme.

Le transfert de particules est vérifié par un préléevement supplémentaire de I'aérosol généré par un
échantillonneur de particule (mini particle sampler, MPS) sur une grille qui est analysée ultérieurement
par microscopie [561]. Cette ligne est fixée sur une connexion en T placé entre le sécheur et I'OPC. La
grille d’échantillonnage est un Quantifoil 1.2/1.3 400 mesh en cuivre d’Agar Scientific® avec une
membrane en carbone. Une pompe placée apres le MPS permet d’assurer ce prélévement et le débit
d’échantillonnage est contrdlé par une vanne de régulation de débit a 0,3 L/min et un débitmeétre placé
apres le MPS. La durée de prélevement sur la grille, dans le Tableau 1I-9, dépend de la quantité
d’aérosol généré en fonction de la composition de I’eau qui est mesurée par I’OPC de fagon a ne pas
prélever plus de 20 % de la surface totale de la grille.

Dans le cas des échantillons d’eau de I'étang de I'Estomac et de I'eau de mer fortement chargées
en sel et en matiéres organiques en suspension, une ligne de dilution par de I'air exempt de particules
est branchée sur le systéme entre le sécheur a diffusion et la connexion en T de I'OPC et MPS. Le débit
d’air dans cette ligne est contrélé par un régulateur de débit massique et est fixé a 1 L/min.

Tableau 11-9 : Durées de préléevement sur grille en fonction de la composition de I’eau.

Composition de I'eau Durée Composition de I'eau Durée
Eau ultrapure 90 min Eau de I'Estomac sans SML 4 min

SDS a 0,43 et 8,67 uM 90 min Eau de I'Estomac avec SML 2,5 min

Eau ultrapure + Sel 10 g/L 2,5 min Eau de mer 1,5 min

L’analyse des grilles est réalisée sur un microscope électronique a transmission (MET) JEOL 2010
équipée d’'une caméra GATAN Ultrascan 1000XP (2k x 2k) et couplée a un spectroscope de rayons X a
dispersion d’énergie (energy-dispersive X-ray spectroscopy, EDX). Des analyses supplémentaires en
microscopie électronique a balayage (MEB) JEOL JSM 7900F couplée a I'EDX sont réalisées sur les
échantillons plus complexes transférés de I'eau salée, I'eau de I'étang de I'Estomac et I'eau de mer.
Ces grilles sont analysées avant et apres ringage par 10 uL d’eau ultrapure pour solubiliser les sels ou
avant et apres ringage par 10 uL de solvants organiques (hexane, dichlorométhane) pour solubiliser la
matiere organique. Pour cela, le solvant de lavage est déposé sur la grille placée sur du papier
adsorbant et le solvant passe a travers la grille par gravité.

7.4. Déroulement d’une expérience et traitement de données

Avant chaque expérience, le réacteur est nettoyé, rincé et rempli par 4 L d’eau de différentes
compositions en fonction de la manipulation. Le réacteur est ensuite fermé et purgé avec de I'air
exempt de particules entrant a travers le matériau poreux pendant 20 min. L'OPC est utilisé pour
surveiller la purge (évacuation des particules provenant de I'atmosphére du lieu de travail et présentes
initialement dans I'atmosphére du réacteur) durant laquelle la quantité de particules diminuent
jusqu’a stabilisation et pour enregistrer un signal de bruit de fond de 10 min pour chaque expérience
indépendamment. Ensuite, selon chaque expérience, des particules plastiques sont ajoutées a I'eau et
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le signal d’intérét (c’est-a-dire en présence de particules plastiques dans I'eau) est enregistré. Pour
éviter de compter les particules dans un systeme déstabilisé lors de I'ajout de modificateurs
organiques ou de particules, les 10 premiéres minutes aprés chaque ajout ne sont pas prises en
compte.

Les données brutes de I'OPC sont sous forme de concentrations de particules indépendantes selon
chaque canal de I'OPC. Vu que les canaux de I'OPC n’ont pas la méme largeur, une correction en
fonction de la largeur du canal est nécessaire afin de pouvoir comparer les résultats obtenus avec
d’autres études.

Par exemple, une concentration de particules dans un certain canal peut apparaitre plus grande
que celle obtenue dans un autre canal. Sauf que, si les deux canaux ne sont pas de la méme largeur,
cette différence n’est pas forcément due a la concentration des particules dans I'aérosol. Ainsi, pour
s’affranchir de ce probleme, il faut tracer les données en utilisant la concentration normalisée selon la
loi Log-normale en tracant la concentration de particules normalisée dN/dlog(Dp) (cm?3). dN
représente la concentration totale de particules dans un canal donné et dlog(Dp) est la largeur de ce
canal.

Le signal du bruit de fond et le signal d’intérét enregistrés sont moyennés sur la durée d’acquisition
puis corrigés pour chaque classe de taille en fonction de la largeur du canal de I'OPC relative. Les barres
d’erreur représentent ainsi I’écart type de la mesure sur la durée de I'acquisition du signal.
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Chapitre lll Interactions Plastiques -
Polluants organiques

L'augmentation de la production de plastique au cours du XXe siécle a été inévitablement suivie
d’une augmentation de la quantité de déchets plastiques déversés dans le milieu naturel [4].
L'accumulation de débris plastiques dans le milieu marin est l'une des problématiques
environnementales les plus préoccupantes du fait des grandes quantités de plastiques déversées, de
leur persistance et des connaissances limitées de leurs impacts sur les écosystémes [1], [23].

Néanmoins, il a été clairement établi que ces débris plastiques peuvent se fragmenter au cours de
leur transport et qu’ils peuvent accumuler des polluants organiques (type bisphénol A, HAP, PCB, PBDE,
pesticides, etc.) [10], [12], [562]. Cependant, de nombreuses questions restent sans réponse,
notamment : (i) la variabilité des composés organiques (type et concentration) présents dans les
déchets plastiques en fonction de la nature, de la formulation et du degré de photodégradation du
plastique, (ii) la capacité de transport et transfert de ces polluants par les déchets plastiques vers |'eau
de mer et les organismes marins et (iii) les effets des polluants sur le processus de photodégradation
des déchets plastiques.

Dans ce contexte, cette étude a pour but : (i) d’étudier la sorption et la désorption de polluants
organiques, plus précisément les HAP, sur des plastiques modéles formulés a facon et exposés ou non
a une lumiére solaire simulée et (ii) de caractériser le réle des polluants organiques dans les processus
de dégradation et de fragmentation photoinduites des plastiques.

Dans une premiére étape, il est intéressant de déterminer les caractéristiques physico-chimiques
des matériaux plastiques pour pouvoir interpréter ensuite I'incidence de celles-ci sur la sorption et la
désorption des polluants organiques. Ensuite, il est nécessaire de développer les protocoles de dopage,
d’extraction et d’analyse convenables pour les HAP présents dans les plastiques et I'eau, afin de
pouvoir évaluer dans un second temps leurs sorption sur les plastiques et désorption dans I'eau. En
effet, bien qu’il a été clairement montré que des composés organiques hydrophobes sont susceptibles
de s’adsorber sur des plastiques, peu d’études ont jusqu’a présent montré I'incidence de la formulation
du plastique et de son degré de photodégradation sur ce phénomene [241], [462], [464]. De ce fait, il
apparait essentiel d’étudier ces processus sur des plastiques possédant des formulations différentes
(non formulé, additivé et additivé avec craie) ainsi que des degrés de vieillissement photochimique et
des propriétés physico-chimiques variables.

L'effet de la sorption des HAP sur la photodégradation est évalué en exposant des plastiques dopés
en HAP aux rayonnements UV, en suivant le degré de photodégradation de ces derniers en fonction
du temps d’exposition aux UV et en comparant I'évolution de ce degré d’oxydation a celui d’un
plastique identique non dopé et vieilli dans les mémes conditions. Ceci permettra de déterminer le
réle des polluants organiques, notamment comme photosensibilisateurs, dans le devenir des déchets
plastiques marins.
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1. Caractéristiques physico-chimiques des matériaux plastiques

1.1. Suivi de la photodégradation par spectroscopie infrarouge

La photodégradation des polymeres produit une modification de la structure chimique du polymere
en raison de la formation d’un mélange complexe de produits d’oxydation notamment en surface. Pour
le PE, la photodégradation est marquée en spectroscopie infrarouge par la présence des bandes de
3100 3 3700 cm™ qui correspondent aux groupements hydroxyles (OH) et des bandes de 1550 a 1810
cm™ qui correspondent aux carbonyles (C=0) (Figure 111-1) [180], [208], [219], [232]-[235].
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Figure lll-1 : Spectres IR montrant I’évolution des bandes carbonyles et hydroxyles avant et aprés exposition aux
UV pendant 400 heures en SEPAP 12/24 : cas du film de PENF (mode transmission, spectrometre NICOLET 6700).

Des changements sont aussi remarqués dans la région entre 850 et 1300 cm™ qui correspond aux
différents types de groupes vinyles notamment les zones de vinyle (-HC=CH,, 909 et 991 cm?), t-
vinylene (-CH=CH-, 965 cm™) et vinylidene (C=CH,, 888 cm™). Ceci est attribué 3 la formation de
nouvelles insaturations vinyles durant la photodégradation [208], [563].
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Figure 1lI-2 : Superposition de spectres IR montrant I’évolution de la bande carbonyle en fonction du temps
d’exposition aux UV en SEPAP 12/24 : cas des films de PENF (mode transmission, spectrométre NICOLET 6700).
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L’évolution de la bande carbonyle a 1712 cm™ en fonction du temps d’exposition aux UV pour un
film de PENF est présenté dans la Figure IlI-2.

Les cinétiques de photodégradation des films des trois formulations de PE sont étudiées par
spectroscopie infrarouge en suivant la bande carbonyle. Ces résultats sont présentés dans la Figure
[1I-3. Les résultats sont présentés en termes de surface de la bande carbonyle et non pas selon I'indice
carbonyle du PE car la bande a 2924 cm™, nécessaire pour le calcul de I'indice carbonyle, sature le
détecteur de I'infrarouge en mode transmission du fait de I’épaisseur importante du film.
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Figure 1lI-3 : Suivi de la cinétique de photodégradation des films des trois formulations des PE : variation de I’aire
de la bande carbonyle en fonction du temps d’exposition aux UV (mode transmission, spectrométre NICOLET
6700).

La surface de la bande carbonyle augmente en fonction du temps pour les trois formulations a des
vitesses variables. En considérant le PE non formulé comme référence, le PE additivé se dégrade deux
fois plus lentement alors que le PE avec les mémes additifs mais contenant de la craie se dégrade plus
rapidement a partir d’environ 250 h d’irradiation. Ceci montre que les additifs (anti-oxydant et anti-
UV a 0,2 phr), comme attendu, ont un effet stabilisant alors que la craie (charge minérale a 15 phr) a
un effet pro-dégradant [36], [564], [565]. Il est a noter que la dégradation thermique du PE est
négligeable dans ces conditions expérimentales et cela quel que soit le type de PE étudié (PE non
exposé aux UV, Figure I1I-3).

L'indice carbonyle est le rapport entre les intensités des bandes caractéristiques des carbonyles
dans la région comprise entre 1550 et 1810 cm™ et des bandes caractéristiques des CH et CH, du PE
dans le domaine 2740 - 3000 cm™. Les indices carbonyles des matériaux exposés aux UV pour 1000
heures qui seront utilisés ultérieurement dans I'étude de sorption et désorption des HAP sont
présentés dans le Tableau IlI-1.

A noter que les indices carbonyles présentés sont mesurés par le dispositif ATR et sont ainsi limités
a la surface du PE (quelques micromeétres de profondeur). Cet indice ne reflete pas le degré de
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photodégradation dans le cceur du matériau du fait de la limite de diffusion du dioxygéne et des UV
dans I'épaisseur du matériau [222]-[228].

Tableau llI-1 : Indices carbonyles* des trois formulations des échantillons de PE exposés aux UV pour 1000 heures
en SEPAP 12/24 (acquisition des spectres en mode ATR, spectrométre FRONTIER).* Valeurs + 0,005 pour n = 2.

PENF PEAd PECr PE Cospheric
Granulé 0,31 0,04 0,17
0,02
Broyat 0,14 0,02 0,07

Pour le méme temps d’irradiation, les indices carbonyles des différents PE sont variables. Le PE
additivé et le PE Cospheric sont les plus stables photo-chimiquement. Le PEAd contient un anti-UV et
le PE Cospheric, dont la composition est inconnue, peut contenir jusqu’a 30 % de stabilisants. Le PENF
et le PECr sont les moins stables, se dégradant plus et présentant des indices carbonyles supérieurs au
PEAd. Tant qu’a I'incidence de la forme, les granulés présentent des indices carbonyles supérieurs a
ceux des broyats. Cependant plus d’études sont nécessaires pour expliquer cette différence.

1.2. Détermination du taux de cristallinité par DSC

Le PE est un polymeére semi-cristallin, ce qui veut dire qu’il est composé de deux phases : une
amorphe et une cristalline. Dans la phase amorphe, les chaines polymériques sont arrangées et
repliées aléatoirement alors que dans la phase cristalline les chaines de polyméres s’empilent
régulierement sous forme de plis et forment des lamelles [29], [30]. Le taux de cristallinité correspond
a la proportion cristalline du plastique.

La sorption des composés organiques dans un matériaux plastique se fait par adsorption en surface
et absorption dans les zones amorphes dans le coeur du matériaux [467], [566]. D’autre part, la
photodégradation peut conduire a une augmentation de la cristallinité [225], [232], [235], [254], [255].
La variation du taux de cristallinité durant I’exposition aux UV peut ainsi affecter la quantité de
composés organiques absorbés dans un matériau. De ce fait, il apparait nécessaire de caractériser le
taux de cristallinité des matériaux plastiques afin de mieux interpréter la sorption des composés
organiques.

Pour déterminer le taux de cristallinité, la DSC est utilisée selon un cycle chauffe - refroidissement
- chauffe qui permet de déterminer les enthalpies de fusion et de cristallisation.

Lors du premier chauffage, des informations sont obtenues sur le matériau tel qu’il est avec toutes
les influences de son historique thermique (souvent inconnue). Ces informations sont en méme temps
« effacées » durant ce chauffage et un nouvel historique thermique est donné a I’échantillon durant le
refroidissement controlé. Durant le deuxiéme chauffage, les informations obtenues correspondent au
nouvel historique thermique contrélé ce qui permet de comparer les matériaux directement entre eux
sans prendre en compte leur historique thermique initial [567], [568].

Les taux de cristallinité sont calculés a I'aide des enthalpies de fusion (durant le chauffage) et de
cristallisation (durant le refroidissement) respectivement a 125 et 111°C déterminée selon les
thermogrammes obtenus par DSC (exemple Figure lll-4) et I'’enthalpie de fusion du polymére cristallin
a 100 %. Les taux de cristallinité pour les différentes formulations et formes de PE non exposés aux UV
(to) et exposés aux UV pendant 1000 heures (tio00) sont présentés dans le Tableau Il1-2.
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Figure lll-4 : Thermogramme obtenu par DSC pour le PENF sous forme de broyat.

Méme si le taux de cristallinité des plastiques calculé lors de la premiere chauffe sera utilisé dans
I'interprétation des interactions entre les polluants organiques et les plastiques dans la partie 3 de ce
chapitre il était intéressant de calculer ce taux aussi apres la seconde chauffe.

Tableau IlI-2 : Taux de cristallinité des matériaux plastiques déterminés par DSC a partir de (a) la premiére chauffe
et (b) de la seconde chauffe.

a) Taux de cristallinité calculé lors de la premiére chauffe

PE non formulé PE additivé PE avec craie
to 1000 to 1000 to t1000
Granulé 63 % 81% 62 % 65 % 61 % 63 %
Broyat 65 % 81% 70 % 73 % 55 % 54 %

b) Taux de cristallinité calculé lors de la seconde chauffe

PE non formulé PE additivé PE avec craie
to 1000 to t1000 to t1000
Granulé 68 % 72 % 65 % 67 % 61 % 65 %
Broyat 66 % 74 % 73 % 74 % 56 % 59 %

Dans la majorité des cas pour les PENF et PEAd, les taux de cristallinité des broyats sont supérieurs
a ceux des granulés ce qui peut étre di aux changements subits (structuration et réorientation des
chaines, thermo-dégradation) lors du pressage des films et du broyage. Alors que, dans le cas du PECr,
les taux de cristallinité des broyats sont inférieurs a ceux des granulés. Ce résultat non expliqué suggere
que plus d’études sont nécessaires sur I'effet de la charge minérale (CaCOs) sur la cristallinité des

plastiques durant leur mise en forme.

Par ailleurs, les taux de cristallinité des PE exposés aux UV sont dans tous les cas supérieurs a ceux
des PE non exposés aux UV. Ceci a été largement décrit dans la littérature et confirmé sur des
plastiques vieillis dans des conditions controlées ainsi que sur des débris plastiques vieillis
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dans I'environnement, qui présentent une cristallinité plus élevée par rapport aux emballages de
consommation [225], [232], [235], [254], [255]. Ceci s’explique par le fait que I'oxydation se produit
dans la phase amorphe, car I'oxygene ne peut pas diffuser dans la phase cristalline. L’oxydation peut
conduire a une augmentation de la cristallinité résultant de la chemi-cristallisation (croissance de
cristaux a partir de segments de molécules libérés par la scission de chaines polymeéres) et a
|"augmentation de la densité du débris plastique affectant ainsi sa flottabilité [225], [232], [254].

En revanche, le taux de cristallinité du PE Cospheric n’a pas pu étre déterminé et sa température
de fusion est 112°C.

1.3. Identification des produits de dégradation

Durant la mise en forme et |'exposition aux UV, une modification de la structure chimique du
plastique se produit par photo- et thermo-oxydation ce qui engendre la formation d’'une multitude de
produits d’oxydation (NIAS). Comme précédemment vu dans la partie 1.1, la formation des produits
ayant les groupes carbonyle et / ou hydroxyle conduit a des modifications du spectre IR du plastiques.
La nature de ces composés peut étre identifiée par GC-MS. Ainsi, dans cette partie les produits
d’oxydation seront identifiés par (i) analyses par TD-GC-MS et (ii) extraction solvant suivie d’une
analyse par GC-MS.

1.3.1. Détermination des composés organiques volatils par TD-GC-MS

Les composés organiques volatils sont identifiés par TD-GC-MS pour les trois formulations de PE
(NF, Ad et Cr) sous leurs deux formes (granulés et broyats) ainsi que pour les PE Cospheric non exposés
ou exposés aux UV pendant 1000 heures. Des analyses sont aussi réalisées sur ces mémes PE mis en
contact avec de I'’eau pendant 48 heures (100 mg PE / 10 mL eau, agitation orbitale a température
ambiante) pour étudier la possibilité de relargage de ces composés potentiellement hydrophiles vers
I’eau. Ces résultats sont présentés dans les Figure llI-5 et Figure Ill-6 et les détails sont présentés en
annexe 1.

Un ester / éther (1-methoxy-2-propyl acétate) et une cétone (2-pentanone) sont initialement
présents sur les chromatogrammes entre 5 et 10 minutes de temps de rétention dans toutes les
formulations et formes avant exposition aux UV et avant extraction par I'eau. Ces composés peuvent
étre formés durant la fabrication ou la mise en forme de ces PE.

A part ces deux composés oxygénés, les chromatogrammes de ces PE avant exposition aux UV et
avant contact avec I'eau contiennent essentiellement des alcanes, alcénes et alcynes linéaires et
ramifiés de C6 a C22. Ces hydrocarbures sont probablement des restes de polymérisation incompléte
ou des produits de dégradation durant la fabrication et la mise en forme [569]. Ces hydrocarbures sont
présents a de plus faibles concentrations aprés 1000 h d’irradiation pour les PE de toutes les formes
et formulations, cela peut provenir de leur photodégradation et/ou de leur volatilisation dans
I’enceinte d’irradiation maintenue a 60°C. Ces composés hydrophobes ne se désorbent pas
énormément aprées contact avec I’eau et une partie non négligeable reste dans la matrice plastique.

D’autre part, apres exposition du PENF aux UV pendant 1000 heures, des composés oxygénés sont
formés. Ces composés appartiennent essentiellement aux familles des esters, aldéhyde et cétones
dans le cas des granulés. Ces composés sont plus variés dans le cas des broyats de PENF et
appartiennent aux familles des alcools, acides carboxyliques, esters, aldéhydes et cétones. Cette

98



Chapitre Il : Interactions plastiques - polluants organiques

différence entre broyats et granulés peut étre due a la différence de taille et de surface spécifique
entre ces deux formes. Pour une méme masse de plastique, moins de masse oxydée est analysée pour
les granulés. Aprés incubation dans I'eau pour les PENF exposés aux UV, une partie de ces composés
est relarguée dans I'’eau, notamment les esters et acides carboxyliques. Néanmoins, certains composés
oxygénés, surtout des alcools, restent adsorbés / absorbés dans le plastique.
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Figure IlI-5 : Chromatogrammes obtenus par analyse TD-GC-MS des composés organiques volatils thermo-
désorbés des trois formulations de PE (NF, Ad et Cr) sous leurs deux formes (granulé et broyat) non exposés (to)
ou exposés aux UV pendant 1000 heures (tioo0), avant et apres leur extraction par I’eau.

Dans le cas des PEAd (granulés et broyats), contrairement aux PENF, il n’y a pas de formation de
composés oxygénés (non détectés par TD-GC-MS) aprés exposition aux UV ce qui confirme les résultats
obtenus en IR avec un indice carbonyle du PEAd environ 7 fois inférieur a celui du PENF apreés
exposition aux UV (1.1).

Pour les PECr, entre avant et aprés exposition aux UV, pour les granulés il n’y a pas de différence
significative a part la formation de deux composés non identifiés alors que pour les broyats des alcools,
aldéhydes et cétones sont formés par oxydation du plastique. Pour les PECr granulés et broyats, les
pics des alcanes / alcénes / alcynes présentés apres incubation dans I’eau sont moins nombreux et
moins intenses que ceux dans les chromatogrammes avant incubation dans I’eau ce qui signifie qu’une
partie de ces composés est relarguée vers I’eau. Pour les broyats, les alcools présents apres exposition
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aux UV sont relargués dans I'eau et il y a formation d’un alcool et de cétones ce qui nécessite plus
d’études.

Les microspheéres de PE Cospheric (Figure Ill-6), contiennent initialement : (i) des alcanes / alcénes
/ alcynes qui sont, comme précédemment décrit, probablement issus d’'une polymérisation incompléte
ou des produits de dégradation durant la fabrication et la mise en forme [569] et (ii) des alkylbenzénes
qui sont des contaminants potentiellement des produits de dégradation des surfactants utilisés durant
la fabrication de ces microsphéres [569], [570]. Ces composés se dégradent apres exposition aux UV
pendant 1000 heures mais sont peu relargués dans |'eau.
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Figure IlI-6 : Chromatogrammes obtenus par analyse TD-GC-MS des composés organiques volatils thermo-
désorbés des microspheres de PE Cospheric non exposés (t0) ou exposés aux UV pendant 1000 heures (t1000),
avant et apreés leur extraction par I’eau.

1.3.2. Identification des produits de dégradation par GC-MS

L'identification des produits de dégradation est réalisée aussi par extraction a I’hexane et analyse
par GC-MS. Les résultats sont présentés dans la Figure IlI-7 et les détails sont présentés en annexe 2.

Comme précédemment décrit pour les trois formulations de PE, granulés et broyats, les
chromatogrammes contiennent initialement des alcanes / alcénes / alcynes et quelques aldéhydes /
cétones.

Aprés exposition aux UV, les chromatogrammes des PENF présentent une forte augmentation du
bruit de fond. Ceci peut étre di a la formation et extraction d’'une multitude de composés qui sont
présents dans le plastique a faibles concentrations ce qui rend leur identification difficile.

Le PEAd ne présente pas de variations de contenu selon la forme et la photodégradation et contient
essentiellement des alcanes / alcénes / alcynes. Cependant aprés exposition aux UV, il y a une perte
de ces composés notamment légers (plus volatils ayant des temps de rétention inférieurs a 20 min) du
fait de leur volatilisation a cause de la ventilation et de la température dans la SEPAP ou de leur
photodégradation.

De méme aprés exposition aux UV pour les PECr (granulés et broyats), les hydrocarbures légers se
sont volatilisés ou photodégradés. D’autre part, il y a formation d’aldéhydes et cétones, comme
confirmé précédemment par les analyses en IR (1.1).

Le PE Cospheric contient initialement des alcanes / alcénes / alcynes et des amides qui sont peut-
étre utilisés comme stabilisant. Cette composition reste quasiment inchangée aprés exposition aux UV,
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probablement grace a la grande quantité de stabilisants (selon le fournisseur cette quantité peut
atteindre 30 % de la masse du polymeres).
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Figure llI-7 : Chromatogrammes obtenus par extraction solvant et analyse GC-MS des composés organiques dans
les trois formulations de PE (NF, Ad et Cr) sous leurs deux formes (granulés et broyat) et PE Cospheric non exposés
(t0) ou exposés aux UV pendant 1000 heures (t1000).

1.4. Quantification des additifs

Les polymeres synthétiques fabriqués a base de monomeéres n’ont pas toujours les propriétés
physico-chimiques souhaitées. C'est le cas par exemple du polyéthylene non formulé qui selon le
fournisseur est peu résistant aux phénomeénes de thermo et photo oxydation d’ou la nécessité
d’incorporer des additifs pour améliorer ses performances. Ainsi, le Chimassorb 81 (anti-UV) et
I'lrganox 1010 (anti-oxydant) sont incorporés dans du PE non formulé pour réduire les effets de ces
processus durant la mise en forme et |'utilisation.

Ces additifs réagissent avec les radicaux libres provenant de la thermo et photo oxydation via des
réactions de terminaison empéchant ces radicaux de réagir avec le polymere [211], [213], [571]. Durant
I’exposition a des conditions favorisant la dégradation du plastique, rayonnement UV et haute
température, les additifs réagissent au fur et a mesure durant I’exposition pour protéger le polymére.
Il a été largement supposé que les concentrations des additifs diminuent au fur et a mesure de leurs
réactions avec les radicaux libres générés par thermo et photo oxydation. De ce fait, il s’est apparu
intéressant de quantifier les additifs présents dans les PEAd et PECr avant et aprés exposition aux UV
dans la SEPAP 12/24. Pour cela, un protocole d’extraction et d’analyse est développé et validé. Ce
protocole a été décrit ci-avant (Ch. Il, 5.6). La validation de la méthode et son application a la
guantification des additifs dans les PE sont présentées dans la partie suivante.

1.4.1. Validation de la méthode

La méthode est validée sur les PEAd et PECr, broyats et granulés, en termes de linéarité, LD, LQ et
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d’exactitude (justesse et fidélité).

La linéarité de la méthode est vérifiée sur une gamme de concentrations des additifs en injectant
les étalons a différents niveaux de concentration en triplicat sur trois jours différents. Les constantes
des droites d’étalonnage (aire du pic chromatographique en fonction de la concentration) ainsi que les
coefficients de détermination (R?) et les coefficients de variation (RSD) pour chaque additifs et traceurs
d’extraction sont présentés dans le Tableau III-3.

Tableau IlI-3 : Equation des droites d’étalonnage des additifs et leurs traceurs d’extraction (Surface = a x
Concentration + b) pour les concentrations entre 10* et 10° ng/mL, leurs coefficients de détermination et les
coefficients de variation maximal (n=3). " Additifs dans le plastique, * Traceur d’extraction.

d b R? RSD max

AHBP * 50,99 - 8497 0,9996 11,26 %
Chimassorb 81 * 38,98 - 30505 0,9989 10,75 %
Irganox 1010 * 43,17 - 17487 0,9996 13,23 %
Irganox 1330 * 67,47 - 82038 0,9989 13,40 %

L'analyse de régression montre une bonne linéarité, comme indiqué par les valeurs des coefficients
de corrélation supérieures a 0,99. Les RSD observés sont inférieurs a 15 % pour tous les niveaux de
concentration.

Les limites de détection et de quantification instrumentale des additifs (Chimassorb 81 et
Irganox 1010) et de leurs traceurs d’extraction (AHBP et Irganox 1330) sont présentés dans le Tableau
[1I-7. Ces limites sont suffisantes pour pouvoir quantifier les additifs dans les PE.

Tableau llI-4 : Limites de détection et de quantification instrumentale (ng/mL) pour I’analyse des additifs et leurs
traceurs d’extraction par HPLC-UV.

AHBP Chimassorb 81  Irganox 1010 Irganox 1330
LD (ng/mL) 460 819 420 1229
LQ (ng/mL) 580 882 427 1247

Les résultats de la répétabilité de la méthode d’extraction au solvant par agitation et analyse par
HPLC-UV pour chaque additif selon les types et formes de PE sont présentés dans le Tableau IlI-5.

Tableau IlI-5 : Répétabilité de la méthode d’extraction solvant par agitation et analyse par HPLC-UV pour chaque
additif selon les types et formes de PE (RSD en %).

Répétabilité (n=3)
Chimassorb 81 Irganox 1010

PEAd Granuie 10,99 % 14,14 %
PEAd broyat 3,77 % 1,71%
PECF Granuie 11,90 % 26,19 %
PECT groyat 6,20 % 6,47 %

Pour le Chimassorb 81, les RSD sont inférieurs a 15 % pour tous les échantillons de PE. Cependant,
la répétabilité de I'extraction du Chimassorb 81 est meilleure pour les broyats que pour les granulés.
Ceci est d{ a la granulométrie globale des broyats (< 1 mm) inférieure a celle des granulés (entre 1 et
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2 mm) ce qui permet d’avoir une surface d’échange plus grande facilitant I’extraction dans le cas des
broyats.

Pour I'lrganox 1010, les RSD sont inférieurs a 15 % sauf dans le cas du PECr sous forme de granulés
ou le RSD est de 26,19 %. Par suite, le protocole d’extraction de I'lrganox 1010 est validé pour le PEAd
sous forme de granulé et de broyat et pour le PECr sous forme de broyat mais pas pour le PECr sous
forme de granulés. Ceci est attribué encore une fois a la surface d’échange et aussi a I’'hydrophobicité
de I'lrganox 1010 qui empéche I'extraction répétable des granulés.

La justesse est évaluée en tant que taux de récupération sur les deux formes de PEAd et PECr. Pour
le Chimassorb 81 et I'lrganox 1010 ceci est fait en comparant les concentrations des additifs obtenues
apres extraction et quantification a celles initialement présentes dans le plastique (0,2 phr). Cette
concentration est équivalente pour chacun des additifs a 1,99 mg/g dans le cas du PEAd et a 1,73 mg/g
dans le cas du PECr. Pour les traceurs d’extraction, le AHBP et I'lrganox 1330, les taux de récupération
sont déterminés en comparant la quantité dopée dans le solvant durant I’extraction a celle récupérée.
D’apreés les résultats présentés dans la Figure I1I-8, les taux de récupération sont globalement compris
entre 70 et 110 % sauf dans le cas de I’extraction de I'lrganox 1010 du PECr sous forme de granulé.
Comme déja mentionné, ceci est d(i a I’'hydrophobicité de I'lrganox 1010 qui nécessite une extraction
plus puissante que par agitation afin de I’extraire d’'une matrice plastique assez épaisse. Ainsi I'lrganox
1010 n’est pas quantifié dans les granulés de PECr.
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Figure IlI-8 : Taux de récupération des additifs et de leurs traceurs d’extraction.

1.4.2. Quantification des additifs dans les PE exposés ou non aux UV

La méthode développée et validée pour les deux additifs sur les divers échantillons est utilisée pour
qguantifier ces additifs des échantillons non exposés aux UV et exposés aux UV pour 1000 heures. Les
résultats sont présentés dans la Figure I1I-9.

Comme supposé, les concentrations des additifs diminuent apres exposition aux UV. Les
concentrations du Chimassorb 81 (anti-UV) diminuent aprées exposition aux UV d’environ 31 et 70 %
respectivement dans les cas du PEAd et PECr quelle que soit la forme. Ceci peut étre d(i a la présence
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de la charge minérale dans le PECr qui accélere le processus de photodégradation des plastiques
comme précédemment montré selon les analyses infrarouge (1.1) [564].

a) Concentration Chimassorb 81 (mg/g)
PE non exposés aux UV

204 RN PE exposés aux UV 1000h

1.5 —-
1.0 —-
0.5 —-
0.0 —- T T

PEAd Broyat PEAd Granulé PECrBroyat PECr Granulé

b) Concentration Irganox 1010 (mg/g)

] [ZZ7] PE non exposés aux UV
2.0 [ ] PE exposés aux UV 1000h

1.5 —
1.0 —
0.5 —
0.0 _ -1 i ] . non qLIJantifié

PEAd Broyat PEAd Granulé PECrBroyat PECr Granulé

Figure 11-9 : Concentrations du Chimassorb 81 et de I’lrganox 1010 dans les deux formes de PEAd et PECr exposés
ou non aux UV.

De la méme facon, les concentrations de I'lrganox 1010 diminuent aprés exposition aux UV
d’environ 92 % dans le cas des PEAd et PECr sous forme de broyat et d’environ 82 % dans le cas du
broyat de PECr. Selon ces résultats, I'lrganox 1010 (anti-oxydant) se dégrade plus que le Chimassorb
81 (anti-UV). Ceci est dil au processus de dégradation initié par photo-oxydation et qui continue par la
photo- et thermo-oxydation générant les radicaux libres qui réagissent avec les anti-oxydant et anti-
uv [572].

2. Protocoles de dopage, d’extraction et d’analyse des HAP

Dans cette partie, le choix, le développement et la validation des protocoles analytiques adaptés
pour I'extraction et I'analyse des HAP du PE et de |'eau seront détaillés.

2.1. Choix et vérification du protocole de dopage

La méthode de dopage utilisée consiste a mettre les plastiques de choix dans de I’'eau et a doper
I’eau a une concentration connue en polluants organiques dans notre cas en HAP. Cette méthode est
présentée dans le « Guidelines for determining polymer-water and polymer-polymer partition
coefficients of organic compounds » et a été largement utilisée dans les tests en laboratoire pour
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déterminer la sorption de composés organiques sur divers matériaux, dont les plastiques [246], [441],
[442], [445], [450], [464], [541], [573]. Les proportions plastiques/eau varient en fonction de I'étude
ainsi que la concentration des composés organiques. L’essentiel est de minimiser la quantité de solvant
ajouté (< 0,25 %) pour qu’il n’interfere pas avec la sorption des composés en les solubilisant plus dans
la partie agueuse ou en occupant les sites de sorption du matériau. Le temps d’incubation varie dans
les différentes études selon les coefficients de diffusion des composés dans I’eau et dans le matériau
de fagon a atteindre I'équilibre.

Dans notre cas, I'eau contenant le PE est dopée a 1 et 0,5 pg/L pour les HAP légers (Phe et Fla) et
lourds (BaA et BaP) respectivement. La quantité de solvant de dopage dans la bouteille est environ
0,01 %. La détermination du temps d’équilibre est présentée dans la partie 3.1.

Des tests préliminaires ont permis de valider le dopage en incubant des duplicats de bouteille et en
vérifiant les concentrations de HAP obtenues a la fois dans le PE et dans I'eau. Les coefficients de
variation (RSD) obtenus entre deux bouteilles dans les mémes conditions sont inférieurs a 15 %. Pour
les échantillons, des duplicats de bouteilles de sorption et de désorption sont considérées pour chaque
condition.

2.2. Extraction et analyse des HAP des plastiques

2.2.1. Extraction au solvant par agitation et analyse par HPLC-Fluo

a. Choix de la méthode

La démarche analytique généralement utilisée dans la littérature pour la quantification des HAP des
plastiques est décrite dans la partie 3.4 du Ch. |. Cette démarche consiste a extraire les POP, dont les
HAP, par un solvant organique, a purifier I'extrait ou a changer le solvant si nécessaire et a I’analyser
par des méthodes chromatographiques. Parmi les méthodes d’extraction citées dans le tableau I-3 du
chapitre |, I'extraction solvant par agitation (2 cycles, 24 h/cycle) et I’extraction solvant assistée par
ultrasons (2 cycles, 30 min/cycle) sont sélectionnées pour extraire les HAP du PE.

Selon des résultats d’une étude précédente au LCE, il n’y a pas de différence significative entre les
taux de récupérations obtenus pour les deux méthodes [574]. Pour des raisons techniques, I'extraction
par agitation, permettant d’extraire un nombre plus élevé d’échantillons en parallele, est privilégiée a
I’extraction assistée par ultrasons méme si elle présente un temps d’extraction supérieur.

Les solvants testés et convenables pour extraire les HAP hydrophobes sont I’'hexane, le DCM et un
mélange d’hexane/DCM (1:1, v:v). Les résultats de I'étude précédente ont montré qu’il n’y a pas
d’influence du type de solvant utilisé sur les taux de récupération. Ainsi, I’"hexane est choisi comme
solvant d’extraction pour éviter 'utilisation du DCM (solvant chloré nocif et toxique).

Etant donnée qu’on ne s’intéresse qu’a l'extraction et la quantification des HAP, I'étape de
purification et de fractionnement décrite dans d’autres études visant a analyser une plus large gamme
de composés n’était pas nécessaire. Cependant, il était nécessaire de concentrer I’extrait par flux d’air
et de changer I’hexane par un solvant polaire (DMF/ACN) convenable pour I'analyse par HPLC-Fluo.

L'utilisation de la HPLC-Fluo est privilégiée pour I'analyse des HAP par rapport a la GC-MS car elle
permet une meilleure séparation des HAP en un temps d’analyse plus court [575]. En plus, 'HPLC-Fluo
est plus sensible et peut présenter des limites de détection de 2 a 5 fois plus faibles pour certains HAP

par rapport a la GC-MS [402].
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b. Validation de la méthode

Pour qu’une méthode puisse étre appliquée pour I'analyse des échantillons, il faut qu’elle soit
validée en termes de linéarité, limites de détection et de quantification, précision et justesse. La
méthode d’extraction des HAP par solvant est ainsi validée pour les différentes formulations de PE
sous formes de granulés et de broyats exposés ou pas aux UV et dopés dans I'’eau contenant une
concentration de 1 ug/L et 0,5 pg/L pour les HAP légers et lourds respectivement.

- Validation instrumentale : linéarité, LD et LQ

La linéarité de la méthode est vérifiée sur deux gammes de concentrations de HAP en injectant les
étalons a différents niveaux de concentration en triplicat sur des jours différents. Les constantes des
droites d’étalonnage (surface en fonction de la concentration) ainsi que les coefficients de
détermination (R?) et les coefficients de variation (RSD) pour chaque HAP sont présentés dans le
Tableau llI-6.

Tableau IlI-6 : Equation des droites d’étalonnage des HAP (Surface = a x Concentration + b) a basses (5 - 250

ng/ml) et hautes (100 - 1000 ng/mL) concentrations, leurs coefficients de détermination et les coefficients de
variation maximale (n=3).

HAP a b R? RSD max

Phénanthréne 761558,35 413,33 0,99999 2,72 %

§ Anthracéne 2342190,71 -2253,05 0,99999 1,94 %

§ © Fluoranthene 437771,14 -61,42 1,00000 3,31%
§ EC; Benzo(a)anthracene 1520571,96 -2013,58 0,99999 2,30 %
§ Chryséne 1551760,68 -918,97 1,00000 1,59 %
Benzo(a)pyrene 4011831,46 -14015,44 0,99994 1,22 %
Phénanthréne 758506,75 7088,33 0,99993 0,25 %

g Anthracéne 2300511,72 54403,07 0,99984 0,54 %

§ © Fluoranthene 439066,51 661,74 0,99996 0,44 %
:‘E:“ g Benzo(a)anthracene 1519640,72 3937,39 0,99997 0,36 %
§ Chryséne 1540893,70 17554,52 0,99992 0,41 %
Benzo(a)pyrene 4083625,96 -41610,16 0,99976 2,25%

L’analyse de régression montre une bonne linéarité, comme indiqué par les valeurs des coefficients
de corrélation supérieures a 0,999. Les RSD observés sont inférieurs a 5 % pour tous les niveaux de
concentration.

Les limites de détection et de quantification instrumentales des 6 HAP d’intéréts sont présentées
dans le Tableau Ill-7.

Tableau IlI-7 : Limites de détection et de quantification instrumentales (ng/mL) pour I’analyse des 6 HAP par
HPLC-Fluo.

Phe Ant Fla BaA Chr BaP
LD 1,77 1,59 1,96 1,85 1,43 2,42
LQ 3,43 2,69 3,90 3,61 2,36 5,10
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- Fidélité : répétabilité et fidélité intermédiaire

Des tests préliminaires sont réalisés sur des triplicats (Echantillon 1, 2 et 3) de PENF sous chacune
de ses formes, films, broyats et granulés dopés séparément en HAP. Les concentrations obtenues pour
les triplicats par forme de PE sont présentés dans la Figure 11I-10. Les essais sur les films (a) présentent
un RSD supérieur a 15 % a I'inverse des broyats (b) et granulés (c) pour lesquels les valeurs de RSD sont
inférieures a 15 %. Ceci montre que les HAP sont sorbés sur les films de plastique de facon hétérogene.
Ainsi, la suite de I'étude est réalisée sur des PE sous forme de granulés et en broyats.

a) Films b) Broyats c) Granulés

1000 1 [ Echantilion 1

I Cchantillon 2

800 Il Echantillon 3

500 RSD > 15% RSD<15% RSD < 15%
400 -
200 4
04 I
Phe Fla BaA BaP Phe Fla BaA BaP Phe Fla BaA BaP

Figure IlI-10 : Concentrations des HAP dans le PENF (ng/g) sous forme de (a) films, (b) broyats et (c) granulés pour
des triplicats d’extraction (répétabilité).

Les résultats de la répétabilité et de fidélité intermédiaire de la méthode d’extraction solvant par
agitation et analyse par HPLC-Fluo pour chaque HAP selon les types et formes de PE sont présentés
respectivement dans les Tableau I1I-8 et Tableau IlI-9.

Tableau I11-8 : Répétabilité de la méthode d’extraction solvant par agitation et analyse par HPLC-Fluo pour chaque
HAP selon les types et formes de PE (RSD en %). obs = a I'obscurité et exp = exposé aux UV.

Répétabilité (n=3)

Phe Fla BaA BaP

PENF Granui¢ Obs 2,63 % 2,65 % 0,85 % 3,43 %
PENF Granuic €XP 2,59 % 5,40 % 7,05 % 4,72 %
PENF groyat Obs 3,02 % 3,05 % 1,76 % 6,63 %
PENF groyat €XpP 0,89 % 0,80 % 0,71% 3,45%
PEAd Granuis Obs 3,23 % 4,14 % 4,24 % 1,61 %
PEAd Granuis €Xp 4,09 % 2,97 % 2,55 % 2,24 %
PEAd groyat Obs 4,44 % 4,08 % 0,97 % 2,49 %
PEAd groyat €XP 3,87 % 4,00 % 3,26 % 7,92 %
PECr Granuie Obs 4,91 % 4,63 % 5,83 % 8,44 %
PECF Granuie €Xp 4,96 % 5,69 % 5,78 % 6,37 %
PECF groyat Obs 2,09 % 2,33% 1,01 % 3,72%
PECEF groyat €XP 2,71 % 4,37 % 6,11 % 5,64 %

PE cosph Obs 3,32% 0,51% 0,33% 3,52%

PE cosph €XP 8,10 % 8,11 % 8,62 % 8,67 %
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Les valeurs de répétabilité sont comprises entre 0,33 et 8,67 % et les valeurs de fidélité intermédiaire
sont entre 2,30 et 14,19 %. Ces valeurs inférieures a 15 % pour les PE en broyats et granulés sont
satisfaisantes.

Tableau 11I-9 : Fidélité intermédiaire de la méthode d’extraction solvant par agitation et analyse par HPLC-Fluo
pour chaque HAP selon les types et formes de PE (RSD en %).

Fidélité intermédiaire (n=6)

Phe Fla BaA BaP

PENF Granuic Obs 351% 3,32% 2,48 % 6,72 %
PENF Granuic €XP 6,12 % 10,30 % 11,39 % 11,16 %
PENF groyat Obs 3,68 % 5,93 % 1,70% 4,56 %
PENF groyat €XP 2,38 % 2,77 % 3,37 % 9,46 %
PEAd Granuic Obs 3,12% 3,36 % 3,09 % 4,05 %
PEAd Granuis €Xp 4,37 % 391% 2,30 % 3,20%
PEAd groyat Obs 2,82 % 9,02 % 2,19% 5,35%
PEAd groyat €XP 5,63 % 5,70 % 4,72 % 9,96 %
PECr Granuie Obs 6,89 % 5,84 % 6,36 % 9,03%
PECF Granuie €Xp 5,54 % 6,66 % 7,00 % 9,00 %
PECTr groyat Obs 3,44 % 2,23 % 3,28% 9,24 %
PECr groyat €Xp 2,74 % 6,11 % 13,52 % 14,19 %
PE cosph Obs 6,32 % 5,49 % 5,63 % 6,42 %
PE cosph €Xp 5,19 % 13,49 % 6,04 % 6,13 %

- Justesse : nombre d’extraction et taux de récupération

Une troisieme extraction est effectuée sur les différents types et formes de PE dopés en HAP et pré-
extrait. Le troisieme extrait analysé montre que les deux premiéres extractions par solvant sont
suffisantes pour extraire les HAP du PE. Les 6 HAP ne sont pas détectés dans le cas des trois
formulations de PE en broyat (PENF groyat, PEAd groyat €t PECF groyat) €t le PE cosph. Dans le cas des trois
formulations de PE en granulé (PENF Granui¢, PEAd Granuie €t PECr Granuis), le Phe est détecté mais non
qguantifié (LQ > [Phe] > LD) et les trois autres HAP d’intéréts et les deux traceurs d’extraction ne sont
pas détectés.

Les taux de récupération durant les étapes d’extraction et de concentration des 6 HAP dopés dans
le solvant sont vérifiés. Les résultats confirment que I’Ant est un traceur convenable pour le Phe et le
Fla et que le Chr est un traceur convenable pour le BaA et le BaP. Globalement comme le montre la
Figure IllI-11, les taux de récupération sont compris entre 70 et 110 % pour les HAP légers et entre 80
et 110 % pour les HAP lourds.

Pour I'extraction des échantillons, selon le taux de récupération des traceurs d’extraction, un
facteur correctif est appliqué indépendamment pour chaque échantillon analysé.
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Figure Ill-11 : Taux de récupération des HAP d’intéréts (Phe, Fla, BaA et BaP) et des traceurs d’extraction (Ant et
Chr) dopés dans I’hexane durant I’étape d’extraction et de concentration.

- Exactitude

La méthode étant validée en termes de fidélité et de justesse est ainsi considérée comme méthode
exacte qui peut étre utilisée pour I'analyse des échantillons réels.

- Blancs d’extraction et d’analyse

Les blancs d’extraction de PE ainsi que les blancs de solvants ne montrent pas la présence de HAP
(inférieur a la LD).

- Controle de I'étape de séchage

Apres la validation des protocoles de dopage et d’extraction, il est nécessaire de vérifier qu’il n’y a

pas de perte de HAP apreés la récupération du PE de I’eau et durant le séchage. Pour cela, le suivi de la
concentration de HAP dans le PENF proyat €5t réalisé a différents temps de séchage de 1,5 a 7 heures.
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Figure Ill-12 : Suivi de la concentration des HAP dans le PE en fonction du temps de séchage.
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Selon les résultats présentés dans la Figure 1ll-12, les concentrations des quatre HAP obtenues
directement apres récupération des PE de I’eau sont inférieures a celles déterminées apres 2 h 30 min
de séchage sous la hotte. Ceci est d{ a la quantité d’eau restée entre les particules de PE qui empéche
I’hexane, hydrophobe, de pénétrer et de bien extraire les HAP du PE. La concentration extraite de HAP
atteint un maximum entre 2 h 30 min et 6 h 30 min de séchage et puis diminue du fait de la désorption
des HAP a cause de la ventilation. De ce fait, le temps de séchage optimal choisi est de 4 heures.

2.2.2. Faisabilité de I'extraction et analyse par HS-GC-MS

La possibilité d’analyse des HAP par HS-GC-MS est testée a I'aide de standards liquides préparés
dans I'hexane. L'extraction des HAP du PE est ensuite optimisée par un plan d’expériences en utilisant
du PENF broyat dopé en HAP. Apreés la réalisation des expériences et le traitement de données, les
résultats expérimentaux obtenus sont édités sous forme de courbes d’iso-réponses. L'exploitation de
ces courbes permet de visualiser et de déterminer la ou les condition(s) optimale(s) exclusivement
dans le domaine expérimental en faisant varier I'ensemble des facteurs étudiés en méme temps.

La stratégie suivie pour déterminer une condition optimale est de fixer un facteur et de visualiser
la variation de réponse en fonction des deux autres facteurs. Comme dans notre cas deux réponses
sont considérées (la somme des surfaces des HAP légers et la somme des surfaces des HAP lourds),
des courbes d’iso-réponses seront tracées séparément pour chaque réponse en essayant de trouver
une condition optimale commune permettant I’extraction des HAP lourds et légers en méme temps.
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Figure 1lI-13 : Courbes d’iso-réponses de I'influence de la température et du temps d’injection sur la réponse avec
le temps de pressurisation fixe a 4,5 min pour les HAP (a) lourds et (b) Iégers.

A titre d’exemple, les courbes d’iso-réponse de l'influence de la température et du temps
d’injection sur la réponse avec le temps de pressurisation fixe a 4,5 min sont présentées dans la Figure
[1I-13 pour les HAP légers et lourds. Dans le cas des HAP lourds les courbes montrent une faible
variation de la réponse expérimentale en fonction de la température lorsque le temps d’injection est
inférieur a 0,3 min. En revanche pour un temps de pressurisation de 0,6 min, la réponse varie
fortement en fonction de la température et présente un maximum a une température entre 80 et
140°C. Cependant, pour les HAP légers pour un temps de pressurisation de 0,6 min, la réponse
présente un maximum a 50°C et puis diminue en fonction de la température pour atteindre un
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minimum entre 80 et 180°C. Ceci peut étre d( a un probleme de perte des HAP légers durant les étapes
de chauffage ou de pressurisation.

Aprés étude de plusieurs courbes d’iso-réponses et des tests de conditions potentiellement
optimales, il n’y avait pas de conditions optimales permettant d’extraire a la fois les HAP légers et
lourds du fait que : (i) les HAP lourds ne se désorbent pas a faible température (optimale pour les
légers) et (ii) un probleme de fuite dans les flacons sertis des HAP légers a des températures
supérieures nécessaires pour désorber les HAP lourds.

Malgré ces résultats, il reste intéressant de développer la méthode pour une plus large gamme de
HAP légers et lourds en utilisant des flacons mieux sertis ou des traceurs d’extraction.

2.3. Protocole d’extraction des HAP de |'eau

2.3.1. Choix de la méthode d’extraction

En raison de leur hydrophobicité et de leur faible solubilité dans I’eau, les HAP sont présents dans
I'eau a des concentrations de I'ordre de quelques nanogrammes par litre. Par conséquent, des
procédures de préconcentration sont nécessaires pour leur analyse dans une telle matrice. Les
techniques adaptées a I'extraction des HAP de I'eau sont nombreuses parmi lesquelles I'extraction
liguide-liquide (Liquid-liquid Extraction, LLE), I'extraction sur phase solide (Solid Phase Extraction, SPE),
la micro-extraction sur phase solide (solid-phase microextraction, SPME), I’extraction par sorption sur
barreau magnétique (Stir bar sorptive extraction, SBSE) etc.

En raison des taux de récupération élevés obtenus, des hauts facteurs de concentration et de la
faible consommation de solvant, la SPE est la plus utilisée pour I’extraction des HAP de I'eau [576]-
[580]. Par exemple, deux méthodes de I'United States Environmental Protection Agency (US EPA), les
méthodes 525.2 et 3535, décrivent |'utilisation d’un protocole par SPE pour la détermination de
composés organiques tels que les HAP a des taux de I'ordre de microgrammes par litre a partir
d’échantillons aqueux [581], [582].

Les HAP sont des composés organiques apolaires, ainsi, une phase stationnaire de polarité similaire
facilitera la rétention et I'extraction. La phase stationnaire utilisée pour I'extraction des HAP de I'eau
est la silice greffée de groupes apolaires d’octadécyle (phase inverse C18) qui présente les meilleures
performances d’extraction par rapport aux différentes phases polymériques et a base de carbone
[583], [584].

Les conditions d’extraction sont choisies en se basant sur des études précédentes menées par Ma
et al., 2010 et Kouzayha et al., 2011 sur I’extraction des HAP par SPE des matrices aqueuses [580],
[585]. Le protocole sélectionné (Ch, I, 3.2) est ensuite validé et appliqué pour la détermination de la
concentration des HAP dans I’eau aprés récupération suite aux étapes de dopage et de désorption.

2.3.2. Validation du protocole

La méthode d’extraction des HAP de I'eau par SPE est validée en termes de linéarité, limites de
détection et de quantification, fidélité et justesse sur de I’eau dopée a une concentration de 100 ng/L
pour les HAP d’intéréts.
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- Validation instrumentale : linéarité, LD et LQ

La validation instrumentale en termes de linéarité, LD et LQ est réalisée comme présentée
précédemment (Ch. Il, 3.2.b).

- Fidélité : Répétabilité et fidélité intermédiaire
Les résultats de la répétabilité et de fidélité intermédiaire de la méthode d’extraction SPE des HAP
de I'eau (Tableau I1I-10), sont satisfaisants avec des valeurs de RSD inférieures a 15 %.

Tableau 11I-10 : Répétabilité et fidélité-intermédiaire de la méthode d’extraction SPE des HAP de I’eau dopé a 100
ng/L (RSD en %).

Phe Ant Fla BaA Chr BaP
Répétabilité 4,74 4,01 2,38 6,42 5,34 5,97
Fidélité-intermédiaire 6,94 7,84 5,42 9,74 8,49 10,07

- Justesse : Taux de récupération

Les taux de récupération de la méthode SPE sont vérifiés (Figure IlI-14) et sont compris entre 84 et
110 % pour les HAP légers et entre 73 et 98 % pour les HAP lourds.
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Figure Ill-14 : Taux de récupération des HAP d’intéréts (Phe, Fla, BaA et BaP) et des traceurs d’extraction (Ant et
Chr) dopées dans I’eau durant les étapes d’extraction par SPE et de concentration.

Selon le taux de récupération, un facteur correctif est appliqué indépendamment pour chaque
échantillon analysé.

- Blancs d’extraction et d’analyse

Les blancs d’extraction de I'eau non dopée en HAP ainsi que les blancs de solvants ne montrent pas
la présence de HAP (concentrations inférieures a la LD).
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3. Sorption et désorption des HAP sur les microplastiques

Apres le développement des protocoles analytiques pour la détermination des HAP dans le PE et
dans I'eau, I'interaction entre les HAP et les plastiques est considérée. Ainsi, la cinétique de sorption
des HAP est établie ainsi que la compétition entre les HAP. L’effet de la formulation et de la forme du
matériau plastique sur la sorption des HAP est pris en compte ainsi que l'effet du degré de
photodégradation sur la sorption et désorption des HAP du PE.

3.1. Cinétigue de sorption

L'accumulation des HAP sur les plastiques s’effectue de maniére pseudo-linéaire avec le temps,
jusqu’a atteindre I'équilibre thermodynamique [441]. Afin de déterminer le temps nécessaire pour
atteindre cet équilibre, la cinétique de sorption des HAP est suivie entre 2 et 20 jours sur le PENF sous
forme de granulé et de broyat. L’évolution de la concentration des HAP sorbés dans le PE en fonction
du temps est présentée dans la Figure 11I-15.
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Figure Ill-15 : Cinétique de sorption des HAP sur le PENF sous forme de (a) granulés et (b) broyat. La quantité de
PE est de 1 g placée dans 950 mL d’eau contenant des HAP & une concentration de 1 ug/L pour les HAP légers
(Phe et Fla) et 0,5 ug/L pour les HAP lourds (BaA et BaP).

Dans le cas du PENF sous forme de granulés : pour les HAP légers (Phe et Fla), I’équilibre est atteint
rapidement et la concentration maximale d’environ 900 ng/g est obtenue au bout de 2 jours alors que
dans le cas des HAP lourds (BaA et BaP), les concentrations augmentent en fonction du temps jusqu’a
un palier et une concentration constante d’environ 500 ng/g aprés 16 jours d’incubation.

Dans le cas du PENF sous forme de broyat : les concentrations maximales des HAP légers sont
atteintes rapidement au bout de 2 jours mais ces concentrations semblent diminuer Iégerement en
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fonction du temps avec I'augmentation de la concentration des HAP lourds a cause de la compétition
entre les HAP pour les sites d’adsorption. Globalement et pour les quatre HAP, I’équilibre est atteint
au bout de 16 a 20 jours.

Le temps d’incubation choisi pour la suite de I'étude est ainsi de 20 jours ce qui correspond a
I’équilibre de partage pour les quatre HAP dans les PENF granulé et broyat. Ce temps est aussi appliqué
pour le PE Cosph présentant des épaisseurs inférieures (180 um) a celles des broyats (épaisseur 200
um) et granulés (diametre entre 1 et 2 mm) et qui aura de ce fait un temps d’équilibre plus court. Ce
temps est aussi retenu pour les PE exposés aux UV qui présentent des taux de cristallinité plus grands
gue ceux non exposés aux UV et ainsi des durées pour atteindre I’équilibre plus courtes [586].

Les résultats obtenus a partir de ces cinétiques sont en accord avec ceux estimés a partir des
coefficients de diffusion (D) des HAP dans le LDPE déterminés par Rusina et al.,, 2010 [587]. Par
exemple, dans le cas du PE sous forme de broyat avec une épaisseur de 100 um (épaisseur du film 200
um divisée par deux car la diffusion se produit des deux cétés), pour le Phe (log D = -12,45 m?/s), le
temps d’équilibre estimé est de 8 heures alors que pour le BaP (log D = -13,72 m?/s), le temps
d’équilibre estimé est de 7 jours.

3.2. Compétition de sorption des HAP

La sorption de POP dans les débris plastiques est généralement évaluée pour des polluants
individuels ou pour des mélanges de polluants a des concentrations constantes. Cependant, dans
I’environnement, les POP sont présents dans des mélanges complexes et dans des proportions qui
peuvent varier d’un site a un autre. Par conséquent, les polluants organiques peuvent se sorber sur les
plastiques simultanément ce qui affecte le taux de sorption et éventuellement le transport de ces
polluants et leur désorption dans I’eau de mer ou les organismes marins.

La compétition de sorption des polluants organiques est largement décrite dans le cas de
I"adsorption sur les sites spécifiques des sols et sédiments mais peu d’études décrivent la compétition
dans le cas de I'adsorption et de I'absorption dans les débris plastiques [450], [588]-[591].

Il est évident qu’il est expérimentalement difficile d’étudier la sorption de mélanges de POP
complexes. Néanmoins, dans un premier temps, il apparait intéressant d’évaluer s’il existe une
compétition entre les HAP légers et lourds qui peut modifier les proportions de HAP sorbés dans les
plastiques a I'équilibre. Pour cela, le Phe (léger) et le BaP (lourd) sont rajoutés dans 950 mL d’eau
individuellement ou en mélange avec 1 g de PENF sous forme de granulés ou de broyats a deux niveaux
de concentrations :

- niveaul:Phea0,2 ug/L et BaP a 0,05 pg/L
- niveau2:Phealpg/LetBaPao0,5pug/L

Les concentrations de Phe et de BaP individuels et en mélange sorbés sur les plastiques sont
présentés dans la Figure Ill-16.

Si on considére par exemple le cas du PENF sous forme de broyat dopé avecles faibles
concentrations dans la Figure IlI-16(a), les concentrations de Phe sorbé sur le PE individuellement et
en présence de BaP sont du méme ordre de grandeur. Ceci implique qu’il n’y a pas d’effet de la
présence de BaP sur la sorption de Phe dans ces conditions de concentration. De la méme fagon, les
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concentrations de BaP sorbé sur le PE individuellement et en présence de Phe sont semblables
soulignant I'effet négligeable de la présence du Phe sur la sorption de BaP.
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Figure IlI-16 : Concentrations de Phe et de BaP sorbés individuellement ou en mélange sur le PENF sous forme de
granulés et de broyat a deux niveaux de concentration. Niveau 1 : Phe a 0,2 ug/L et BaP a 0,05 ug/L ; Niveau 2 :
Phe a 1 ug/L et BaP a 0,5 ug/L.

De la méme fagon, aucun effet de compétition marqué pour la sorption de Phe et de BaP n’est
observé dans le cas des granulés dopés avec le niveau 1 de concentration de HAP et des granulés et
broyats dopés avec le niveau 2 de concentration.

En revanche dans une étude réalisée par Bakir et al., 2012, la sorption compétitive de Phe et de
DDT a été mise en évidence sur du HDPE et du PVC. Selon les auteurs, pour des fortes concentrations
(entre 0,8 et 3,1 ug/g de plastique), le DDT a un effet antagoniste sur la sorption de Phe alors que le
Phe n’a pas d’effet sur la sorption de DDT. Cet effet a été attribué au caractére plus hydrophobe du
DDT (log kow = 6,2) par rapport a BaP (log kow = 6,0) qui confere au DDT une affinité supérieure aux
plastiques par rapport a BaP [592], [593]. Dans notre cas, la différence d’hydrophobicité entre les HAP
étant moindre et les concentrations utilisées plus faibles, il est logique qu’aucun effet de BaP sur la
sorption de Phe ne soit mesurable et vice versa.

Néanmoins, il serait intéressant dans de futurs travaux d’évaluer la compétition de sorption entre
diverses familles de POP sur les débris plastiques marins de différentes compositions et présentant des
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degrés de photodégradation variables.

3.3. Effet dela formulation et de la forme du PE sur la sorption

La sorption des HAP sur le PE est évaluée en fonction de sa forme (granulés et broyats) et de sa
formulation (non formulé, additivé et additivé avec craie) en incubant pendant 20 jours chaque
ensemble forme-formulation dans des bouteilles indépendantes remplies d’eau dopée avec les quatre
HAP sélectionnés. Les résultats des concentrations des quatre HAP dans les PE sont présentées dans
le Tableau I11-11.

Tableau llI-11 : Concentrations des HAP dans les PE en fonction de leur formulation (PENF, PEAd et PECr) et forme
(granulés et broyats) apreés I’étape de sorption.

Granulés Broyats
Phe Fla BaA BaP Phe Fla BaA BaP
PENF 1042,8 1114,5 520,0 417,0 776,1 897,2 449,6 449,1
PEAd 1022,5 1077,0 461,8 4453 | 7580 797,9 357,3 370,2
PECr 872,3 99,4 499,3 4144 | 830,4 968,8 552,7 472,8

Ces premiers résultats montrent que les concentrations de HAP sorbés sur les PE sont presque
équivalentes entre le Phe et le Fla ainsi qu’entre le BaA et le BaP. Par suite pour simplifier, les résultats
pour le Phe et le Fla seront présentés comme la somme des HAP légers et ceux du BaA et BaP seront
présentés comme la somme des HAP lourds.

La somme des concentrations des HAP légers et la somme des concentrations des HAP lourds en
fonction de la forme et de la formulation des PE sont présentées dans la Figure IlI-17.
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Figure Ill-17 : Somme des concentrations des HAP légers et somme des concentrations des HAP lourds en ng/g de
PE en fonction de la forme et formulation de PE non exposés aux UV (n = 6).

Sur la Figure IlI-17, il est possible de noter que la forme des échantillons de plastique semble
influencer les quantités de HAP dans le PENF et le PEAd. En effet les sommes des concentrations des
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HAP légers et lourds dans le cas du PENF et PEAd sont plus grandes dans les granulés par rapport aux
broyats. Cependant, les quantités de HAP légers et lourds dans les PECr ne sont pas significativement
différentes entre les broyats et les granulés.

Ces résultats sont corrélés aux taux de cristallinité des PE déterminés dans la partie 1.2. Il est
important de rappeler que le PE semi-cristallin est formé de deux phases : (i) une phase amorphe dans
laquelle les chaines polymériques sont repliées aléatoirement et (ii) une phase cristalline dans laquelle
les chalnes de polymeéres s’empilent régulierement sous forme de plis et forment des lamelles [29],
[30]. Ainsi, ce taux de cristallinité correspond a la proportion cristalline du plastique par rapport a la
phase amorphe.

De facon générale, la sorption de composés organiques sur les plastiques se produit selon deux
mécanismes : (i) I'adsorption en surface et (ii) I'absorption dans la partie amorphe [452]. Ainsi, le taux
de cristallinité du matériau plastique peut directement affecter la sorption des polluants organiques.

Pour les PENF et PEAd, les taux de cristallinité des granulés sont inférieurs a ceux des broyats avec
respectivement 63 et 62 % pour les granulés et 65 et 70 % pour les broyats. De ce fait, les granulés de
ces PE contiennent une proportion supérieure de zones amorphes permettant |’absorption et
I"accumulation d’'une quantité supérieure de HAP. Ces résultats sont en parfait accord avec ceux d’'une
étude réalisée par Yao et al., 2021 sur I'effet de la cristallinité et de la morphologie des microplastiques
de PE sur la sorption du phtalate de dibutyle. En effet, les auteurs ont aussi noté que la capacité de
sorption la plus élevée était obtenue lorsque le taux de cristallinité des microplastiques de PE était le
plus faible [586].

Dans le cas du PECr, méme avec la différence significative du taux de cristallinité entre les granulés
(61 %) et les broyats (55 %), il n’y a pas de différences significatives des quantités de HAP légers et
lourds sorbés sur cette formulation en fonction de sa forme. Ceci suggére qu’il y a des facteurs, autres
que la cristallinité, potentiellement liés a la présence de la charge minérale qui peuvent affecter la
sorption des HAP dans cette formulation. D’ou plus d’études doivent étre réalisées sur cette
formulation afin de mieux comprendre I'effet de la forme sur la sorption des HAP.

Par ailleurs, des observations peuvent étre faites sur |'effet de la formulation pour des échantillons
de PE de forme identique (granulés ou broyat).

En effet, pour les granulés, la somme des concentrations des HAP |égers est identique pour les PENF
et PEAd et est d’environ 11 a 13 % plus faible pour le PECr. Comme les granulés de PENF, PEAd et PECr
présentent des taux de cristallinité semblables (entre 61 et 63 %), la différence de la quantité de HAP
sorbés peut étre attribuée a la présence de 15 % de charge minérale (CaCOs) dans le PECr et par suite
a 15 % moins de PE dans lequel les HAP légers s’absorbent. La somme des concentrations des HAP
lourds est similaire pour les granulés de ces trois formulations. Ceci est peut-étre dii a I’hydrophobicité
des HAP lourds par rapport aux légers (coefficients de partage PE-Eau sont supérieurs pour les HAP
lourds, Choi et al., 2013) qui ont tendance a s’accumuler plus sur le PE que de rester dans I'eau [594].
D’autres part, la sorption des HAP lourds se produit potentiellement plus par adsorption en surface
gue par absorption dans le cceur du plastiques (coefficients de diffusion dans le PE des HAP lourds sont
plus faibles que ceux des légers, Rusina et al., 2010), raison pour laquelle ils peuvent étre moins
affectés par le degré de cristallinité [587].
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Pour les broyats, la sorption se fait a la fois pour les HAP légers et lourds selon I'ordre suivant : PECr
qui a accumulé le plus de HAP, PENF et ensuite PEAd qui a accumulé le moins de HAP. Ceci correspond
aux taux de cristallinité croissants de ces PE : PECr de 55 %, PENF de 65 % et PEAd de 70 %.

3.4. Sorption et désorption des HAP des MPs photodégradés

L'effet de la photodégradation sur la sorption et désorption des HAP est évalué sur les différents
échantillons de PE maintenus a I'obscurité et exposés aux UV pendant 1000 heures en SEPAP 12/24.
Les échantillons de PE sous forme de granulés, broyats et microspheres sont exposés aux UV en
monocouche dans une boite de pétri placée dans I'enceinte de vieillissement. Ainsi, les échantillons de
PE avant et apres exposition présentent la méme distribution granulométrique.

Dans un premier temps, la sorption est réalisée en incubant les PE de caractéristiques différentes
pendant 20 jours dans des bouteilles indépendantes remplies d’eau dopée avec les quatre HAP
sélectionnés. La proportion PE/eau durant I'étape de sorption est un gramme de PE par litre d’eau. La
concentration finale des HAP dans la bouteille est de 1 pug/L pour les HAP légers (Phe et Fla) et 0,5 pg/L
pour les HAP lourds (BaA et BaP).

Les conditions pour les trois formulations de PE (non formulé, additivé et additivé avec craie) sont :
(i) granulés a I'obscurité, (ii) granulés exposés aux UV, (iii) broyat a I'obscurité et (iv) broyat exposé aux
UV. La sorption et désorption des HAP sont aussi déterminées dans le cas du PE Cospheric exposé ou
pas aux UV.

La désorption des HAP est mise en place en incubant 300 mg de PE récupérés apres dopage dans
un litre d’eau ultrapure sans HAP. L’équilibre est ainsi déplacé ce qui peut conduire, dans certain cas,
a la désorption des HAP du PE vers I'eau.

Des duplicats de bouteilles sont incubés par conditions que ce soit pour I’étape de sorption ou de
désorption et des triplicats d’extraction sont réalisés par bouteille. Les résultats (moyenne des n =6
extractions) sont présentés en tant que sommes des concentrations des HAP légers (Phe et Fla) et la
somme des concentrations des HAP lourds (BaA et BaP) par formulation de PE.

L’extraction et la quantification des HAP dans |'eau est réalisée apres dopage et désorption sur les
eaux récupérées séparément des duplicats de bouteilles (n = 2 des duplicats de bouteilles incubées par
conditions). L’extraction des parois en verre des bouteilles est aussi réalisée afin de compléter le bilan
de masse des HAP dans le systeme fermé. Le bilan global des HAP est supérieur a 77 % pour les diverses
bouteilles incubées. Les concentrations des HAP indépendants dans le PE, dans I'eau et sur les parois
de la bouteilles des diverses conditions ainsi que les bilans de masse sont présentés en annexe 3.

3.4.1. PE non formulé

Les résultats des concentrations de HAP pour le PE non formulé apreés les étapes de sorption et de
désorption selon les conditions de formes et d’exposition aux UV sont présentés dans la Figure 11-18.
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Figure 111-18 : Sommes des concentrations des HAP légers et des HAP lourds en ng/g dans le PE non formulé en
granulé et broyat, exposé (exp) ou non aux UV (obs), apreés les étapes de sorption et de désorption.

Dans le cas du PENF granulé a I'obscurité, les concentrations de HAP légers et lourds dans le PE
apres le dopage sont respectivement d’environ 2157 et 937 ng/g. Lorsque les granulés de PENF sont
exposés aux UV, ces concentrations diminuent fortement pour les HAP légers et lourds avec des valeurs
respectivement égales a 722 et 177 ng/g. Alors que la photodégradation des plastiques et leur
fragmentation augmentent la surface spécifique et par conséquent la sorption, ceci n’est pas le facteur
prépondérant dans ce cas. La formation de groupements hydroxyles et carbonyles en surface
(épaisseur limitée a quelques dizaines de microns [224], [230]), comme démontré précédemment en
analyse infrarouge (1.1), la rend moins hydrophobe et de ce fait moins sujette a I’adsorption des HAP
hydrophobes et a leur absorption par la suite [462]. Par ailleurs, ce comportement est aussi attribué a
I"augmentation du taux de cristallinité des granulés de PENF de 63 a 81 % apres exposition aux UV ce

qui diminue la quantité de HAP absorbée au sein des granulés.

La diminution de la quantité de composés organiques sorbés sur les plastiques exposés aux UV a
été aussi montré dans des études antérieures réalisées par Hiffer et al., 2018 et Miiller et al., 2018.
En comparant la sorption de composés organiques entre des particules de PS exposés ou pas aux UV,
les auteurs ont remarqué une baisse des coefficients de sorption sur le PS photodegradé [241], [462].
Cependant dans I’étude effectué par Miiller et al., 2018, la photodégradation des granulés de PP non
additivé n’avait pas un effet sur la sorption des BTEX (Benzéne, Toluéne, Ethylbenzéne et Xylénes) et
des éthers de carburants. Comme le PP utilisé dans I’étude mentionnée ne contenait pas de stabilisant
UV, la différence du comportement des granulés de PENF et de PP vis-a-vis les composés organiques
hydrophobes est probablement attribuable au temps d’exposition aux UV plus long dans notre
étude [241].

La quantification des HAP dans I'eau ainsi que sur les parois de la bouteille est réalisée et les
résultats sont présentés dans le Tableau IlI-12. Les HAP ne sont pas détectés ni dans I’eau ni sur les
parois de la bouteille dans le cas des granulés de PENF a |'obscurité. Alors que pour les granulés de
PENF exposés aux UV, les concentrations des HAP dans I’eau sont respectivement égales a 432 et 42
ng/L pour les HAP légers et lourds et les quantités adsorbées sur les parois des bouteilles sont
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respectivement de 743 et 714 ng (Tableau IlI-12(a)). Ces résultats permettent de compléter le bilan de
masse de la répartition des HAP dans le systeme PE - eau - parois de bouteille.
Tableau 11l1-12 : Sommes des concentrations des HAP légers et des HAP lourds dans I’eau et sur les parois de la

bouteille : cas du PE non formulé sous forme de granulés, exposés (exp) ou pas aux UV (obs), apres les étapes de
(a) sorption et de (b) désorption (n = 2).

a) Sorption
obs (to) exp (tio00)
> HAP légers 2 HAP lourds 2 HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) n.d. n.d. 432 +39 42+7
Parois (ng) n.d. n.d. 743 + 89 714 + 75
b) Désorption
obs (to) exp (tio00)
2 HAP légers 2 HAP lourds 2 HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) 55+4 3445 70 £ 10 27+6
Parois (ng) n.d. 41+8 n.g. n.q.

Durant I'étape de désorption, Figure 111-18, les granulés de PENF a I'obscurité désorbent environ
10 % des HAP totaux alors que les granulés exposés aux UV désorbent environ 39 %. Cette désorption
des HAP résulte de deux phénomeénes. Le premier est lié a une modification des proportions PE/Eau
qui changent en faveur de I'eau entre les étapes de sorption et de désorption, ce qui favorise le
relargage des HAP des granulés de PE vers |’eau pour établir un nouvel équilibre. Le second phénomene
est induit par I'exposition des granulés aux UV, qui présentent alors une surface moins hydrophobe
que les granulés non exposés et qui conduit a une moins bonne rétention des HAP adsorbés a leur
surface.

Ceci est confirmé par les analyses des HAP désorbés dans I’eau par SPE et adsorbés aux parois des
bouteilles qui montrent que les quantités relatives de HAP désorbés sont supérieures apres exposition
aux UV (Tableau 1ll-12(b)). En effet, la somme des quantités des HAP désorbés du PENF granulés a
I'obscurité est de 126 ng (55 ng/L x 0,95 L + 34 ng/L x 0,95 L + 41 ng) pour une quantité de HAP totaux
présente dans le PE aprés dopage d’environ 928 ng (légers 2157 ng/g x 0,3 + lourds 937 ng/g x 0,3).
Cependant celle des HAP désorbés du PENF granulé exposé aux UV est de 92 ng (70 ng/Lx 0,95 L + 27
ng/L x 0,95 L) pour une quantité totale de HAP présente dans le PE aprés dopage d’environ 270 ng
(légers 722 ng/g x 0,3 + lourds 177 ng/g x 0,3).

Dans le cas des broyats de PENF, Figure I1I-18, les PE exposés aux UV sorbent |égerement moins de
HAP, notamment lourds, que les PE a I'obscurité. La concentration des HAP lourds diminue de 899 a
770 ng/g entre les broyats de PE a I'obscurité et ceux exposés aux UV. D’autre part, Les concentrations
de HAP légers ne sont pas significativement différentes et sont de 1673 et 1663 ng/g respectivement
pour les broyats de PE a I'obscurité et ceux exposés aux UV. Méme si la aussi, le taux de cristallinité
des broyats du PENF augmente de 65 a 81 % apres exposition aux UV, cette augmentation n’entraine
pas une diminution significative de la quantité de HAP absorbé dans le coeur du PE. Ceci peut étre di
dans le cas du broyat a 'augmentation de la surface spécifique et des sites d’adsorption des HAP en
surface a cause de la photodégradation. Durant I’exposition aux UV, la surface du PE (broyat et granulé)
est vieillie et présente en effet des fissures et des fractures [147], [248]. Les broyats ayant, méme avant
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exposition aux UV, une surface spécifique supérieure a celle des granulés du fait de leur plus petite
taille, verront leur surface spécifique augmentée encore plus aprés exposition aux UV. Ceci peut, par
augmentation de la quantité de HAP adsorbés en surface, compenser la perte des HAP absorbés par le
cceur du PE a cause de la cristallinité. Par ailleurs, les broyats (A1712/A2916 = 0,14) ont un indice carbonyle
en surface inférieur a celui des granulés (Ai712/Az916 = 0,31) pour le méme temps d’exposition aux UV,
ce qui rend la surface des broyats plus hydrophobe que celle des granulés et par la suite plus sujette a
|"adsorption des HAP hydrophobes.

Pour les broyats de PENF non exposés, les concentrations des HAP dans I’eau apres le dopage sont
respectivement égales a 121 et 14 ng/L pour les HAP légers et lourds et les quantités adsorbées sur les
parois des bouteilles sont respectivement égales a 73 et 31 ng (Tableau Ill-13(a)). Ces quantités sont
du méme ordre de grandeur pour les broyats de PENF exposés aux UV surtout pour les HAP légers.
Pour le PENF broyats exposés, les concentrations des HAP dans |'eau sont de 137 et 26 ng/L
respectivement pour les HAP légers et lourds et les quantités adsorbées sur les parois des bouteilles
sont de 85 et 42 ng respectivement pour les HAP légers et lourds.

Tableau 111-13 : Sommes des concentrations des HAP légers et des HAP lourds dans I’eau et sur les parois de la

bouteille : cas du PE non formulé sous forme de broyat, exposé (exp) ou pas aux UV (obs), apreés les étapes de (a)
sorption et de (b) désorption (n = 2).

a) Sorption
obs (to) exp (t1o00)
> HAP légers 2 HAP lourds 2 HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) 121+17 14+2 137424 26+3
Parois (ng) 73+25 31+10 85+12 42+5
b) Désorption
obs (to) exp (tioo0)
Y HAP légers 2 HAP lourds 2 HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) 40t 6 225 181 +23 233
Parois (ng) 19+7 28+ 14 65+6 177 +14

Méme si dans I'étape de sorption il n’y a pas une différence marquante entre les quantités de HAP
sorbés dans les broyats qu’ils soient exposés ou pas aux UV, I'effet de la photodégradation est plus
significative dans I'étape de désorption (Figure 1II-18). En effet, le broyat non exposé désorbe
respectivement 14 et 20 % de HAP légers et lourds alors que le broyat exposé aux UV désorbe
respectivement environ 70 et 86 %. Méme si le broyat exposé aux UV présente théoriquement une
surface spécifique supérieure au broyat a I'obscurité, cette surface est moins hydrophobe que celle du
broyat a I'obscurité. Par suite quand I’équilibre PE/eau se déplace, la surface du PE broyat exposé aux
UV désorbe plus de HAP. Ceci est confirmé par les analyses des HAP désorbés dans I’eau par SPE et
adsorbés aux parois des bouteilles. La somme des quantités des HAP désorbés du PENF broyat a
I’'obscurité est de 106 ng (40 ng/L x 0,95 L + 22 ng/L x 0,95 L + 19 ng + 28 ng) pour une quantité totale
de HAP présente dans le PE aprés dopage d’environ 771 ng (légers 1673 ng/g x 0,3 + lourds 899 ng/g x
0,3) alors que celle des HAP désorbés du PENF broyat exposé aux UV est de 436 ng (181 ng/L x 0,95 L
+23ng/Lx0,95 L+ 65 ng+ 177 ng) pour une quantité totale de HAP présente dans le PE aprés dopage
d’environ 730 ng (légers 1663 ng/g + lourds 770 ng/g).
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3.4.2. PE additivé

Les résultats des concentrations de HAP pour le PE additivé aprés les étapes de sorption et de
désorption selon la forme des échantillons et les conditions d’exposition aux UV précédemment

mentionnées sont présentés dans la Figure 111-19.
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Figure 1lI-19 : Sommes des concentrations des HAP légers et des HAP lourds en ng/g dans le PE additivé en granulé
et broyat, exposé ou non aux UV, apres les étapes de sorption et de désorption.
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photodégradation sur la sorption des HAP légers et lourds avec des valeurs de concentrations en HAP

légers et lourds assez proches. Ceci est attribuable a la présence d’additifs (anti-oxydant et anti-UV)
dans cette formulation qui permet de stabiliser le PE et de minimiser la photodégradation comme
précédemment remarqué selon le degré d’oxydation (1.1). De plus, au-dela de la faible oxydation en
surface des échantillons de PEAd au cours de leur exposition, il est a noter que les taux de cristallinité
de ces PE avant et aprés exposition aux UV ne varient pas énormément. En effet, ces taux de
cristallinité augmentent légerement de 62 a 65 % et de 70 a 73 % respectivement pour les granulés et
les broyats. De ce fait, ces phénomeénes justifient pleinement qu’aucun effet significatif de la

photodégradation sur la sorption des HAP.

Des résultats similaires sont obtenus pour le phénomene de désorption, avec un faible impact de
I’exposition aux UV. Ceci se justifie de la méme fagon que pour le phénomeéne de sorption, c’est-a-dire
faible oxydation et faible modification du taux de cristallinité des échantillons de PE formulés

En ce qui concerne la détermination des HAP dans I’eau et sur les parois de la bouteille, les HAP ne
sont pas détectés ni apres la sorption ni aprés la désorption dans le cas des granulés de PEAd a
I’obscurité et exposé aux UV. La quantité de HAP totaux restantes dans I’eau et les parois de la bouteille
apres le dopage sont de 507 et 254 ng respectivement pour les PE broyat a I'obscurité et le PE exposé
(Tableau I1-14). En revanche les HAP ne se sont pas désorbés vers |’eau ni adsorbés sur les parois de
la bouteille de facon significative dans I'étape de désorption (les HAP légers sont détectés mais non

quantifiés et les HAP lourds ne sont pas détectés).
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Tableau Il1-14 : Sommes des concentrations des HAP légers et des HAP lourds dans I’eau et sur les parois de la
bouteille : cas du PE additivé sous forme de broyats, exposés (exp) ou non aux UV (obs), apres I’étape de sorption

(n=2).
Sorption
obs (to) exp (tio00)
> HAP légers 2 HAP lourds 2 HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) 215+24 84+8 88+5 38+4
Parois (ng) 97 +24 126 + 54 605 74 +21
3.4.3. PE additivé avec craie

Les résultats présentés dans la Figure IlI-20 correspondent aux concentrations de HAP dans le PE
additivé avec craie aprées les étapes de sorption et de désorption selon les conditions de formes et

d’exposition aux UV précédemment mentionnées.
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Figure 111-20 : Sommes des concentrations des HAP légers et des HAP lourds en ng/g dans le PE additivé avec craie
en granulé et broyat, exposé ou pas aux UV, apreés les étapes de sorption et de désorption.
Pour le PECr, la forme et I'exposition aux UV n’entrainent pas des différences significatives au
niveau des concentrations des HAP légers qui varient entre 1758 et 1869 ng/g aprés le dopage.
Cependant, les concentrations des HAP lourds sorbés sur les PECr exposés sont inférieures a celles
sorbés sur les PECr a I'obscurité. Pour le PECr granulé, la concentration des HAP lourds diminue de 914
a 811 ng/g apres exposition aux UV et pour le PECr broyat, cette concentration diminue de 1025 a 921
ng/g. Comme il n’y a pas de différence marquante entre les taux de cristallinité entre les PECr exposés
ou pas aux UV (£ 2 %), ceci est attribué a I’état de surface. La surface est moins hydrophobe pour les
PECr exposés aux UV, comme le montre le degré d’oxydation (1.1), et par suite adsorbent moins de
HAP lourds, plus hydrophobes que les HAP légers pour lesquels cet effet n’est pas mis en avant.

Les analyses des HAP légers restants dans I'eau et adsorbés aux parois des bouteilles aprés le

dopage ne montrent pas de différence significative quelles que soient les conditions et présentent des

guantités aux alentours de 140 ng. En revanche, les HAP lourds sont détectés mais pas quantifiés apres
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le dopage des PECr broyat et granulé a I’obscurité mais ils présentent des quantités aux alentours de
respectivement 72 et 52 ng apreés le dopage des PECr granulés et broyats exposés aux UV.

Tableau I11-15 : Sommes des concentrations des HAP légers et des HAP lourds dans I’eau et sur les parois de la
bouteille : cas du PE additivé avec craie sous forme de (a) granulés et (b) broyats, exposés (exp) ou non aux UV

(obs), apres I’étape de sorption (n = 2).
a) Granulés - Sorption
obs (to) exp (tio00)
> HAP légers 2 HAP lourds 2 HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) 82+9 n.q. 104 + 12 15+2
Parois (ng) 64 + 28 n.q. 46 + 15 58+8
b) Broyats - Sorption
obs (to) exp (tio00)
2 HAP légers 2 HAP lourds 2 HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) 141 + 12 n.q. 132+ 11 11+2
Parois (ng) 15+2 n.q. 24 +7 42 +13

En ce qui concerne la désorption, dans le cas du PECr il n’y a pas d’effet marquant de I’exposition

aux UV sur la concentration de HAP finale restante dans le PE. Ainsi, les HAP ne se sont pas désorbés
vers I'eau ni adsorbés sur les parois de la bouteille de facon significative dans I'étape de désorption

(les HAP sont soit détectés mais non quantifiés soit non détectés).
3.4.4. PE Cospheric
Les résultats des concentrations de HAP pour le PE Cospheric apres les étapes de sorption et de

désorption exposés ou pas aux UV sont présentés dans la Figure IlI-21.
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Figure I1l-21 : Sommes des concentrations des HAP Iégers et des HAP lourds en ng/g dans le PE Cospheric exposé

ou pas aux UV, apres les étapes de sorption et de désorption.
Dans le cas du PE Cospheric non exposé, les concentrations de HAP légers et lourds dans le PE apres

le dopage sont respectivement d’environ 920 et 899 ng/g. Quand le PE est exposé aux UV pendant
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1000 heures, ces concentrations ne varient pas significativement et sont respectivement 1193 et 933
ng/g pour les HAP légers et lourds. La concentration des HAP légers sorbés sur le PE Cospheric est
environ deux fois inférieure a celles des trois formulations de PE alors que les concentrations des HAP
lourds sont du méme ordre de grandeur. La différence par rapport aux autres formulation peut étre
d@ a I'hydrophobicité accrue du PE Cospheric non exposé et a sa taille qui a cette échelle a tendance a
s’agglomérer dans I'eau, alors que les particules plastiques de plus grandes tailles des trois autres
formulations de PE sont mieux dispersées dans |’eau. Ceci peut limiter la diffusion de I'’eau contenant
les HAP a l'intérieur des agglomérats de PE et limite ainsi le partage et la sorption des HAP légers.
Néanmaoins, ceci reste un hypothése proposée quiva a I'encontre des résultats attendus basée sur des
études précédentes selon lesquels la diminution de la taille des particules permet d’augmenter la
surface spécifique et conduit par la suite a une augmentation de la quantité de composés organiques
sorbés sur les plastiques [439], [595].

Pour le PE Cospheric a I'obscurité, Tableau I1l-16, les concentrations des HAP dans |’eau sont 641 et
34 ng/L respectivement pour les HAP légers et lourds et les quantités adsorbées sur les parois des
bouteilles sont de 216 et 37 ng respectivement pour les HAP légers et lourds. Ces quantités sont du
méme ordre de grandeur pour le PE Cospheric exposés aux UV. Pour ce dernier, les concentrations des
HAP dans 'eau sont de 380 et 17 ng/L respectivement pour les HAP légers et lourds et les quantités
adsorbées sur les parois des bouteilles sont de 214 et 12 ng respectivement pour les HAP légers et
lourds.
Tableau 111-16 : Sommes des concentrations des HAP légers et des HAP lourds dans I’eau et sur les parois de la

bouteille : cas du PE Cospheric, exposé (exp) ou pas aux UV (obs), aprés les étapes de sorption et de désorption
(n=2).

a) Sorption
obs (to) exp (tio00)
2 HAP légers 2 HAP lourds 2 HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) 641+ 77 34+3 380 +37 17+2
Parois (ng) 216 £ 29 374 214 £ 25 12+6
b) Désorption
obs (to) exp (to00)
> HAP légers 3 HAP lourds > HAP légers 2 HAP lourds
Eau (ng/L) 96 + 10 19+3 42+6 n.q.
Parois (ng) 12+6 48 +9 18+4 204

En ce qui concerne la désorption, les PE Cospheric a I'obscurité désorbent environ 43 % des HAP
légers et 28 % des HAP lourds alors que les PE Cospheric exposés aux UV désorbent environ 21 % des
HAP légers et 8 % des HAP lourds (Figure IlI-21). Ceci est confirmé par les quantités de HAP totaux
désorbées du PE vers I'eau et les parois de la bouteille pour les PE Cospheric a I'obscurité et exposé
aux UV étant de 170 et 78 ng respectivement (Tableau IlI-16(b)). Ces résultats, contrairement a ceux
attendus (désorption supérieure pour le PE exposé aux UV suit a I'oxydation de surface), demeurent
sans explication. Pour comprendre ces résultats, plus d’études sont nécessaires concernant la sorption
de polluants organiques sur ces microspheres de PE a la suite d’une caractérisation physico-chimique
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approfondie centrée sur la formulation, I’état de surface (oxydation, potentiel zéta) et la méthode de
fabrication de ce type de PE.

3.5. Distribution des HAP dans la matrice plastique

Les HAP peuvent s’adsorber en surface et / ou s’absorber dans le coeur du plastique. Le but de cette
partie est d’étudier la distribution des HAP entre la surface et le coeur du plastique et d’étudier si la
distribution est homogene ou s’il y a des zones d’accumulation de HAP dans le PE.

Pour visualiser la distribution des HAP, la microscopie confocale est utilisée pour acquérir des
images montrant la fluorescence des HAP dans le plastique. Les images sont acquises en profil z
(images de sections situées a différentes profondeurs) apres I'étape de dopage.

La fluorescence des HAP est mise en évidence en les excitant a 405 nm et en détectant les longueurs
d’onde émises entre 421 et 510 nm. Ces longueurs d’onde sont choisies d’aprés une étude préliminaire
au LCE [596]. A noter gu’avec cette méthode ce n’est pas possible de distinguer entre les HAP entre
eux.

Les analyses sont réalisées sur les PE dopés en HAP comme précédemment décrit :

- PENF sous forme de granulés et broyat, exposés ou pas aux UV
- PEAd et PECr sous forme de broyat exposés ou pas aux UV.

Les analyses sont aussi réalisées sur les PE non dopés en HAP pour avoir le bruit de fond de la
matrice plastique. Dans le cas du PECr exposés ou pas aux UV, les blancs non dopés en HAP présentent
un effet de fluorescence, potentiellement di a la présence de CaCOs, ce qui n’a pas permis d’étudier
la distribution des HAP dans ces échantillons [597]. Par suite, la distribution des HAP dans la matrice
plastique n’est évaluée que dans le cas du PENF et PEAd. La Figure 11I-22 montre la distribution des
HAP en surface ainsi que dans le coeur des broyats de PENF exposés aux UV pendant 1000 heures.

--
-

Figure 1lI-22 : Images de microscopie confocale de la distribution des HAP (a) en surface et (b-h) a différentes
profondeurs avec des pas de 16 um : cas du PENF sous forme de broyats exposés aux UV pour 1000 heures.

En surface, la Figure 1lI-22(a) montre que les HAP adsorbés en surface du PE sont distribués de facon
non homogene. Les HAP s’étalent sur les régions uniformes en surface et s’accumulent aussi dans des
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creux. D’autre part, les HAP ont diffusés a I'intérieur du PE jusqu’a 112 um (mesure dépendante des
conditions expérimentales) montrant que les HAP sont aussi absorbés dans le cceur du PE, I’épaisseur
des films broyés étant de 200 um. Cependant, I'intensité de fluorescence diminue progressivement en
rentrant dans le coeur du matériau a cause de la limitation de diffusion des HAP notamment des lourds.

La détermination de I'intensité de fluorescence (proportion des pixels fluorescent par rapport a la
totalité de I'image) est réalisée pour les broyats de PENF et PEAd de la surface au coeur du plastique.
Les parametres d’acquisition sont optimisés pour chaque échantillon, une comparaison des
échantillons en fonction de I'intensité n’est donc pas possible.

Néanmoins, il est possible de comparer les profils entre la surface et le coeur du plastique pour un
échantillon donné. Ces résultats sont présentés sous forme de courbe dans la Figure 111-23 pour les
broyats de PENF et PEAd exposés ou non aux UV. Ce traitement n’a pas été pas possible dans le cas
des granulés qui ne présentaient pas une surface plate permettant de déterminer l'intensité de
fluorescence en profondeur.

PENF obscurité

301 PENF exposé aux UV 1000h
—— PEAd obscurité
— — PEAd exposé aux UV 1000h
20

Fluorescence (u.a./pixels)

150

Profondeur (um)

Figure I11-23 : Variation de l'intensité de fluorescence en fonction de la profondeur du plastique pour les broyats
de PENF et de PEAd non exposés et exposés aux UV pendant 1000 h dopés en HAP légers et lourds.

Comme décrit, la fluorescence des HAP est plus intense en surface (adsorption) puis cette
fluorescence diminue en rentrant dans le coeur du plastique d@ a la limitation de diffusion (absorption).
D’apres ces résultats, il n’y a pas de différence significative du profil selon les conditions étudiées. Ces
résultats confirment ceux obtenues dans une étude précédente dans laquelle le signal des HAP est
détecté jusqu’a une profondeur inférieure a 150 um [596].

4, Effet de la sorption des HAP sur la photodégradation

Aprés la détermination de I'effet de la photodégradation des plastiques sur la sorption des HAP, il
estintéressant d’évaluer I'effet de la sorption des HAP sur la photodégradation des plastiques. En effet,
il semble important d’évaluer le réle des micropolluants organiques, notamment en tant que
photosensibilisateurs, dans les processus de dégradation et de fragmentation photoinduites des
plastiques.
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4.1. Photodégradation de PE dopé en HAP

Des films de PE non formulé dopés ou pas en HAP sont exposés aux rayonnements UV a l’air ou
dans I'eau. Le suivi du degré de vieillissement photochimique est réalisé par spectrométrie infrarouge
en mode transmission.

Dans I'air, trois films de PE sont placés en SEPAP 12/24 : (i) PENF non dopé en HAP, (ii) PENF dopé
en HAP et (iii) PENF dopé en HAP mais protégé des UV de l’enceinte par de I'aluminium. La
concentration en HAP est déterminée avant (to) et aprés irradiation en SEPAP pour les PE exposé (ii) et
non exposé (iii) aux UV.

Les résultats sont présentés en termes de surface de la bande carbonyle et non pas selon I'indice
carbonyle du PE car la bande a 2924 cm™ nécessaire pour le calcul de I'indice carbonyle est saturée en
mode transmission d{ a I'épaisseur du film (200 um).

Pour les films exposés aux UV, I’évolution de la bande carbonyle en fonction du temps d’exposition
aux UV est présentée dans la Figure 11l-24. Lors de |'exposition a I'air, la bande carbonyle augmente en
fonction du temps mais il n’y a pas une différence marquante que ce soit en présence ou en absence
de HAP sur notre échelle de temps.
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Figure IlI-24 : Evolution de la surface de la bande carbonyle des films de PENF avec ou sans HAP en fonction du
temps d’exposition aux UV dans la SEPAP 12/24 (mode transmission, spectrométre NICOLET 6700).

Les concentrations en HAP dans les PE déterminées avant et apreés irradiation dans I’air en SEPAP
sont présentées dans la Figure 111-25. La concentration en HAP diminue apreés incubation en SEPAP, que
le PE soit exposé ou pas aux UV, par rapport a la concentration initiale de HAP sorbés dans le PE. Cette
diminution dans le cas du PENF non exposé aux UV signifie que les HAP, notamment les légers, se sont
désorbés a cause de la température et de la forte ventilation dans le systeme d’irradiation. D’autre
part, les HAP ne sont plus détectés dans le PENF exposé aux UV, ce qui montre que les HAP sont
photodégradés durant I’exposition aux UV.
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Figure 1lI-25 : Concentration en HAP dans les films de PE directement aprés dopage et apres irradiation dans I’air
en SEPAP 12/24.

Cette perte des HAP peut expliquer I'absence d’effet observé des HAP sur la photodégradation des
films de PE dans I'air. Ce premier résultat a impliqué la nécessité d’évaluer I'effet de la présence de
HAP sur la photodégradation dans un milieu contrélé pour éviter la perte des HAP par désorption.

Ainsi, deux films de PE sont placés en SEPAP 12/24 dans un réacteur en quartz rempli d’environ 100
mL d’eau ultrapure et fermé hermétiquement : (i) PENF non dopé en HAP et (ii) PENF dopé en HAP.
L’évolution de la bande carbonyle de ces films en fonction du temps d’exposition est présentée dans
la Figure l11-24.

Dans I'eau ultrapure, la bande carbonyle augmente en fonction du temps jusqu’a 150 heures
d’exposition et puis semble se stabiliser. Ce plateau est probablement di a la migration des produits
d’oxydation carbonylés du PE vers I'’eau qui limite I'augmentation de la bande carbonyle (1.1). Quant
a I'effet des HAP sur la photodégradation, il n’y a pas de différence marquée de I’évolution de la bande
carbonyle entre le PENF dopé ou pas en HAP. Ce résultat est certainement attribué a la
photodégradation des HAP durant I’exposition car il a été noté une disparition totale des HAP dans le
PE a la fin de I'exposition que ce soit pour les HAP légers ou lourds.

De ce fait, il s’est avéré nécessaire d’évaluer |'effet de la présence de ces composés organiques sur
la photodégradation du PE dans des conditions expérimentales particulieres avec un apport continu
de HAP dans le milieu.

4.2. Photodégradation de PE avec dopage continu de HAP

Des broyats dopés initialement en HAP sont exposés aux rayonnements UV dans des cristallisoirs
remplis d’un litre d’eau ultrapure couvert d’'une plaque en quartz dans I’enceinte Q-sun Xe-3. Un
dopage hebdomadaire de 100 pL d’une solution mélange des quatre HAP d’intéréts préparée dans le
méthanol est réalisé. La concentration finale dans I’eau aprés chaque ajout est de 1 pg/L pour les HAP
légers et de 0,5 pg/L pour les HAP lourds. En paralléle, des broyatss non dopés en HAP sont exposés
aux UV dans les mémes conditions que précédemment décrites mais avec un dopage régulier de 100
uL de méthanol sans HAP.

129



Chapitre Il : Interactions plastiques - polluants organiques

0.8
—O— PENF;,, UV, sans HAP

2 —e— PENFy,,, UV,,, avec HAP

S 0.6

o)

—

[

[S)

(]

©

C

S 044

o

(]

©

[

1]

e

.© 0.2 1

—

©

>

0.0 T T T T T T T T
0 500 1000 1500 2000
Temps (heures)

Figure 11I-26 : Evolution de la surface de la bande carbonyle des broyats de PENF avec ou sans HAP en fonction du
temps d’exposition aux UV dans la Q-sun Xe 3, n = 3 particules des broyats (mode transmission, spectrométre
FRONTIER).

Dans ce cas, on remarque qu’a partir de 500 heures, le PENF dopé initialement en HAP et avec un
apport continu en HAP présente un degré d’oxydation supérieur au PENF exposé aux UV sans HAP.
Cette différence apparait significative a partir de 600 h d’exposition et cet écart augmente en fonction
du temps. Ce résultat semble indiquer que la présence des HAP dans le milieu qui
s’adsorbent/s’absorbent sur les PE contribuent significativement a la photooxydation du PE.

5. Conclusions

Dans le cadre de ce travail, les interactions entre les plastiques et les polluants organiques sont
étudiées.

Dans une premiere étape, la formulation et la mise en forme des plastiques ainsi que la
détermination de leurs caractéristiques physico-chimiques, notamment la cristallinité et le degré
d’oxydation, sont réalisées. L'incidence de la photodégradation est marquée notamment au niveau de
I"augmentation du degré de cristallinité et la formation de groupements oxygénés en surface du
matériau.

Ensuite, la sorption et la désorption des HAP sur les PE formulés a fagon et ayant des degrés de
photodégradation différents sont évalués. Dans ce cadre, la sorption des HAP sur le PE est mise en
ceuvre en incubant le PE dans des bouteilles d’eau dopée en HAP et la désorption est évaluée en
incubant du PE dopé en HAP dans de I'eau ultrapure. Les méthodes d’extraction et de quantification
des HAP du PE, de I'eau et des parois des bouteilles sont développées et validées.

Ensuite, la cinétique de sorption des HAP sur le PE est évaluée et montre que I'équilibre est atteint
au bout de 20 jours pour tous les HAP et pour tous les formulations et formes de PE. Bien évidemment,
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I’équilibre est atteint plus rapidement dans le cas des HAP |égers. La compétition de sorption entre le
Phe et le BaP est étudiée et ne montre aucun effet compétitif entre ces deux composés.

L'effet de la formulation et de la forme du PE sur la sorption des HAP est évalué. Selon la forme, les
concentrations des HAP sorbés dans le cas du PENF et PEAd sont supérieures dans les granulés par
rapport aux broyats alors que dans le cas du PECr ces concentrations ne sont pas significativement
différentes entre les broyats et les granulés. Ces différences sont corrélées au taux de cristallinité des
divers matériaux. Selon la formulation : (i) pour les PE sous forme de broyat, la sorption se fait en
fonction du taux de cristallinité des diverses formulations : le PECr, le moins cristallin, accumule le plus
de HAP, puis le PENF et ensuite le PEAd, le plus cristallin qui a accumulé le moins de HAP et (ii) pour
les PE sous forme de granulés, le PENF et PEAd sorbent plus de HAP, notamment légers, que le PECr
ce qui est attribué a la présence de charge minérale dans cette derniére formulation.

L'effet de la photodégradation sur la sorption et désorption des HAP est évalué sur les différents
échantillons de PE maintenus a I'obscurité ou exposés aux UV pour 1000 heures.

Dans le cas du PENF sous forme de granulés, ceux exposés aux UV sorbent moins de HAP que ceux
a I'obscurité et en désorbent plus. Ceci est expliqué par le taux de cristallinité ainsi que |'oxydation de
surface qui augmentent avec I'exposition aux UV réduisant I'adsorption et I'absorption des HAP et
favorisant leur désorption. Dans le cas du PENF sous forme de broyats, ceux exposés aux UV sorbent
la méme quantité de HAP que ceux a l'obscurité mais en désorbent plus. Ceci est attribué a
'augmentation de la surface spécifique des broyats exposés aux UV qui consiste le facteur
prépondérant par rapport a I'augmentation du taux de cristallinité et de I’oxydation de surface qui sont
des facteurs moins marquants dans le cas des broyats que celui des granulés. Le PEAd ne montre pas
d’effet significatif de la photodégradation ni sur la sorption ni la désorption des HAP a 1000 h
d’exposition trés probablement du fait de sa faible photodégradation sur cette durée. Dans le cas du
PECr, une légere diminution de la sorption des HAP lourds est constatée pour les granulés et broyats
exposés aux UV par rapport a ceux a I'obscurité mais aucun effet n’est remarqué suivant la désorption.
Ceci est expliqué par le fait que la surface des PE exposés aux UV est moins hydrophobe que ceux a
I’obscurité et ainsi moins sujette a I'adsorption et par la suite a I'absorption des HAP. Dans le cas du PE
Cospheric, la quantité de HAP sorbée est inférieure a celle des autres formulations de PE. Ceci ne peut
s’expliquer par la forme et va a I’encontre des résultats attendus que ce soit pour les phénomenes de
sorption et de désorption de ces PE exposés ou non aux UV.

Autrement, la distribution des HAP dans la matrice plastique est observée par microscopie
confocale révélant une distribution non homogéne en surface et la présence de zones d’accumulation
des HAP adsorbés ainsi que la présence des HAP absorbés dans le coeur du matériau et dont la
concentration diminue en rentrant davantage dans le matériaux.

Par ailleurs, I'effet de la présence des HAP dans le PE est évalué sur la photodégradation du PE dans
I'air et dans lI'eau. Du fait de la désorption et de la photodégradation des HAP durant le
photovieillissement dans I’air et dans I'eau sans apport continu en HAP, cet effet n’a pas pu étre mis
en évidence. Avec un apport régulier en HAP durant I’exposition dans I'eau, le PE dopé en HAP et
exposé aux UV se dégrade plus rapidement que le PE non dopé en HAP et exposé aux UV. Ceci montre
gue les HAP peuvent jouer un role de photosensibilisateurs durant la photodégradation de PE.

Dans de futurs travau, il serait intéressant d’évaluer I'effet de la compétition des HAP sur des
échantillons de PE exposés aux UV pour lesquelles des différences de sorption de HAP ont été constaté
en fonction du degré de photodégradation. D’autre part, il serait nécessaire d’étudier les
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caractéristiques physico-chimiques et notamment la formulation du PE Cospheric afin de mieux
comprendre les résultats obtenus durant les étapes de sorption et de désorption de HAP.
L'amélioration de la méthode d’analyse des HAP par microscopie confocale dans le but de pouvoir
distinguer entre les différents HAP est aussi intéressant.

En perspective, il serait important d’évaluer les interactions entre d’autres familles de polluants
organiques (PCB, pesticides, pharmaceutiques etc.) et d’autres type de plastiques et notamment ceux
possédant des propriétés différentes non seulement, de nature chimique (polyoléfine, polystyréne,
polyester, acrylique etc.), mais aussi, de structure (longueur de chaine, cristallinité) ou d’architecture
(linéaire, branché ou réticulé) et surtout des degrés de photovieillissement variables. Il est intéressant
aussi de relier le contenu chimique en polluants organiques d’un déchet plastique a ses propriétés
physicochimiques particuliéres et de valider cela d’'une part par des expérience sur site en placant des
matériaux modeles dans des cages immergées en mer et d’autre part par I’étude de déchets plastiques
collectés en mer. De plus, il serait intéressant d’évaluer aussi I'effet de la présence d’autres polluants
(organiques et métaux) sur la photodégradation et la fragmentation de plusieurs types de plastiques
commerciaux afin de mieux appréhender le devenir de ces déchets dans le milieu marins.
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Chapitre IV Impacts éco-toxicologiques

Les plastiques sont ubiquistes dans les divers compartiments de I’environnement notamment
marin. Il a été clairement établi que : (i) ces débris marins peuvent se fragmenter au cours de leur
transport [9], (ii) qu’ils contiennent des polluants organiques (HAP, PCB, etc.) [10], [12] et (iii) qu’ils
sont potentiellement toxiques pour les organismes vivants [14].

L'impacts des microplastiques sur les microorganismes marins a fait I’objet de plusieurs études,
cependant, I'effet combiné plastiques - photodégradation - polluants organiques a été peu étudié.
L'objectif de ce travail est d’évaluer I'impact de ce cocktail sur le développement de microorganismes
a différentes échelles trophiques : (i) une souche microbienne de Rhodococcus Rhodochrous, (ii) de
biofilms formés de procaryotes et de diatomées et (iii) de moules bleues Mytilus Edulis.

1. Impact sur le développement de Rhodococcus Rhodochrous

L’objectif de cette étude est de déterminer I'impact du cocktail « PE- Photodégradation - HAP » sur
le développement d’une souche bactérienne de Rhodococcus Rhodochrous. Pour atteindre cet objectif,
les bactéries sont incubées avec des microplastiques ayant des caractéristiques particuliéres en termes
de formulation, de degré de photodégradation et de contenu en HAP. Le suivi de I’ATP bactérien est
réalisé a deux temps d’incubation ainsi que la détermination de la composition du milieu en oligomeres
et HAP.

1.1. Sélection des conditions expérimentales

1.1.1. Les matériaux plastiques

Les plastiques utilisés dans ces manipulations sont les trois formulations de PE (non formulé,
additivé et additivé avec craie) sous forme de broyats de films (Ch. II, 1.3). Deux conditions d’exposition
UV de chaque formulation sont étudiées : (i) des films non exposés aux UV (to) qui sont broyés et (ii)
des films exposés aux UV (t1) qui sont broyés apres exposition pour générer les microplastiques.

Les films des différentes formulations sont exposés aux UV a des temps variables (PENF 400 h, PEAd
750 h et PECr 311 h). Ces différentes durées meénent a un méme degré d’oxydation des différents PE,
tel que déterminé par la mesure de l'indice carbonyle de 0,02 (Ch. Il, 5.1).

1.1.2. Choix du microorganisme

Le Rhodococcus Rhodochrous est une bactérie ubiquitaire trouvée dans de nombreux écosystemes
tels que les sols, les eaux souterraines, les sédiments marins ainsi que dans des organismes vivants ou
morts de plantes et d’animaux [598]. De plus, le genre Rhodococcus et méme |'espece Rhodochrous
est connue pour dégrader un grand nombre de composés organiques (hydrocarbures, pétrole,
plastiques, pesticides) [598]—[602]. De plus, il a été montré dans une étude par Eyheraguibel et al.,
2017 que cette souche est capable de biodégrader les oligoméres formés apres la photodégradation
de films de PE [546].
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La concentration de 10* cellules/mL utilisée durant Iincubation est assez représentative des
concentrations environnementales et permet surtout d’étre dans une gamme de mesure correcte pour
suivre la croissance bactérienne par mesure de I’ATP [546].

1.1.3. Conditions d’incubation

Les conditions d’incubation des bactéries (Ch. Il, 6.1.1) sont choisies de facon a déterminer les effets
de plusieurs parametres sur le développement du Rhodococcus Rhodochrous : (i) effet de la
formulation du PE, (ii) effet de |la présence des HAP dans le PE, (iii) effet de la photodégradation du PE
et (iv) effet combiné de la présence des HAP et de la photodégradation.

Durant I'incubation et dans le cas de la biodégradation, les souches sont mises en suspension dans
un milieu minimum sans carbone dans lequel la seule source de carbone provient des PE de différentes
compositions. Ceci permet de suivre la croissance bactérienne ainsi que la disparition du substrat (les
produits de photodégradation ou les HAP).

1.2. Effet des conditions sur le développement bactérien

1.2.1. Comparaison de la composition des milieux avant incubation avec les
bactéries : photodégradation et formation d’oligomeéres

La composition en molécules extractibles des PE avant incubation avec les bactéries est déterminée
par RMN-H pour les trois formulations de PE non dopés en HAP et exposés ou non aux UV. Ceci est
réalisé en faisant I'extraction de chacun des PE avec de |’eau ultrapure pendant 7 jours. Les extraits
d’eau sont ensuite concentrés cent fois et analysés par RMN-H. Les spectres obtenus pour les PE non
exposés et exposés aux UV sont présentés sur la Figure IV-1. A noter que les niveaux d’intensité des
signaux présentés ici sont ceux des extraits concentrés et ne sont pas représentatifs quantitativement
des concentrations présentes dans le milieu minimum durant I'incubation qui sont 5 fois inférieures a
celles-la (du fait du dopage de 8 mL de I'extrait obtenu dans 40 mL du milieu minimum dans le cas du
PE exposé aux UV et dopé en HAP).

Les spectres sont composés essentiellement d’un signal a 0 ppm correspondant au composé
deutéré de référence (TSPd4) et de larges pics correspondants a une superposition de pics individuels
localisés dans la région de déplacement chimique des protons comprise entre 0,7 et 4,0 ppm. Selon
les études de Eyheraguibel et al., 2017 et 2018, le signal global de ce type d’échantillon est divisé en
deux parties correspondant aux : (i) déplacement chimique des protons liés a une fonction alcane (CHs;
entre 0,7 et 1,1 ppm ; CH; entre 1,1 et 1,4 ppm) nommés les protons aliphatiques et (ii) déplacement
chimique des protons liés a des fonctions oxygénées (CHs entre 1,7 et 2,0 ppm ; CH. entre 1,4 et 1,7 et
entre 2,0 et 2,3 ppm ; CH entre 2,3 et 3,0 ppm) nommés protons oxydés [347], [546].

Dans la Figure IV-1, les spectres des PE non exposés aux UV présentent, quelle que soit leur
formulation, des pics aux alentours de 1,2 ppm caractéristiques de protons CH, aliphatiques. Ces
sighaux correspondent aux oligomeres initialement présents dans le PE (NIAS) provenant
potentiellement des molécules n’ayant pas réagi durant la synthése ou de la dégradation des chaines
de polymeéres durant la mise en forme. Les spectres des PE non exposés aux UV présentent aussi trois
pics entre 1,8 et 2,3 relatifs aux protons oxydés de CH; et CH,. Ces derniers proviennent également de
NIAS, potentiellement formés par la dégradation des chaines de polymeéres durant la mise en forme.
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Figure IV-1 : Spectres RMN-'H des eaux en contact avec les trois formulations de PE non exposés ou exposés aux
UV pendant 7 jours.

Aprées exposition aux UV, des bandes supplémentaires sont présentes sur les spectres. Les bandes
supplémentaires, dans le cas des trois formulations, sont situées entre 0,7 et 1,1 ppm et entre 1,1 et
1,4 ppm et correspondent respectivement aux protons aliphatiques de CHs; et CH,. La bande
correspondant aux protons CHs révele I'apparition significative de « bouts de chaine » et donc de plus
nombreuses molécules en solution (petites molécules ou des oligomeéres). La largeur de ces deux
bandes, protons CHs; et CH,, semble indiquer que celles-ci sont de nature plus diverse que celle
présentes avant exposition aux UV. Une augmentation des bandes entre 1,4 et 1,7 et entre 2,0 et 2,3
ppm est aussi remarquée pour les trois formulations indiquant I'augmentation de la concentration des
protons oxydés CH,. Malgré I'indice carbonyle identique pour les trois formulations, dans le cas
spécifique du PE additivé, une large double bande est observée entre 2,3 et 3,0 ppm indiquant la
formation des protons oxydés CH. Celle-ci n’est pas présente dans le cas du PECr, lui aussi additivé, et
ne peut donc étre directement attribuée a des produits de dégradation des additifs. L’apparition de
cette double bande pourrait provenir de I'exposition aux UV de cet échantillon pour une plus longue
durée.

137



Chapitre IV : Impacts éco-toxicologiques

1.2.2. Développement bactérien : Mesures d’ATP et composition du milieu

Le développement des bactéries dans les différentes conditions d’incubation est suivi par ATP-

métrie. L'ATP refléte la croissance bactérienne car les bactéries captent et stockent I’énergie

métabolisée a partir de sources alimentaires (source de carbone) et lumineuses sous forme d’ATP

[603]. Les mesures d’ATP apres 15 et 30 jours d’incubation sont présentées dans la Figure 1V-2.
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Figure 1V-2 : Mesures d’ATP en fonction du temps d’incubation pour les bactéries incubées en présence des

différents PE (PE(a) PENF, (b) PEAd et (c) PECr) exposés ou non aux UV et dopés ou pas en HAP.

Les valeurs de I’ATP reflétant la croissance bactérienne du Rhodococcus Rhodochrous augmentent

dans tous les cas présentés. Ceci indique que dans ces conditions, les bactéries utilisent une source de
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carbone présente dans le milieu pour se développer (potentiellement des oligomeéres ou des HAP) et
gu’il n'y a pas de toxicité observée quelles que soient les conditions d’incubation (formulation de PE,
degré de photodégradation et de présence des HAP).

Globalement, les valeurs de I’ATP croissent pendant les 15 premiers jours d’incubation et puis
atteignent un plateau. La présence de deux vitesses de croissance indique que les bactéries se
développent rapidement au début de I'incubation et puis ce développement est ralenti du fait de la
consommation de la majorité du substrat (source de carbone).

Apres 15 jours d’incubation, les mesures d’ATP ne montrent pas de différences significatives entre
les PE dopés ou non en HAP quelles que soient la formulation et I'état de photodégradation.
Cependant, une différence significative est remarquée en fonction de la photodégradation: le
développement bactérien est favorisé dans le cas des PE photodégradés et cela pour toutes les
formulations.

Apres l'incubation des bactéries pendant 30 jours, le diagramme présenté dans la Figure IV-3
permet de mieux visualiser les différences observées entre les conditions d’incubation.

1.0
ATP (pmol/ml)

PENF PEAd PECr
ZrEt, EHAPEt,+HAP [ ]PEL, [SNIPEY, +HAP

Figure IV-3 : Mesures d’ATP aprés 30 jours d’incubation des bactéries en présence des différents PE (PENF, PEAd
et PECr) exposés ou non aux UV et dopés ou pas en HAP.

D’apres les niveaux d’ATP mesurés a 30 jours pour les trois formulations de PE en fonction des
conditions de dopage et de photodégradation, il n’y a pas d’effet significative de la formulation sur le
développement de Rhodococcus. lls confirment cependant I'impact positif de la photodégradation sur
le développement de la souche bactérienne. Ainsi, la quantité d’ATP mesurée est deux fois supérieure
pour la souche de Rhodococcus incubée en présence de PE photodégradés comparée a celle obtenue
en présence de PE non exposés. Ceci est attribué a la formation d’oligomeres durant la
photodégradation, comme démontrée par RMN-'H, qui peuvent étre consommés et utilisés comme
source de carbone par ce type de bactéries. La consommation d’oligomeéres est vérifiée par analyse
RMN-!H des milieux minimums avec PE photodégradés incubés avec ou sans bactéries pendant 30
jours et ces résultats sont présentés sur la Figure [V-4. En "absence de bactéries, les spectres RMN-1H
montrent la présence d’oligomeéres, notamment des protons aliphatiques dans la région comprise
entre 1,1 et 1,4 ppm et des protons oxydés entre 1,4 et 1,7 ppm et entre 2,0 et 2,3 ppm. Ces pics
disparaissent en présence des bactéries. Ceci montre que ces oligomeres sont considérés comme une
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source de carbone libre et qu’ils sont consommés par les bactéries au fur et a mesure du temps
d’incubation.
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Figure IV-4: Spectres RMN-'H du milieu minimum, en contact avec les différentes formulations de PE
photodégradés non dopés en HAP, prélevés aprés 30 jours d’incubation avec ou sans les bactéries.

D’autre part, aucun effet du dopage en HAP sur le développement bactérien n’est remarqué dans
le cas du PENF exposés ou non aux UV, ni dans les cas de PEAd et PECr non exposés aux UV (Figure
IV-3). Cependant, la présence des HAP dans les PEAd et PECr exposés aux UV favorise sensiblement le
développement de Rhodococcus mais pas dans le cas du PENF exposés aux UV. Cet effet peut étre
attribué a la modification du régime des souches de Rhodococcus qui peuvent potentiellement
consommer les HAP aprés consommation des oligoméres du milieu. Pour vérifier cette hypothése, la
guantification des HAP est réalisée dans des PE dopés en HAP incubés pendant 30 jours avec ou sans
les bactéries et ces résultats sont présentés sur la Figure IV-5.

Dans les cas précédemment mentionnés pour lesquels les HAP ne présentent pas un effet sur le
développement bactérien (PENF exposés ou non aux UV, PEAd non exposés aux UV et PECr non
exposés aux UV), il n’y a pas de différence dans les concentrations de HAP dans les PE avec ou sans
bactéries. Dans les autres cas, la présence des HAP a favorisé le développement bactérien : (i) dans le
cas du PEAd exposés aux UV, il n’y a pas de différences significatives entre les concentrations de HAP
dans les PE incubés avec ou sans bactéries et (ii) dans le cas du PECr exposés aux UV, les concentrations
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des HAP légers (Phe et Fla) sont légérement inférieures dans les PE incubés avec les bactéries que
celles mesurées en absence de bactéries. Ceci montre que dans ce dernier cas, il y a effectivement eu
une consommation des HAP légers par les bactéries.
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Figure IV-5 : Concentrations en ng/qg des HAP restantes dans les PE initialement dopés et incubés pendant 30 jours
avec ou sans les bactéries selon les conditions de formulation et de photodégradation.

Néanmoins, ceci n’explique toujours pas pourquoi 'effet de la présence des HAP affecte le
développement des bactéries dans le cas du PEAd et PECr exposés aux UV et non pas dans les cas du
PENF exposés aux UV. Selon les résultats présentés dans le chapitre Ill section 3.4 dans le cas du PENF
exposés aux UV les HAP se désorbent du PE vers I’eau plus que dans le cas des PEAd et PECr exposés
aux UV, ce qui rend les HAP plus disponibles aux bactéries dans le milieu minimum dans le cas du PENF.
Plus d’études doivent étre réalisées pour mieux comprendre cette différence.

1.3. Conclusions

L'impact de la formulation du PE, de sa photodégradation et de |'adsorption de polluants
organiques sur le développement d’une souche microbienne de Rhodococcus Rhodochrous est évalué.
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Ceci est réalisé en incubant les bactéries pendant 15 et 30 jours dans un milieu minimum en présence
des microplastiques de PE ayant des compositions chimiques et des propriétés maitrisées, en suivant
le développement bactérien (mesure d’ATP) et en déterminant la composition du milieu en produits
de photodégradation et la teneur des microplastiques en HAP.

Dans ces conditions d’incubation, aucun effet toxique sur le développement bactérien n’est
remarqué. La formulation du PE n’a pas d’effet significatif sur le développement de Rhodococcus, que
le PE soit photodégradé ou non. La photodégradation du PE génére néanmoins des oligomeéres qui
sont utilisés comme source de carbone libre par les bactéries et favorisent donc la croissance
bactérienne (d’un facteur deux dans les conditions testées). La présence des HAP, dans la majorité des
cas étudiés, n‘engendre pas d’effet sur le développement mais semble favoriser légérement le
développement bactérien dans le cas des PEAd et PECr exposés aux UV, avec une différence d’autant
plus significative que le temps d’incubation est important.

Les résultats obtenus suggerent que I'effet sur les bactéries de la présence de polluants organiques
dans les microplastiques peut dépendre de I'état de photodégradation de ces derniers et que la
photodégradation, au-dela d’entrainer une plus forte biodisponibilité du matériau polymere, semble
augmenter dans certain cas aussi la biodisponibilité des polluants. Compte-tenu de ces résultats, il
s’avere que plus d’études sont nécessaires pour comprendre |'effet des HAP sur le développement
bactérien et déterminer leur impact différencié sur la croissance bactérienne. Il serait intéressant de
considérer des temps d’incubation plus longs qui permettraient de mettre en évidence une
consommation plus importante des HAP et de mieux appréhender ainsi I'impact de la formulation des
polymeéres et de leur photodégradation sur la biodisponibilité de ceux-ci. Néanmoins, cet aspect
resterait peu représentatif des conditions environnementales dans le milieu marin avec un apport
régulier en oligomeres issus de la dégradation photochimique des plastiques flottants ou méme la
présence d’autres composés organiques plus accessibles aux bactéries que les HAP accumulés dans les
plastiques.

2. Impact sur le développement de biofilms

L'impact éco-toxicologique du cocktail « PE - produits de photodégradation - HAP » est évalué sur
le développement d’un biofilm a la surface des microplastiques durant leur incubation dans de I'eau
de mer dans des conditions controlées.

2.1. Sélection des conditions expérimentales

Les procaryotes (domaine) sont des organismes unicellulaires sans noyaux tels que les bactéries
(régne) et les archées (régne) alors que les diatomées (phylum du régne chromista du domaine
eucaryote) sont des microalgues unicellulaires dont les cellules contiennent un noyau bordé d’une
membrane. Ces microorganismes ont été fréquemment détectés dans les biofilms caractérisés sur des
débris plastiques marins [13], [328], [361], [604] et donc feront I'objet de cette étude.

Les conditions expérimentales sélectionnées permettent de déterminer : (i) I'effet de la formulation
(PENF vs. PEAd), (ii) de la photodégradation (PENF vs PENF-UV et PEAd vs PEAd-UV), (iii) de la sorption
des HAP (PENF vs PENF-HAP) et (iv) I'effet combiné de la photodégradation et de la sorption des HAP
(PENF vs PENF-UV-HAP).
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Les plastiques utilisés dans ces manipulations sont les deux formulations de PE (non formulé et
additivé) sous forme de broyats de films (Ch. Il, 1.3). Deux conditions d’exposition aux UV de chaque
formulation sont étudiées : (i) des broyats non exposés aux UV et (ii) des broyats exposés aux UV
pendant 1000 heures. Les deux formulations exposées aux UV pour la méme durée présentent des
indices carbonyles différents : 0,14 et 0,02 respectivement pour les PENF-UV et PEAd-UV (Ch. Il, 5.1).
Il est a noter que l'indice carbonyle des deux formulations avant exposition aux UV est égal a zéro.

Du fait de limites expérimentales (capacité d’incubation limitée), le PECr n’est pas considéré dans
cette étude et I'effet de la présence des HAP n’est évalué qu’avec le PENF.

Les plastiques, selon les conditions choisies, sont incubés avec de |I'eau de mer prélevée dans la
rade de Toulon et filtrée a 80 um. Ainsi le biofilm qui se développe a la surface des plastiques durant
I'incubation est composé essentiellement d’espéces de procaryotes et de diatomées relativement
connues et mentionnées dans des études précédentes réalisés par le MAPIEM sur cette méme eau
[547], [605]. Les conditions d’incubation (température de 18°C, luminosité de 145 umol.quanta.m?.s?,
alternance jour / nuit) sont choisies de facon a favoriser leur développement.

Aprés 17 jours d’incubation, les plastiques sont récupérés et I'observation et la quantification des
biofilms sont réalisées ainsi que I'identification des espéces de procaryotes et de diatomées présentes.
Les résultats pour ces analyses sont présentés dans la partie suivante.

2.2. Observation et quantification des biofilms

La visualisation des cellules par microscopie confocale a balayage laser suite au marquage de leurs
ADN par le Syto9 (Figure IV-6) montre qu’il y eu un développement de biofilm a la surface des
microplastiques dans toutes les conditions (présence de points verts a la surface des plastiques).

D’apres ces images, la colonisation suit la rugosité en surface du plastique et se produit d’une facon
non homogeéne a la surface. Par exemple, dans le cas du PENF exposés aux UV (Figure IV-6(c)), il existe
des points ou lintensité de fluorescence mesurée est plus forte qu’ailleurs signifiant que les
microorganismes du biofilm s’accumulent préférentiellement dans cette zone. L’épaisseur du biofilm
dépend de la condition et le volume global du biofilm dépend aussi de la taille de la particule plastique
analysée.

D’autre part, sur les images obtenues et présentées Figure IV-6, notamment celles du PENF (a) et
du PEAd (e) non exposés aux UV et non dopés en HAP, il est possible de noter la présence de points
rouges qui peuvent étre attribués a la présence de diatomées.

Dans le cas du PENF-UV-HAP (d), on observe un signal de fluorescence particulier retranscrit sur les
images par un fond rouge présent sur toute le surface du microplastique. Cette fluorescence
particuliére ne provient pas du biofilm car elle est présente également pour le PE exposés aux UV et
dopés en HAP mais non incubé. Cette condition est le seul cas ou une telle fluorescence apparait.
L’'origine de celle-ci est incertaine, mais pourrait donc provenir de la sorption des HAP sur le PE
photodégradé ou des interactions potentielles entre les additifs et les NIAS formés durant la
photodégradation.
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Figure 1V-6 : Images obtenues par microscopie confocale des biofilms s’étant développés sur les PE en 17 jours
d’incubation dans de I’eau de mer (rade de Toulon) aprées marquage par le Syto9. A gauche, la projection
maximale et a droite, une vue en 3 dimensions pour les différents PE : (a) PENF, (b) PENF-UV, (c) PENF-HAP,
(d) PENF-UV-HAP, (e) PEAd et (f) PEAd-UV.

La quantification du biofilm est réalisée par la méthode du cristal violet qui permet la quantification
de la matrice exo-polymeére et des cellules bactériennes au sein du biofilm [547]. Les résultats de la
guantification du biofilm par cette méthodes sont présentés sur la Figure I1V-7.
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Figure IV-7 : Quantification du biofilm par cristal violet (mesure de I’'absorbance a 595 nm normalisée par la masse
de PE extraite).

Tout d’abord, il est possible de mettre en évidence un impact de la photodégradation sur le
développement du biofilm. En effet, en considérant les conditions PENF et PENF-UV, la
photodégradation favorise le développement du biofilm autour des particules plastiques, d’un facteur
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deux environ pour le taux de photodégradation utilisé ici. Cet effet peut étre attribué soit a la
formation des produits de photodégradation (composés oxygénés, oligomeres, etc.) qui constituent
une source de carbone pour les microorganismes dans le biofilm ou soit a I'augmentation de la surface
spécifique apres photodégradation (augmentation de la rugosité en surface) qui accroit la surface
disponible pour le développement de biofilm. Un résultat similaire est observé pour la condition PENF-
UV-HAP qui favorise aussi le développement du biofilm par rapport au control (PENF) avec une
amplitude semblable au PENF-UV.

La présence des HAP (PENF vs PENF-HAP) ne semble pas avoir un effet significatif sur le
développement du biofilm.

Dans le cas du PEAd, la quantité de biofilm en surface des plastiques est semblable a celle sur le
PENF et il n’y a pas de changement significatif méme apres exposition aux UV. Ici, les différents PE sont
irradiés sur des durées identiques menant a un indice carbonyle du PEAd-UV (0,02) sept fois plus faible
que celui du PENF-UV (0,14). Compte tenu de l'incertitude sur les mesures d’absorbance du cristal
violet, il apparait cohérent qu’aucun effet significatif de la photodégradation du PEAd ne soit observé
ici. Ceci ne remet donc pas en cause la conclusion précédente faite a partir des PENF et PENF-UV sur
I'effet positif de la photodégradation sur le développement du biofilm. Par ailleurs, les additifs étant
présents a faibles concentrations (0,2 phr) et incorporés dans le plastique ne sont potentiellement pas
disponibles pour étre utilisés comme source de carbone par les microorganismes du biofilm et ils
n’affectent donc pas le développement du biofilm.

2.3. Composition des biofilms

La composition des biofilms en procaryotes et en diatomées sont déterminées par approche de
metabarcoding. Cette approche permet de caractériser génétiquement et identifier des individus a
partir d’'une séquence courte d’ADN choisie en fonction du groupe étudié, la séquence V4-V5 du géne
ADNr 16S pour les procaryotes et le gene rbcl pour les diatomées. Les séquences obtenues sont
traitées et ont permis la création de la table d’Unités Taxonomiques Opérationnelles (Operational
Taxonomic Unit, OTU) qui est utilisée pour regrouper des individus phylogénétiquement proches. Dans
les diverses conditions des triplicats sont considérés pour les procaryotes et les diatomées sauf dans
le cas des diatomées sur le PENF-UV un point aberrant est supprimé et des duplicats sont considérés.

(a) PEAd PENF PENEHAE | (b) PEAd PENF PENF-HAP

PEAd-UV PENF-UV-HAP PENF-UV PEAd-UV PENF-UV-HAP PENF-UV
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Figure IV-8 : Courbes de raréfaction présentant la richesse spécifique en fonction du nombre d’individus pour (a)
les procaryotes et (b) les diatomées.
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La biodiversité prend en compte a la fois la richesse spécifique et I'abondance relative des espéces.
La richesse est évaluée en fonction du nombre d’especes différentes présentes dans le biofilm et

I"abondance est I'évaluation du nombre d’individus (cellules) par espéce présents dans le biofilm.

Les courbes de raréfaction (Figure IV-8) présentent I'évolution de la richesse spécifique (OTU
Richness) en fonction du nombre d’individus. Ces courbes atteignant le stade asymptotiques ont
permis de vérifier que I'ensemble de la diversité au sein des biofilms est bien séquencé aussi bien dans

le cas des procaryotes que des diatomées.
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Figure IV-9 : alpha-diversité des communautés (a) procaryotes et (b) de diatomées de biofilms sur les différents
microplastiques. Les lignes supérieure et inférieure correspondent au premier et troisieme quartile de la

distribution des valeurs. Les valeurs médianes sont représentées par de larges lignes horizontales au milieu.
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L'alpha-diversité évaluée dans un premier temps permet de mesurer la diversité au sein d’un
échantillon grace a plusieurs indices. Les indices de richesse (nombre OTUs observed et Chaol) comme
ceux de diversité (Shannon et InvSimpson) (Figure 1V-9) nont pas montré de différence significative
quel que soit le type de microplastiques, aussi bien pour les procaryotes que les diatomées (ANOVA,
p > 0,05). Ces deux communautés sont trés diversifiées sur les microplastiques mémes si, comme
attendu, les communautés de diatomées sont moins riches et diversifiées que celles des procaryotes.

La béta-diversité est ensuite évaluée et permet d’estimer la différence de diversité inter-
échantillons. L’analyse multivariée (PCoA) basée sur I'indice de dissimilarité de Bray-Curtis, présenté
dans la Figure IV-10(a), montre des différences significatives de structure des communautés
procaryotes entre les microplastiques, méme si la dispersion des triplicats du contrdéle (PENF) limite
les conclusions (ANOVA, p < 0,0001). Il apparait que les replicats du PENF-UV sont bien clusterisés et
différents significativement de PEAd, de PEAd-UV, de PENF-HAP ou de PENF-UV-HAP. Le PEAd est aussi
significativement différent de PENF-UV-HAP comme attendu. Cependant, PEAd et PENF-HAP ne sont
pas différents, de méme que PEAd-UV et PENF-UV-HAP.
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Figure IV-10 : Analyse multivariée de type PCoA représentant les communautés (a) de procaryotes et (b) de
diatomées des biofilms sur les différents microplastiques avec la distance de Bray-Curtis.

Contrairement aux procaryotes, I’analyse multivariée basée sur I'indice de dissimilarité de Bray-
Curtis, Figure IV-10(b), ne montre pas de différence de structure des communautés de diatomées sur
les différents types de microplastiques (ANOVA, p > 0,05).

La core communauté, définie dans cette étude comme étant constituée des OTUs communs a tous
les échantillons analysés, a donné les résultats suivants : (i) 838 OTUs constituent la core communauté
chez les procaryotes sur 1017 (82 % des OTUs), ce qui représente entre 95 et 98 % des séquences, (ii)
207 OTUs constituent la core communauté chez les diatomées sur 423 (49 % des OTUs), ce qui
représente entre 91 et 96 % des séquences. Ceci indique que les différences observées entre
communautés procaryotes sur les microplastiques (Figure IV-10(a)) sont liées a des variations
d’abondances relatives de ces OTUs core qui représentent un pourcentage tres élevé des OTUs totaux.
Par ailleurs, I'absence de différence de structure de communauté chez les diatomées entre les
microplastiques (Figure IV-10(b)), associée a un nombre d’OTUs core représentant seulement la moitié
des OTUs, indique que les OTUs qui ne font pas partie de cette core font partie de la communauté rare.
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Les communautés de procaryotes, composés uniquement de taxa associés aux Bacteria, a I’échelle
des genres pour les triplicats d’analyse par condition (caractéristiques de microplastiques) sont
présentées dans la Figure IV-11. Les communautés procaryotes sont dominées dans la majorité des
conditions étudiées par les genres Croceitalea (Flavobacteriaceae) selon des proportions comprises
entre 7 et 12 % a I'exception du cas de PENF-UV-HAP pour lequel les proportions de ce genre sont
comprises entre 2 et 4 %. Le genre SAR11-Clade la est aussi dominant dans les cas du PENF-UV-HAP,
PEAd-UV et PENF-HAP (12 - 27 % des séquences). Cependant, ce genre est largement moins représenté
dans les autres conditions (< 8 %). Les genres Flavirhabdus (Flavobacteriaceae), Glaciecola
(Alteromonadaceae), Lewinella (Saprospiraceae), Oleiphilus  (Oleiphilaceae), Polaribacter
(Flavobacteriaceae) et Roseobacter (Rhodobacteraceae) représentent tous entre 2 et 7 % des
séquences sur les différents microplastiques.
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UV-HAP uv Genre

HAP uv
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Figure IV-11 : Composition des communautés procaryotes sur les différents microplastiques a I’échelle des genres.
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Les Flavobacteriaceae, dont trois genres parmi les taxa dominants dans cette étude, sont décrites
comme prépondérantes dans la dynamique des biofilms, en particulier dans la rade de Toulon [606].
De plus, Croceitalea est identifi€ comme taxa marqueur des zones avec une pollution métallique
intermédiaire dans la Rade de Toulon, ce qui correspond au site ol I’eau des mésocosmes est prélevée
pour cette étude. Glaciecola est un genre initialement isolé en eaux froides et qui fait partie des taxa
souvent identifiés dans les biofilms dans la rade de Toulon, notamment en période hivernale [605]—
[607]. Oleiphilus est un hydrocarbonoclaste dont la présence sur des microplastiques, souvent
observée al’échelle de la famille, pourrait étre liée a sa capacité a dégrader des composés aliphatiques.
Roseobacter est un genre d’Alphaproteobacteria abondant en milieu marin mais qui regroupe une
diversité fonctionnelle importante.

Une analyse discriminante de type Deseq2 (annexe 4) a permis d’identifier les OTUs les plus
dissimilaires par paires de conditions en croisant la significativité de la différence (heatmaps) a
I’'abondance (valeur absolue du log2FoldChange). Ainsi, des taxa de microorganismes qui se sont
développés préférentiellement sur une condition par rapport a d’autres sont identifiés. Cependant,
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peu d’informations existent dans la littérature quant a la présence et le réle précis de ces
microorganismes dans le milieu marin d’ou la difficulté d’associer un type a une condition bien
déterminée de microplastiques.

Les taxa procaryotes qui apparaissent enrichis sur le PENF par rapport au PEAd et au PENF-HAP est
Alteromonas sp. et par rapport au PENF-UV est Croceibacter sp.. Alteromonas est un genre important
de la communauté pionniere des biofilms qui se développent sur les particules plastiques, par ailleurs
aussi décrit comme possédant des capacités de résistance au métaux [608], [609]. Il est rare dans les
biofilms formés dans cette étude sauf dans le PENF ou il constitue en moyenne 2 % des séquences. Au
contraire, Croceibacter est un genre dominant sur I'ensemble des microplastiques testé ici et, comme
déja mentionné ci-dessus, adapté au niveau de perturbation métallique intermédiaire dans la rade de
Toulon [605], [607].

La présence de HAP semble favoriser Nitrincolaceae sp. (Pseudomonadales), Nitrosomonadaceae
sp. (Burkholderiales) et OM27 Clade (Bdellovibrionaceae). Les deux premiers taxa sont des acteurs
majeurs du cycle de I'azote. Le premier est connu pour réduire les nitrates en ammonium alors que le
second oxyde I'ammonium en nitrites. Les Bdellovibrionaceae sont une famille de prédateurs de
procaryotes ubiquistes. Les deux derniers taxa restent peu abondant (< 1 %). Cependant, le fait que les
HAP favorisent le développement de ces taxa n’est pas justifié car ces familles ne sont pas
particulierement connues pour dégrader la matiére organique non oxygénée / azotée.

La photodégradation semble favoriser Robiginitomaculum sp. (Hyphomonadaceae, < 1 %), Formosa
sp. et Ulvibacter sp. (Flavobacteriaceae, < 0,1 %) qui ne présentent pas de caractéristique claire au
niveau du genre. Les deux derniers genres incluent des especes isolées d’algues de surfaces connues
pour leur propriétés de dégradation de polysaccharides. Selon des études précédentes et les résultats
de la partie précédente, le taux de libération de carbone organique dissous des plastiques (ex. PE et
PP) est plus élevé lorsqu’ils sont exposés aux UV ce qui peut affecter I'abondance et I'activité
bactérienne ce qui soutient I’hypotheése que les caractéristiques du plastiques ont un impact significatif
sur les micro-organismes [609], [610].

La composition des communautés de diatomées a I'échelle des espéces est présentée dans la Figure
IV-12. Des triplicats d’analyse sont considérés pour les diverses conditions sauf le cas du PENF-UV pour
lequel des duplicats sont considérés.

Une petite dizaine d’espéces de diatomées (Bacillariophyta) dominent les communautés
autotrophes sur tous les microplastiques : Berkeleya hyalina, Chaetoceros sp., Cyclotella sp.,
Cylindrotheca closterium, Licmophora abbreviata et L. paradoxa, Psammodictyon constrictum,
Skeletonema costatum et Thalassiosira profunda. A I'exception des Chaetoceros et Skeletonema,
plut6t décrites comme planctoniques et dont la présence pourrait étre associée a des contaminations
lors de I’échantillonnage des microplastiques dans les mésocosmes, tous les autres taxa sont
caractéristiques des biofilms marins. De plus, Cylindrotheca closterium et Licmophora spp. sont des
taxa abondants des biofilms dans la rade de Toulon [605], [611]. La composition relative données par
séquencage du gene rbcl est a prendre avec précaution puisque le nombre de copie de ce géne dépend
du nombre de chloroplastes dans les organismes et donc de la taille des diatomées. Les diatomées de
grande taille (d’environ 200 um) seront donc théoriquement surreprésentées, mais la taille des
microplastiques (< 1 mm) limite ce biais.
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Figure IV-12 : Composition des communautés de diatomées sur les différents microplastiques a |’échelle des
especes.

Comme il n’y a pas de différence significative a I’échelle des communautés pour les diatomées, peu
de taxa sont identifiés avec I'analyse discriminante de type Deseqg2 et ce sont tous des taxas trés peu
abondants voir rares. Deux taxa en particulier semblent étre enrichis en présence de HAP et / ou suite
a la photodégradation du PE, Halamphora montana et Thalassiosira eccentrica. Le premier est
malheureusement répertorié comme taxa d’eau douce, ce qui veut probablement dire que le taxon
marin présent dans les biofilms n’est pas encore présent dans la base de données diatbarcode, ce qui
limite I'interprétation. Par contre, T. Eccentrica est associé a de fortes concentrations en hydrocarbures
dans des sédiments pollués prés de New-York, ce qui pourrait étre cohérent avec son enrichissement
sur des microplastiques dopés en HAP [612].

2.4. Conclusions

L'impact de la formulation du PE, de sa photodégradation et de |'adsorption de polluants
organiques sur le développement de biofilms en termes d’abondance et de diversité des taxas est
évalué. Ceci est réalisé en incubant les microplastiques de composition connue pendant 17 jours dans
de I'eau de mer prélevée dans la rade de Toulon et contenant des microorganismes.

La visualisation des cellules microbiennes par microscopie confocale a balayage laser montre qu’il
y eu une colonisation de microorganismes a la surface des microplastiques dans toutes les conditions
d’incubation. La quantification des biofilms par la méthode du cristal violet montre un effet marquant
pour la photodégradation dans le cas du PENF-UV qui favorise le développement de deux fois plus de
microorganismes. A contrario, la formulation et de la présence des HAP ne semblent pas
significativement affecter la quantité de biofilm qui s’est développée a la surface des microplastiques.

La composition des communautés de procaryotes et de diatomées sur les différents
microplastiques est déterminée par approche metabarcoding. Les communautés procaryotes sont
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dominées par les Flavobacteriaceae, Puniceispirillales, Alteromonadaceae, Saprospiraceae,
Oleiphilaceae et Rhodobacteraceae. La comparaison des conditions deux a deux permet de déterminer
qguelques genres qui se développent préférentiellement sur une ou plusieurs conditions. La présence
de HAP semble favoriser Nitrincolaceae sp. (Pseudomonadales), Nitrosomonadaceae sp.
(Burkholderiales) et OM27 Clade (Bdellovibrionaceae) alors que la photodégradation semble favoriser
Robiginitomaculum sp. (Hyphomonadaceae), Formosa sp. et Ulvibacter sp. (Flavobacteriaceae).
Cependant, peu d’informations existantes dans la littérature permettent d’expliquer ces différences
observées. Quant aux diatomées, il n'y a pas de différence significative a I'’échelle des communautés
et peu de taxa, trés peu abondants voir rares, sont identifiés avec I’analyse discriminante.

Ces résultats semblent suggérer quelques tendances mais ne sont pas assez significatifs pour
pourvoir en tirer des conclusions éclairantes liant la composition du microplastique aux espéces dans
le biofilm. Plus d’études sont nécessaires a ce stade pour obtenir des résultats plus significatifs en
considérant par exemple des temps de photodégradation plus longs, des concentrations plus élevées
en HAP ou méme analyser plus de réplicats pour réduire les incertitudes. Il sera aussi intéressant de
diversifier les conditions d’incubation en utilisant divers échantillons d’eaux pour avoir une meilleure
représentativité spatio-temporelle (différents lieux, différentes saisons) des biofilms ainsi que varier
les échantillons de plastiques (type de matériaux, caractéristiques physicochimique et polluants).

3. Impact sur les moules bleues Mytilus Edulis

Le but de ces expériences est d’obtenir des informations sur I'effet des microplastiques de PE sur
la moule bleue, en tenant compte des facteurs potentiellement influant : le vieillissement
photochimique et la sorption des hydrocarbures aromatiques polycycliques.

3.1. Sélection des conditions expérimentales

3.1.1. Choix de I'espece Mytilus Edulis

Les plastiques étant ubiquistes dans le milieu marin, aucune espéce marine n’est désormais
préservée. Une importance particuliére est accordée aux organismes filtreurs, dont les moules, qui du
fait de leur mode d’alimentation ont tendance a accumuler des polluants environnementaux et
permettent ainsi de fournir une mesure intégrative de la concentration et de la biodisponibilité des
polluants de I'eau de mer [613], [614]. La moule bleue, Mytilus edulis, est I'une des especes de moules
commerciales les plus importantes et contrairement a de nombreux autres organismes d’importance
commerciale équivalente en aquaculture, tels que les vertébrés et les crustacés, les moules sont
presque completement sédentaires. Elles sont faciles a trouver, se reproduisent rapidement et ont un
cycle de vie entierement cartographié. Ce sont des organismes relativement simples et qui produisent
des enzymes de stress directement liées aux perturbations environnementales. Tous ces facteurs en
font un organisme expérimentalement rentable, parfait pour la dissection et les expériences d’études
d’impacts [614], [615].

3.1.2. Matériaux plastiques et conditions d’exposition

Dans la littérature, les effets des HAP et des microplastiques sur les moules ont été étudiés
séparément, cependant I’évaluation de leurs effets combinés est encore incompléete [478], [554].
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Les conditions expérimentales sélectionnées ici permettent de déterminer : (i) I'effet de présence
de microplastique (MP), (ii) I'effet de la photodégradation des plastiques (MP-UV), (iii) I'effet de la
présences des HAP dans les microplastiques (MP-HAP) et (iv) I'effet combiné de la photodégradation
des microplastiques et de la présence des HAP sur ces derniers (MP-UV-HAP).

Des mélanges microplastiques-eau a une concentration de 20 mg/L ont été préparées par condition
expérimentale. Les microplastiques de base utilisés sont des microspheres de PE ayant une densité
égale a 1,08 ce qui les empéche de flotter (densité eau de mer 1,03) et augmente la probabilité de leur
ingestion par les moules.

Les microplastiques photodégradés, exposés aux UV pendant 1000 heures dans la SEPAP 12/24, ont
un indice carbonyle de 0,036 qui est relativement faible par rapport a ceux du PENF utilisés dans les
études précédentes mais équivalents a ceux des PEAd. Ceci est d{i a la composition en stabilisant des
PE Cospheric qui, selon le fournisseur Cospheric LLC, peut aller jusqu’a 30 %.

Les PE contenant les HAP sont dopés en suspension dans I’eau a une concentration de 1 pg/L pour
les HAP légers (Phe et Fla) et de 0,5 pg/L pour les HAP lourds (BaA et BaP). Les aquariums contenant
les moules sont ensuite dopés des mélanges microplastiques-eau a une concentration de 10 pg/L. Dans
chacun de ces systemes PE-eau, a I'atteinte de I'équilibre, une certaine quantité de HAP est sorbée sur
le PE et une autre quantité de HAP reste dissoute dans I’eau. Selon les coefficients de diffusion (D) des
HAP dans le LDPE déterminés par (Rusina et al., 2010), I’équilibre est atteint entre 8 min et 7 heures
(valeur minimale pour la diffusion de Phe, « composé le plus rapide » log D =- 12,45 m?.s%, dans des
microsphéeres de plus petite taille de 27 um de diamétre ; valeur maximale pour la diffusion du BaP, «
composé le plus lent » log D = -13,72 m2.s?, dans des microsphéres de plus grande taille de 45 um de
diametre). Dans cette étude, la quantification des HAP sorbés sur les microsphéres de PE n’a pas été
possible en raison de la faible quantité de PE utilisée pour simuler les niveaux de contamination
environnementale qui est insuffisante avec nos limites de détection. Néanmoins, des valeurs
théoriques (Tableau IV-1) basées sur les coefficients de partage PE-eau permettent de supposer les
concentrations de HAP dans I’eau et sorbés sur les microsphéres de PE.

Tableau IV-1 : Estimation de la répartition des HAP dans les systémes Eau — PE a I’équilibre thermodynamique.
Les valeurs sont calculées a partir des coefficients de partage déterminé par Choi et al., 2013°[594] pour I'eau
ultrapure et 'eau de mer. Le mélange initial pour le dopage des PE en HAP contient 4 mg de PE dans 200 mL de
I'eau ultrapure et I'aquarium des moules contient 200 ug de PE dans 20 L d’eau de mer reconstituée.

log Kpgw @ Mélange initial log Keg/w ? Aquarium
eau ultrapure Eau PE eau de mer Eau PE
L/kg ug/L ug/g L/kg ng/L ng/g
Phe 4,04 0,82 8,99 4,10 0,49 6,29
Fla 4,75 0,47 26,46 4,85 0,49 35,34
BaA 5,43 0,07 21,08 5,55 0,24 86,90
BaP 6,14 0,02 24,13 6,11 0,25 319,62

Aprés 8 jours d’exposition, les caractéristiques biométriques et le taux de mortalité des moules sont
déterminés par condition. Pour mieux comprendre I'effet des conditions avec les MP, I’étude du stress
oxydatif ainsi que la lipidomique sont réalisées.
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3.2. Caractéristiques biométriques et mortalité des moules

Le Tableau IV-2 montre les masses moyennes des moules entiéres mesurées avant la dissection
pour chaque condition expérimentale. La masse moyenne la plus faible est de 6,00 + 2,22 g et la plus
élevée de 7,89 £ 2,67 g correspondant respectivement aux MP-UV et MP-HAP. Le test de Kruskal-Wallis
n’a montré aucune différence significative des masses des moules en fonction de la condition.

Tableau IV-2 : Masses moyennes des moules et les taux de mortalité par condition.

Masse moyenne des moules (g)

Contréle MP MP-UV MP-HAP MP-UV-HAP
7,23+1,79 7,39+1,74 6,00 £ 2,22 7,89 £ 2,67 7,56 £ 1,65
Moyenne de mortalité des moules des triplicats d’aquarium (/20)

Controle MP MP-UV MP-HAP MP-UV-HAP
4,0 6,7 6,7 5,7 6,7

En considérant le taux de mortalité des moules, le contréle (condition sans microplastiques) semble
présenter le taux de mortalité le plus faible (4 moules sur 20) par rapport aux autres conditions avec
les MP (plus de 5,7 moules sur 20). Cependant, aprés un test de Kruskall Wallis, il n’y a pas de
différences significatives entre ces taux et la présence de microplastiques n’engendre pas
systématiquement une surmortalité des individus.

3.3. Marquage biochimique

3.3.1. Protéines totales

La Figure IV-13, montre les diagrammes en boite de moustache pour les teneurs totales en
protéines dans la glande digestive, les branchies et le manteau. Dans les glandes digestives, les valeurs
médianes sont respectivement égales a 2,05 ; 1,76 ; 2,59 ; 1,71 et 2,13 mg/g pour le contréle et les
traitements MP, MP-UV, MP-HAP et MP-UV-HAP.
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Figure 1V-13 : Teneurs totales en protéines mesurées dans (A) les glandes digestives, (B) les branchies et (C) le
manteau de M. Edulis exposés a des microplastiques (MP), des microplastiques exposés aux UV (MP-UV), des
microplastiques avec des HAP (MP-HAP), des microplastiques exposés aux UV et dopés en HAP (MP-UV-HAP) a
10 ug/L et le contréle sans microplastiques (n=15). Les lettres (a, b et ab) correspondent a la significativité des
différences entre les traitements (test de Kruskall Wallis ; p < 0,05).
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Le taux de protéines total dans les glandes digestives est ainsi significativement plus élevé dans le
cas du MP-UV et significativement plus faible dans le cas du MP-HAP (selon le test de Kruskall Wallis).
En revanche, dans les branchies et le manteau, aucune différence significative n’est mise en évidence
pour les protéines.

Méme si des différences peuvent apparaitre entre les conditions expérimentales, ces taux de
protéines ne sont pas interprétables en eux-mémes. Dépendant de I'organisme étudié, ces taux de
protéines totales sont essentiellement utilisés pour corriger les taux des différentes enzymes
présentés ci-apres.

3.3.2. Stress oxydatif

Les espéeces réactives produites dans la cellule au cours du métabolisme cellulaire normal peuvent
réagir chimiquement avec les biomolécules cellulaires telles que les acides nucléiques, les protéines et
les lipides, provoquant ainsi leurs modifications oxydatives entrainant des altérations de leurs
compositions et des dommages potentiels a leurs activités cellulaires.

Poury remédier, les cellules ont développé plusieurs mécanismes de défense antioxydants (comme
les métabolites, les vitamines et les enzymes) pour neutraliser ou atténuer les effets nocifs des espéces
réactives et / ou de leurs sous-produits.

Ainsi, toute perturbation de I’équilibre au niveau des antioxydants et des espéces réactives entraine
un état physiologique appelé « stress oxydatif » [616]-[618]. Le suivi de biomarqueurs est ainsi
essentiel lors de I'exposition des moules a différentes conditions qui peuvent potentiellement
engendrer leur stress oxydatif.

Les activités des biomarqueurs CAT, SOD et GST (qui sont des biomarqueurs de défense chargés de
la dégradation des xénobiotiques) dans les glandes digestives, les branchies et le manteau sont
représentées sous forme de boites a moustaches dans la Figure IV-14.

Sur ce graphique, les lettres a, b et ab correspondent a la significativité des différences entre les
traitements (test de Kruskall Wallis ; p < 0,05) : seuls les traitement n’ayant pas de lettre commune
sont significativement différents (par ex. deux traitement notés a et b sont significativement différents,
deux traitements notés a et ab ne le sont pas). Dans le cas ou I'organisme est soumis au stress oxydatif,
les activités de ces enzymes sont censées augmenter. Les valeurs sont normalisées par la quantité
totale de protéines.

La CAT élimine le peroxyde d’hydrogéne des cellules lors du métabolisme basal (métabolisme
permettant d’assurer I'énergie minimum quotidienne permettant a I'organisme de survivre) ou aprés
une génération de radicaux oxygénés induite par la pollution qui peut étre dans la limite de tolérance
de I'organisme [619], [620]. Les variations de I'activité CAT ont été validées comme indicateur de stress
oxydatif dans des études précédentes en fonction de parametres océanographiques (température,
salinité, oxygene, pH) chez des mollusques collectés sur le terrain [621], [622]. Dans cette étude, les
valeurs médianes pour la CAT pour le contréle et les traitements MP, MP-UV, MP-HAP et MP-UV-HAP
respectivement sont de (A) 3,10; 10,17 ; 3,76 ; 7,96 et 14,75 umol/min/mg dans les glandes digestives,
(B) 5,50; 5,84 ; 5,95 ; 6,80 et 7,43 umol/min/mg dans les branchies et (C) 5,83 ; 8,38 ; 7,40 ; 6,43 et
8,09 umol/min/mg dans le manteau.
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Figure 1V-14 : Activité CAT mesurée dans (A) les glandes digestives, (B) les branchies et (C) le manteau, activité
SOD mesurée dans (D) les glandes digestives, (E) les branchies et (F) le manteau et activité GST mesurée dans (G),
les glandes digestives, (H) les branchies et (I) le manteau de M. Edulis exposés a des microplastiques (MP), des
microplastiques exposés aux UV (MP-UV), des microplastiques avec des HAP (MP-HAP), des microplastiques
exposés aux UV et dopés en HAP (MP-UV-HAP a 10 ug/L et le contréle sans microplastiques (n=15). Les lettres (a,
b et ab) correspondent a la significativité des différences entre les traitements (test de Kruskall Wallis ; p < 0,05).

Dans les glandes digestives, les moules incubés selon la condition MP-UV-HAP montrent des
activités CAT significativement plus élevées que le controle alors que les autres conditions ne montrent
pas des différences marquées par rapport au controle. Un tel effet n’est pas observé dans la condition
MP-HAP ce qui signifie que ce ne sont pas les HAP solubilisés dans I’eau qui induise la suractivité CAT,
ni les HAP sorbés sur des MP non photodégradés. Par ailleurs, les conditions MP et MP-UV ne
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présentent pas non plus de suractivité CAT, ce qui signifie que la simple ingestion de MP, méme
photodégradés, n’induit pas non plus d’effet sur ce biomarqueur. Ainsi, seule la combinaison MP-UV-
HAP induit une augmentation de I'activité CAT. Compte tenu des résultats obtenus par ailleurs, cette
observation peut éventuellement étre expliquée par le fait que les MP photodégradés peuvent plus
facilement libérer les HAP sorbés dans I'organisme de la moule que les MP non photodégradés. La
disponibilité de ces polluants, HAP et les produits de photodégradation, dans la condition MP-UV-HAP
a engendré I'augmentation de I'activité en CAT pour défendre I'organisme [484], [623]. D’autre part,
pour les branchies et le manteau aucune différence significative n’est constatée entre les différentes
conditions. En comparant les trois organes étudiés, les valeurs d’activité catalase sont du méme ordre
de grandeur.

La SOD est une enzyme oxydoréductase qui catalyse la dismutation de I’anion superoxyde en
oxygene et peroxyde d’hydrogéne [624], [625]. Les valeurs médianes pour la SOD pour le controle et
les traitements MP, MP-UV, MP-HAP et MP-UV-HAP sont respectivement de (A) 9,57 ; 9,95 ; 8,14 ;
16,27 et 10,83 U/min/mg dans les glandes digestives, (B) 16,79 ; 19,14 ; 11,53 ; 14,25 ; 16,87 U/min/mg
dans les branchies et (C) 13,58 ; 12,98 ; 8,64 ; 8,10 et 7,13 U/min/mg dans le manteau.

Dans les glandes digestives, les activités de SOD sont significativement plus faibles pour les moules
présentes dans les aquariums contaminés par des microplastiques exposés aux UV (MP-UV) par
rapport a celles dans les aquariums contenant des microplastiques absorbant les HAP (MP-HAP).
L’augmentation de I'activité SOD aprés exposition aux MP-HAP indique qu’il est nécessaire de contrer
I'excés de radicaux superoxyde (O,e-) et de les transformer en H,O, moins nocif pour éviter de
dommage supplémentaire a I'organisme. Cet effet a été déja présenté dans des études antérieures sur
des moules exposés a des microplastiques (PS, mélange PP et PE) et des microplastiques de PS
contenant du Fla [484], [623]. Par ailleurs la raison pour laquelle I'activité SOD est inférieure dans le
cas du MP-UV par rapport au MP-HAP n’est pas identifiée. Une diminution de I’activité SOD dans les
glandes digestives des moules exposées a des microplastiques de PE et de PP (100 pg/L) par rapport
au controle a été remarqué dans une étude précédente mais cet aspect n’a pas été expliqué [623]. Par
ailleurs, la différence entre les deux conditions MP-UV et MP-HAP ne permet pas de conclure sur I'effet
des microplastiques et leur composition chimique sur I’activité SOD car ces deux conditions présentes
des effets contraires et la variation dans chacun de ces cas n’est pas significativement différente du
controle. D’autre part, il n'y a pas de différences significatives de la SOD dans les glandes digestives
entre les autres conditions d’incubation. Aucune différence significative n’est observée pour les
activités SOD dans les branchies entre les différentes conditions d’incubation. Dans le cas du manteau,
I"activité SOD est significativement plus faible pour dans la condition MP-UV-HAP par rapport au
controle. Ce résultat est difficilement explicable, ces enzymes de défense étant censées augmenter en
cas de stress. En comparant les trois organes étudiés, les valeurs d’activité SOD sont aussi du méme
ordre de grandeur.

LA GST est une enzyme congue pour détoxifier les cellules et les protéger des substances toxiques.
lls sont médiateurs du stress oxydatif et une augmentation de I’activité GST est aussi directement liée
au stress d’un organisme [626]. Les valeurs médianes pour la GST pour le controle et les traitements
MP, MP-UV, MP-HAP et MP-UV-HAP sont respectivement de (A) 16,12 ; 26,74 ; 2,26 ; 2,41 et 13,47
nmol/min/mg dans les glandes digestives, (B) 0,00 ; 0,21 ; 0,19 ; 0,00 et 0,20 nmol/min/mg dans les
branchies et (C) 7,97 ; 5,66 ; 5,77 ; 3,06 et 5,72 nmol/min/mg dans le manteau.
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Dans les glandes digestives, I'activité de la GST dans les moules incubés dans la condition MP est
significativement plus élevée que celles dans les conditions MP-UV et MP-HAP. L’activité supérieure
de la GST dans la condition MP pourrait étre attribuée a une production excessive de cette enzyme
pour réagir a la présence de contaminant, cependant la valeur de GST obtenue dans cette condition
n’est pas significativement différente du contréle. Toutefois, la diminution significative de I’activité
GST dans les cas de MP-UV et MP-HAP par rapport au MP pourrait étre expliquée par la dégradation
de la GST ou par sa désactivation potentiellement di a la présence des HAP ou des produits de
photodégradation de PE. L’inactivation de la GST par des xénobiotiques tels que les métaux ou les
produits pharmaceutiques a été déja rapportée et une diminution de son activité a été déja constatée
dans les glandes digestives des moules exposées pendant 10 jours a de fortes concentrations de
microplastiques de PE et de PP (100 pg/L) [623], [627]. Cependant, les activités GST dans ces conditions
ne sont pas significativement différentes de celle du contréle. Aucune différence significative n’est
observée pour les activités GST dans les branchies et le manteau entre les différentes conditions
d’incubation.

Pour les expériences réalisées, seule la combinaison MP-UV-HAP induit un stress oxydatif significatif
détecté par I'augmentation de I'activité CAT au niveau des glandes digestives. D’autres différences
significatives apparaissent entre conditions d’exposition aux microplastiques mais la non-significativité
des différences observées avec les controles limite I'interprétation des résultats. Dans tous les cas les
glandes digestives semblent étre plus directement affectées par un stress oxydatif que les branchies
et le manteau. Ces résultats pourraient s’expliquer par lI'accumulation des particules ingérées
essentiellement dans les voies digestives par rapport aux autres organes [628]. L'impact de la diffusion
des composés organiques a travers les organes de la moule [629], [630] n’est pas observé ici.

3.3.3. Neurotoxicité - Acétylcholinestérase (AChE)

L'enzyme AChE est considérée comme un biomarqueur approprié pour détecter la pollution de
I’environnement causée par des composés neurotoxiques (par exemple les composés
organophosphorés, les métaux, etc.). L’AChE (hydrolase a sérine, enzyme qui intervient dans
I’hydrolyse des substrats) est responsable de la terminaison du signal au niveau des synapses
cholinergiques par hydrolyse rapide du neurotransmetteur acétylcholine. La présence des composés
neurotoxiques mentionnés ci-dessus entraine une inhibition mesurable de cette enzyme. En
conséquence, I'acétylcholine s’accumule et la membrane postsynaptique reste hyperpolarisée et la
transmission nerveuse est interrompue. A cet égard, les composés neurotoxiques peuvent provoquer
de graves dysfonctionnements allant des changements de comportement, a la paralysie ou méme a la
mort [631], [632].

La Figure IV-15 présente les activités AChE mesurées dans (A) les glandes digestives, (B) les
branchies et (C) le manteau de M. Edulis exposés aux microplastiques dans différentes conditions. Les
valeurs médianes de la GST pour le contréle et les traitements MP, MP-UV, MP-HAP et MP-UV-HAP
sont respectivement de (A) 9,15 ; 7,02 ; 4,48 ; 5,00 et 3,16 mol/min/mg dans les glandes digestives, (B)
4,81 ; 3,66 ; 4,69 ; 4,77 et 3,80 mol/min/mg dans les branchies et (C) 0,00 ; 9,46 ; 6,23 ; 4,28 et 7,67
mol/min/mg dans le manteau. Aucune différence significative n’est remarquée entre les différentes
conditions ni dans les glandes digestives ni dans les branchies. Néanmoins dans le manteau, les
activités AChE sont significativement plus faibles dans la condition contréle que dans les autres
conditions en présence de microplastiques. Ce résultat va a I’encontre de ce qui est attendu et reste
sans explication. Dans une étude précédente sur des moules exposées a des microplastiques de PS et
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une autre dans laquelle les moules sont exposées a des microplastiques et des lixiviats de PVC, la
présence de tel contaminant a engendrer une inhibition de I'activité AChE [633], [634].
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Figure IV-15 : Activités AChE mesurées dans (A) les glandes digestives, (B) les branchies et (C) le manteau de M.
Edulis exposés a des microplastiques (MP), des microplastiques exposés aux UV (MP-UV), des microplastiques
avec des HAP (MP-HAP), des microplastiques exposés aux UV et dopés en HAP (MP-UV-HAP) a 10 ug/L et le
contréle sans microplastiques (n=15). Les lettres (a, b et ab) correspondent a la significativité des différences entre
les traitements (test de Kruskall Wallis ; p < 0,05).

3.3.4. Immunotoxicité - phosphatase acide

Comme chez les organismes stressés et malades le niveau d’AcP augmente. Ainsi il est intéressant
de mesurer I’AcP dans I’'hémolymphe des moules [635], [636]. Les activités AcP médianes pour le
controle et les conditions MP, MP-UV, MP-HAP et MP-UV-HAP sont respectivement égales a 31,65
(14,65-64,47) ; 20,22 (10,57-67,78) ; 31,12 (8,65-67,22) ; 34,57 (7,42-56,36) et 28,89 (8,02-49,87) UI/L.
Aucune différence significative n’est observée entre les différentes conditions. Aucune immunotoxicité
des différents MP testés ici n’a donc pu étre mise en évidence dans nos conditions expérimentales.

3.4. Approche métabolomique

Les lipides jouent un role important dans I’homéostasie des organismes. Chez M. Edulis, les lipides
peuvent montrer comment I'organisme réagit a une exposition chronique ou aigué a des facteurs de
stress. Leur étude permet l'identification potentielle de nouveaux composés de stress, et permet une
analyse plus approfondie des réponses au stress. Dans ce cas particulier, I'objectif est de déterminer
si différentes compositions lipidiques sont liées aux réponses des moules au stress.

Deux matrices de données métabolomiques pour les ions positifs et négatifs sont obtenues par
conditions expérimentales aprés injection des extraits lipidiques en FIA-HRMS. Les matrices sont
formées d’une sélection de m/z réalisée a I'aide d’un logiciel de sélection automatique de pics [637].
Dans un premier temps, une analyse en composantes principales (ACP) est réalisée pour discriminer
entre les extraits lipidiques des moules incubées avec des microplastiques différents et le contréle. Les
résultats sont présentés dans la Figure IV-16 pour (A) les ions positifs et (B) les ions négatifs.
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Figure IV-16 : Représentation de I'analyse en composantes principales des données FIA-HRMS des extraits
lipidiques des glandes digestives de M. Edulis de la condition contréle et de ceux exposés a des microplastiques
(MP), des microplastiques exposés aux UV (MP-UV), des microplastiques avec des HAP (MP-HAP), des
microplastiques exposés aux UV et dopés en HAP (MP-UV-HAP) ¢ 10 ug/L et le contréle sans microplastiques. A :
ions positifs et B : ions négatifs.

Dans les deux cas pour les ions positifs et négatifs, I’analyse en composantes principales ne montre
pas de discrimination entre les extraits lipidiques des moules de contrble et des extraits de celles
incubées avec les microplastiques. Ce résultat ne montrant aucun cluster spécifique quelles que soient
les conditions et ne permet pas d’émettre une hypothése sur les ions potentiellement impliqués dans
les altérations lipidiques par exposition aux microplastiques.

Pour approfondir cette étude, une analyse supervisée des données par régression des moindres
carrés partiels avec une analyse discriminante (PLS-DA) est réalisée sur les matrices de données
métabolomiques obtenues pour les ions positifs et négatifs. Pour chaque type d’ions, quatre analyses
sont réalisées pour la discrimination de chacune des conditions MP, MP-UV, MP-HAP, MP-UV-HAP par
rapport au contréle sans microplastique. Les 20 premiéres « Very Important for Projection » (VIP) avec
un score supérieur a 2 sont sélectionnées car elles peuvent étre considérées comme significatives pour
la discrimination des traitements des moules par rapport aux témoins.

Les résultats pour les données des ions négatifs ne montrent pas de discrimination des moules
entre les conditions et le contréle et donc ne sont pas présentés. Pour les ions positifs, les « scores
plots » et « loading plots » permettant d’identifier les ions potentiels responsables de la discrimination
sont présentés sur la Figure IV-17.

Les résultats graphiques de I'analyse discriminante sont similaires et mettent en évidence une
séparation entre le contrdle et chacune des conditions avec les microplastiques selon la composante 1
(axe horizontal) avec des pourcentages de contribution allant de 3,8 a 4 %.

159



Chapitre IV : Impacts éco-toxicologiques

Component 2 (3 8 %)

Component 2 { 4 %)

les10 2e+10 Je+10
L L

Do=00

1o+10

20+10
L

3e+10
L

°®

°s8

o
800
(]

ode

o Controle
MP

de+10 00+00 1e+10

Companert 1 {39 %)

A

510,6607756
6224590971
9207666467
260,6180991
762.7581726
7H6.8567629

240.82687
367.4189005
2107005347
522 9457406

82270419
4674607591
1P BO0RE
968, 9943282
845,9467333
362,3961821
410,0001008
2117673877

125092741

566 5720606

-2e+10 -le+10 Oe=00 1e+10 2e+10 Je+10
L L L L

Je+10

O Contréle
O MP-HAP

de+10

-2e+10

g T T
“le+10 Oe+00 1e+10

Component 1 (3.0 %)

C

6795228813
3264514735
B10.7805347
1290,548014
E50.9773008
B0O.T7ATIIA
8219267002
9219913514
534 5087254
504 0536083
648, 7B81311
734,74005
637 6260496
17420377
BOT STR5035
3864363432
607.T045500
3654324048
45 F0TE
B55.9796434

VIP scores

24 26 28 30 32

VIP scores

Component 2 { 3.6%)

Component 2 {37 %)

-le+10 Oe+00 le+10 2e+10

2e+10

Gee 10

3e+10

10

2o+

1e+10

10+10

20410

o

o MP-UV
© Contrdle

T
2e=10

Le+10 Oe+00 le+10

Componert 1 (3.8 %)

F2LODLIS1A

SHANETE |

973017681

466434688 |

10,7805347
BLIGGU0ST
180, 7455813
2606135991
STOBEITISS
764.7368572

7547172058 |

TI,T4845
4532772987

sas0MmE |

419.4109805
36.7UAI348
1290650914

W |

1023,053571
899723244

0e+00
L

30410
L

°
°e

<

MP-UV-HAP
© Contrdle

T T T
Aes10 De+00 le+10

Component 1 (4 %)

D

261 AT3TIST
TE2.TSELTZE
B30, TRE27EA
2614470938
327 306565
12056075
522473547
778,7401823
3404763868
43 B86CST
260 G18EEE1
267 3Z66AET
53460678
6234682367
0380416827

AB6ABSTE
1161318886
1570864577
380025402
B30 939065

VIP scores

T T
20 25 30

WIP scores

35

Figure IV-17 : Score plots et loading plots de I’analyse en composantes principales supervisée des matrices d’ions positifs dans les extraits lipidiques des glandes digestives de
M. Edulis dans la condition contréle par rapport a ceux dans les conditions exposés a (A) des microplastiques (MP), (B) des microplastiques exposés aux UV (MP-UV), (C) des
microplastiques avec des HAP (MP-HAP) et (D) des microplastiques exposés aux UV et dopés en HAP (MP-UV-HAP) & 10 ug/L. High correspond a une sur-régulation et low
correspond a une sous-régulation entre les deux conditions.
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La liste des ions d’importance variable dans les projections est déterminée (Tableau IV-3) et elle est
utilisée pour construire un diagramme de Venn (Figure IV-18) [555].
Tableau 1V-3 : Liste des ions positifs importants discriminants entre la condition contréle et chacune des

conditions d’exposition aux microplastiques. (+) sur-régulés dans une condition par rapport au contréle et (-) sous-
régulés dans la condition par rapport au contréle. e.c. : équivalent contréle.

lons communs au contrdle

MP MP-UV MP-HAP MP-UV-HAP
(m/z)
260,618 + + e.c.
340,427 + e.c. e.c.
466,437 e.c. + e.c.
579,670 + + e.c. e.c.
643,667 e.c. - e.c. -
734,750 e.c. + + e.c.
782,758 + e.c. e.c. +
810,781 - - - e.c.
921,991 e.c. + + e.c.
1290,649 e.c. + + e.c.
Autres ions Sur-régulés 6 5 10
(nombre) Sous-régulés 5 4 9 4
MP-UV w 11
(18) > 2
2 0
10 - 5 14
0
1 0
1 0
\,.

Figure IV-18 : Diagramme de Venn montrant le nombre d’ions positifs communs aux conditions sélectionnées.

Les ions les plus importants sont soit sur ou sous-régulés dans les conditions avec les
microplastiques par rapport au contréle. Parmi ces m/z sélectionnés il n’y a aucun ion commun a toutes
les conditions. Néanmoins, il existe des ions sur ou sous-régulés dans les extraits lipidiques de plusieurs
conditions. Ainsi, I'ion de m/z 466,437 n’est sur-régulé et I'ion de m/z 643,667 n’est sous-régulé que
dans les conditions dans lesquelles les microplastiques sont exposés aux UV (MP-UV et MP-UV-HAP).
Il est ainsi possible de dire que la photodégradation des plastiques peut potentiellement engendrer
une sur-régulation de I'ion de m/z 466,437 et une sous-régulation I'ion de m/z 643,667 par rapport au

161



Chapitre IV : Impacts éco-toxicologiques

controle. Toutefois, pour les autres ions, aucune tendance logique ne ressort. Par exemple, I'ion ayant
un m/z de 260,618 est sur-régulé a la fois dans MP, MP-UV et MP-UV-HAP par rapport au contrle mais
n’est pas significativement différent entre la condition MP-HAP et le contréle. La présence de cet ion
dans ces conditions bien différentes ne permet pas de le relier a une caractéristique spécifique des
microplastiques.

Les m/z partagés entre certains traitements sont également montrés sur le Tableau IV-4. Seuls cing
ions sont identifiés a partir de la base de données Lipid Blast [558]. Quatre d’entre eux sont identifiés
comme des diradylglycérolipides et le cinquieme comme un triradylglycérolipide, aucun n’a été
précédemment mentionnés dans les études sur les moules. Cependant, plus de recherches doivent
étre effectuées sur la présence de ces lipides avant de pouvoir en tirer davantage de conclusions.

Tableau IV-4 : Les m/z des ions positifs d’intéréts mis en évidence suite a I’analyse en composantes principales
supervisée des données d’analyse des extraits lipidiques annotées selon la base de données Lipid Blast [558].

Régulation par rapport au

m/z Conditions R Annotations
contrédle
780,745 MP-UV - diradylglycerolipids (46:1)
782,758  MP ; MP-UV-HAP + diradylglycerolipids (46:0)
820,785 AMP-PAH + diradylglycerolipids (49:2)
822,784 MP + diradylglycerolipids (49:1)
920,767 MP - triradylglycerolipids (56:8)

3.5. Conclusions

L'impact des microsphéres de PE, de leur photodégradation et de |'adsorption de polluants
organiques est évalué sur une espece de moules bleues Mytilus Edulis en termes de stress oxydatif et
d’approche métabolomique. Ceci est réalisé en incubant les moules pendant 8 jours dans des
aquariums avec une concentration de 10 pg/L de microplastiques ayant des compositions chimiques
maitrisées.

Des biomarqueurs de défense (CAT, SOD, GST) et un biomarqueur de dommage (AChE) sont
mesurés aprés exposition dans les glandes digestives, les branchies et le manteau et un indicateur
d’immunotoxicité (AcP) est mesurée dans I’hémolymphe.

Ainsi, il a été possible de montrer que dans les glandes digestives: (i) I'activité CAT est
significativement plus élevée pour les moules incubées selon la condition MP-UV-HAP que pour le
controle, (ii) I'activité SOD est significativement plus faible dans les moules incubés selon la condition
MP-UV par rapport a celles dans la condition MP-HAP et (iii) I'activité de la GST dans les moules incubés
dans la condition MP est significativement plus élevée que celles dans les conditions MP-UV et MP-
HAP. Dans les branchies, les activités des biomarqueurs ne sont pas affectées par les différentes
conditions. Dans le manteau, I'activité SOD est significativement plus faible pour dans la condition MP-
UV-HAP par rapport au controle. A part ces quelques effets mentionnés, aucune autre différence n’est
remarquée pour la CAT, SOD et GST dans ces organes. Par ailleurs, aucune neurotoxicité (inhibition
d’activité AChE) n’est constatée dans le manteau en présence de microplastiques par rapport au
controle. Au contraire, dans le manteau, les activités AChE sont significativement plus élevés en
présence de microplastiques par rapport au contréle alors que celles-ci devraient diminuer en cas de
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stress. Plus d’études sont nécessaires afin de confirmer ou infirmer ce résultat et comprendre cet effet.
Aucune immunotoxicité (activité AcP) n’est constatée dans I’'hémolymphe quelles que soient les
conditions d’exposition.

L'approche métabolomique de I'analyse des lipides par FIA-HRMS a permis de mettre en évidence
des différences de profils lipidiques entre le contrble et les différentes conditions d’exposition aux
microplastiques. Cependant, peu de tendances logiques des variabilités des ions ressortent entre les
conditions. Cing de ces lipides ont pu étre identifiés (quatre diradylglycérolipides et un
triradylglycérolipide). Cependant, des études supplémentaires sont nécessaires pour conclure sur la
variation de la composition des extraits lipidiques entre les conditions d’incubation.

En perspective, des études complémentaires, avec des temps d’exposition plus longs et une
concentration plus élevée en contaminant (plastiques + produits de photodégradation + polluants
organiques), seraient intéressantes afin de mettre en évidence de facon plus significative I'effet d’une
pollution aux microplastiques sur les moules.
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Chapitre V Transfert mer-atmosphere
des particules plastiques

La notion de « missing plastic » (Ch. I, 2.2.3), signalant la différence entre la quantité de plastiques
estimés par les modéles et celle échantillonnée, traduit I'existence d’un ou plusieurs puits de
plastiques non pris en compte dans les modeles utilisés [15]. Ceci est le plus souvent attribué a la
fraction nano des plastiques non analysée ou aux plastiques perdus au fond des mers et océans.
Cependant, il existe encore des facteurs inconnus qui ne sont pas pris en compte dans ces modeles et
il n’y a toujours pas de réponse définitive au bilan de masse négatif des débris plastiques marins
entrants par rapport aux débris plastiques marins détectés.

D’autre part, des micro plastiques sont détectés dans des régions éloignées des sources potentielles
de pollution signalant ainsi I'importance du transport atmosphérique dans la problématique globale
MP-NP [529]-[532].

Pour répondre a ces deux problématiques, il a été suggéré récemment que les particules de
plastique pouvaient étre transférées de la surface de I'océan a I'atmosphére par I'éclatement de bulles
d’air a la surface de la mer suite a I'effet du vent et au déferlement des vagues [97], [486], [487].

Dans ce travail, le transfert eau-air des MPs et/ou NPs par I’éclatement des bulles est évalué dans
des conditions de laboratoire contrélées. L’approche utilisée consiste a simuler I’éclatement des bulles
d’air a la surface d’eau de composition « synthétique » et des eaux naturelles dopées en MP ou NP. La
distribution granulométrique des particules transférées vers I'air est enregistrée en fonction de la taille
et du type de particules, de la composition de 'eau, de la taille des bulles et de I'effet de Ila
photodégradation.

1. Transfert en fonction de la taille des particules

Pour déterminer les tailles de particules qui sont le plus susceptibles d’étre transférées vers
I’atmosphere par I'éclatement des bulles, 5 gouttes de standard de PS monodispersé de différentes
tailles, 350 nm, 600 nm et 1 um sont ajoutées dans |'eau ultrapure dans des expériences
indépendantes. Le verre fritté (porosité 3) est utilisé pour générer les bulles et le systeme est utilisé
sans ligne de dilution.

La Figure V-1 montre les concentrations de particules normalisées en fonction de la taille des
particules (en nm) selon les canaux de mesure de I'OPC.

Comme présenté dans la Figure V-1, pour les particules de PS de taille égale a 600 nm et 1 um,
aucune différence significative n’est observée entre le bruit de fond et le signal d’intérét suite a I'ajout
de particules. Cela signifie qu’aucun transfert de particules n’a lieu. Cependant, le profil de distribution
obtenu apres I'ajout de particules de PS de 350 nm montre clairement que les particules de 350 nm
sont transférées dans I'atmospheére sous forme de particules isolées (350 nm) ou d’agglomérats (taille
supérieure a 350 nm).

167



Chapitre V : Transfert mer-atmosphere des particules plastiques

50 -
45_- - < =350 nm - Bruit de fond

: —&— 350 nm - Signal d'intérét
40 + - 0 - 600 nm - Bruit de fond

—e— 600 nm - Signal d'intérét
- 0 -1 um - Bruit de fond
—e— 1 ym - Signal d'intérét

p

dN / dlog(D ) [cm™]
S B

[y
[&)]
1 L

10

T
&00 090 o »“’QQ '&00 ,}900
Taille des particules [nm]

S ® S
® S &

Figure V-1 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC aprés ajout de particules de PS de
différents diametres dans de I’eau ultrapure. Les symboles fermés représentent le signal d’intérét moyenné
pendant 20 min apreés I’ajout de particules et la stabilisation du signal. Les symboles ouverts représentent le signal
de bruit de fond moyen obtenu pendant 10 min avec de I’eau ultrapure juste avant I’ajout de particules.

Méme si les particules de PS sont en suspension dans I'eau, les particules plus grosses ont tendance
a décanter en raison de leur densité de 1,05 (a 25°C). Ainsi, les particules PS 350 nm sont davantage
susceptibles d’étre dispersées dans la colonne d’eau et transportées par les bulles jusqu’a la surface
tandis que celles de 600 nm et 1 um ont tendance a s’accumuler dans le bas de la colonne d’eau malgré
le bullage. Ces tailles de particules sont de ce fait moins enclines a étre transférées dans la phase
atmosphérique lors de I'éclatement des bulles du fait de leur faible présence en surface.

2. Transfert en fonction de la composition de |’eau et des propriétés
des particules

L'effet de la composition de I'eau est testé a la fois sur le transfert des PS 350 nm €t PE nano dans de
I’eau ultrapure en présence ou pas de tensioactifs et/ou de polysaccharides ainsi que dans de I'’eau de
I’étang de I'Estomac avec ou sans microcouche de surface (Tableau V-1).

Linfluence de la présence du surfactant SDS est évaluée a deux niveaux de concentration, 0,43
(SDS 1) et 8,67 uM (SDS 2), tout comme celle de I'acide nonanoique a 0,43 uM (Ac Nona 1) et 0,5 mM
(Ac Nona 2). L'effet de la présence de polysaccharides est pris en compte avec la présence simultanée
de gomme xanthane et de dextran a respectivement 300 pg/L et 150 pg/L dans de 'eau ultrapure.
Enfin, le transfert des particules est mesuré dans un mélange de SDS et des deux polysaccharides avec
0,43 uM de SDS et 300 pg/L et 150 pg/L respectivement de gomme xanthane et de dextran. Les
concentrations sont choisies afin de se rapprocher des conditions environnementales en se basant sur
des études antérieures qui ont permis de déterminer la composition de la microcouche de surface
marine [638]—-[642].
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Tableau V-1 : Liste des manipulations réalisées pour évaluer le transfert de particules en fonction de la
composition de I’eau et des propriétés des particules. Le bullage est généré en injectant de |’air propre a un débit
de 2,5 L/min dans le verre fritté (porosité 3) fixé sur le support. L’aérosol est caractérisé par I’OPC qui préléve a
un débit de 1,2 L/min.

Composition de I'eau Prélevement grille Dilution
MET
Eau ultrapure . . non
(90 min, 0,3 L/min)
. MET
Eau ultrapure + SDS 2 0,43 uM . . non
(90 min, 0,3 L/min)
. MET
Eau ultrapure + SDS a 8,67 uM . . non
(90 min, 0,3 L/min)
Eau ultrapure + acide nonanoique a 0,43 uM non non
£
é Eau ultrapure + acide nonanoique a 0,5 mM non non
Eau ultrapure + gomme xanthane a 300 pg/L
. non non
+ dextran a 150 pg/L
Eau ultrapure + SDS a 0,43 uM + gomme xanthane a
. non non
300 pg/L + dextran a 150 pg/L
.. , ) MET débit
Eau de I'étang de I'Estomac sans microcouche ) ] ]
(4 min, 0,3 L/min) 1L/min
). , . débit
Eau de I'étang de I'Estomac avec microcouche non )
1 L/min
MET
Eau ultrapure . . non
(90 min, 0,3 L/min)
Eau ultrapure + acide nonanoique a 0,5 mM non non
. MET
Eau ultrapure + SDS 2 0,43 uM . . non
(90 min, 0,3 L/min)
§ Eau ultrapure + SDS a 8,67 uM non non
wi
[a W

Eau ultrapure + gomme xanthane a 300 pg/L

. non non
+ dextran a 150 pg/L
Eau ultrapure + SDS a 0,43 uM + gomme xanthane a
. non non
300 pg/L + dextran a 150 pg/L
). , ) débit
Eau de I'étang de I'Estomac sans microcouche non ]
1L/min
). , ) débit
Eau de I'étang de I'Estomac avec microcouche non )
1 L/min

Le transfert des PS 350 nm €t PE nano €St aussi évalué dans de I'eau de I'étang de I'Estomac avec et
sans ajout de microcouche prélevée sur I’étang. Le volume de microcouche ajouté (0,835 mL) est
calculé de fagon a reproduire la méme épaisseur de microcouche trouvée dans I'étang (26,6 um) sur

la surface du réacteur.
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Apres la purge du systeme avec de |'eau (ultrapure ou de I'Estomac), I'ajout si nécessaire en
fonction de la manipulation de modificateurs organiques (surfactants, polysaccharides ou
microcouche) et le temps d’équilibrage du systeme de 10 min, le signal du bruit de fond est enregistré
pendant 10 min indépendamment pour chaque condition.

Les particules de plastiques sont ensuite ajoutées a un premier niveau de concentration (C1) et un
premier signal d’intérét de 20 min est enregistré aprés une phase de stabilisation de 10 min. Puis, le
niveau initial de concentration en particules est doublé par un deuxieme ajout identique (C2) suivi
d’une nouvelle phase de stabilisation avant I’enregistrement du signal d’intérét pendant 30 min.

Ainsi, pour chaque type de particules, deux niveaux de concentration sont testés (C1 et C2). Pour
les PS 350 nm, 5 gouttes initiales sont ajoutées suivies de 5 gouttes supplémentaires 30 min apreés le
premier ajout. Pour le PE nano, 25.10 g sont initialement mis en suspension dans I'eau, suivis d’un
second ajout de 25.10°% g 30 min aprés le premier ajout.

2.1. Effet de la composition de I’eau sur le transfert des PS 350 nm

Les résultats du transfert eau -air des particules PS 350 nm en fonction de la composition de I'eau
sont présentés dans la Figure V-2.

Comme cela est mentionné précédemment, dans I’eau ultrapure, les PS 350 nm Sont transférés dans
I'atmosphere du réacteur puisque la concentration de particules normalisée dans la plage de taille
comprise entre 300 et 350 nm augmente de 11 a 32 cm™ aprés le premier ajout de PS et atteint 47
cm3 apreés le deuxiéme ajout de PS Figure V-2(a). Une augmentation de la concentration en particules
est également notée pour des tailles supérieures a 350 nm. Cela peut étre d( a des particules de PS
transférées entourées de microcouches d’eau de différentes épaisseurs non éliminées dans |'étape de
séchage ou a des PS transférés sous forme d’agglomérats. Ceci est confirmé par les images MET dans
la Figure V-3, montrant des particules isolées de PS 350 nm ainsi que des agglomérats.

En présence de 0,43 puM de SDS, comme présenté dans la Figure V-2(b), la concentration de
particules normalisée augmente dans la gamme de taille de 300 - 350 nm de 20 & 59 cm™ aprés le
premier ajout de PS 350 nm et atteint 82 cm™ apreés le deuxiéme ajout. Contrairement au cas dans I'eau
ultrapure ol le maximum de la distribution des particules transférées se situait entre 300 et 350 nm,
la présence de 0,43 uM de SDS décale ce maximum entre 350 et 400 nm. Ce décalage est plus évident
sur la Figure V-2(c) avec la concentration plus élevée de SDS de 8,67 uM. En effet, le maximum de cette
distribution se décale dans la gamme de taille entre 500 et 580 nm (+ 49 cm3) aprés le premier et le
deuxieme ajout, alors qu’aucune différence significative n’est observée dans la plage de taille de 300
a 350 nm. Cette variation est probablement attribuable a I’adsorption de SDS a la surface des particules
de PS qui augmente le diameétre apparent de la particule de PS, en plus de la couche d’eau et des
agglomérats déja mentionnés [643], [644]. Les images des grilles analysées par MET sont présentées
dans la Figure V-4. La Figure V-4(a) présente les différents scénarios rencontrés dans le cas du transfert
avec 0,43 uM de SDS : des particules isolées ainsi que des agglomérats de trois particules de PS ou plus.
Sur la Figure V-4(b), avec la concentration plus élevée de SDS, des particules sphériques isolées de
diametre de 600 nm sont présentes ainsi que de plus gros agglomérats suggérant que les particules de
PS sont transférées enrobées d’une couche de SDS.
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Figure V-2 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC pour le bruit de fond et les signaux
d’intérét générés aprés l'ajout de deux concentrations successives de PS 3s0 nm dans I'eau a différentes
composition : (a) Eau ultrapure, (b) Eau + SDS 1 a 0,43 uM, (c) Eau + SDS 2 a 8,67 uM, (d) Eau + Acide nonanoique
100,43 uM, (e) Eau + Acide nonanoique 2 a 0,5 mM, (f) Eau + gomme xanthane a 300 ug/L + dextran a 150 ug/L,
et (g) Eau + SDS 1 a 0,43 uM + gomme xanthane a 300 ug/L + dextran a 150 ug/L.
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Figure V-3 : Images MET de la grille de prélévement du PS 3s0nm (C1) dans I'eau ultrapure.

Concernant les agglomérats transférés avec 0,43 uM de SDS, les Figure V-4 (c) et (d) montrent que ces
agglomérats peuvent étre transférés avec ou sans couche de SDS.

Figure V-4 : Images MET des PS 3s0nm transférés avec I’aérosol généré de (a) eau + SDS 0,43 uM et (b) eau + SDS
8,67 uM ; et des agglomérats transférés en présence de 0,43 uM de SDS (c) agglomérat et (d) agglomérat entouré
d’une couche de SDS.

La nature de cette couche est confirmée par la présence du soufre dans I'analyse EDX présentée
dans la Figure V-5. Cela suggere que les agglomérats peuvent étre transférés vers la phase
atmosphérique par les gouttelettes générées par les phénomenes de « film drop » et « jet drop », ces
phénomeénes conduisant a des gouttelettes de composition chimique et de fraction volumique
organique différentes [498]. En effet, les gouttelettes générées par le processus de « film drop » sont
plus enrichies en matiere organique du fait de leur forte concentration en microcouche de surface
marine. Dans notre cas, I'enrichissement de la microcouche de surface en SDS et I'observation
d’agglomérats recouverts d’une couche de SDS suggere que ces derniers sont transférés par le
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phénomeéne de film drop. A l'inverse, les agglomérats ne comportant pas de couche de SDS sont
probablement transférés par le phénomeéne de jet drop entourés d’une couche d’eau qui a disparu lors
de leur passage dans le sécheur.
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T A6 5 amas 2
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2 4 6 8 10 12 14 16 18 20
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Figure V-5 : Analyse EDX de la couche qui entoure I'agglomérat présent dans la Figure V-4(d).

En présence d’acide nonanoique, I’évolution de la concentration des particules transférées et leur
distribution varie quelque peu en fonction de sa concentration.

Dans le cas ol I'acide nonanoique est introduit a une concentration de 0,43 uM (Figure V-2(d)), une
augmentation de la concentration de particules normalisée de 161 cm™ et 60 cm est constaté entre
350 et 400 nm respectivement apres les deux ajouts successifs de particules. A ce niveau de
concentration I'acide nonanoique comme le SDS favorise le transfert des particules de PS, du fait de la
nature de cet acide (acide gras insoluble et tensioactif), qui induit la formation d’une microcouche
organique a l'interface eau-air.

Avec 0,5 mM d’acide nonanoique (Figure V-2(e)), on constate une forte augmentation du signal du
bruit de fond par rapport a I'’eau ultrapure. Malgré ce bruit de fond plus important, la concentration
de particules normalisée croit significativement aprés le premier et le second ajout de PS de 575 et
284 cm respectivement dans la plage de taille de 300 a 350 nm et de 719 et 367 cm™ respectivement
dans la plage de tailles de 350 a 400 nm. Cependant, I'ajout de PS 350 nm modifie aussi la
concentration de particules normalisée sur la gamme de taille inférieure a 350 nm. Ce résultat
surprenant nécessite plus d’investigations pour appréhender l'effet de la présence d’une forte
concentration d’acide nonanoique dans |’eau sur le transfert de particules de PS.

En présence des polysaccharides (gomme xanthane et dextran), la Figure V-2(f) montre qu’il existe
un transfert des PS 3s0nm avec les deux ajouts de particules mais que ce transfert est équivalent a celui
obtenu dans le cas de I'eau ultrapure (Figure V-2(a)). Ceci montre que les polysaccharides n’ont pas un
effet significatif sur le transfert des particules. La Figure V-2(g) montre les résultats pour le transfert
en présence de la faible concentration de SDS et des deux polysaccharides. La distribution de taille de
particules normalisée aprés le premier ajout de PS ne montre pas de différence significative par
rapport a celle dans le cas du SDS seul (Figure V-2(b)). Cependant, lors du deuxiéme ajout de PS, la
distribution de taille de particules normalisée n"augmente pas a l'inverse de ce qui avait été observé
avec SDS seul. Ici, encore I'impact des polysaccharides est inexpliqué et la compréhension des
phénomeénes mis en jeu nécessite une étude plus approfondie.
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Le transfert de PS 350 nm vers la phase atmosphérique est aussi évalué dans une matrice
environnementale, I’eau de I’étang de I'Estomac avec ou sans sa microcouche de surface marine. Les
résultats obtenus sont présentés sur la Figure V-6.
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Figure V-6 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC du bruit de fond et signal d’intérét
pour le PS 350nm transféré de I’eau de I’Estomac avec ou sans microcouche de surface marine.

Pour le PS 350nm, que ce soit en présence ou en absence de microcouche, on remarque qu’il n’y a
pas une différence significative entre le bruit de fond et le signal d’intérét. Ceci peut s’expliquer par la
génération de mousse stable dans le réacteur (Figure V-7), a la place de bulles qui éclatent en surface.
Ceci affecte donc le transfert des particules de PS qui peuvent étre dans |I’eau sous cette mousse ou
méme dans le film des bulles constituants la mousse.

Figure V-7 : Photo du réacteur rempli de I’eau de I’étang de I’Estomac avec bullage.

Cependant méme si les résultats de I’'OPC ne montrent pas une différence significative, les images
MET des grilles montre qu’il y a quelques rares particules de PS 350 nm transférées de |'eau vers la
phase atmosphérique mais aussi des cristaux de sels (Figure V-8).
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Figure V-8 : Images MET de la grille de prélévement du PS 3s0nm dans I'eau de I’étang de I’Estomac sans SML.
2.2. Effet de la composition de I’eau sur le transfert de PE nano

L'effet de la composition de I'eau est également estimé sur 25.102 g et 50.10° g de PE nano
(diamétres compris entre 200 et 9900 nm) en suspension dans I'eau.

Dans la Figure V-9(a), en comparant le bruit de fond au signal généré aprés I'ajout de PE nano (C1 et
C2), aucun transfert de particules significatif n’est observable dans de I'eau ultrapure. Ceci est
probablement d{ a la nature hydrophobe du PE qui favorise la formation d’agglomérats a la surface
de I'eau limitant leur présence dans I'épaisseur du film lors de I'éclatement de la bulle. Néanmoins,
I'image MET de la grille de prélevement dans la Figure V-10(a) montre que quelques particules de
PE nano de taille micrométrique sont transférées.

Dans le cas du PE nano avec une concentration d’acide nonanoique de 0,5 mM présenté dans la
Figure V-9(b), le signal a montré une diminution de la concentration de particules normalisée pour les
tailles inférieures a 540 nm apres ajout de PE nano. Ce résultat est difficilement interprétable en I'état.
Il est toutefois possible qu’il soit di a la nature hydrophobe du PE : I'acide nonanoique peut ainsi
s’adsorber sur la surface du PE ce qui altérerait la couche d’acide nonanoique a I'interface eau-air et
modifierait la distribution de I'aérosol généré.

L'effet du SDS a 0,43 et 8,67 uM est également évalué sur les particules de PE nano €t les résultats
sont présentés respectivement dans les Figure V-9(c) et Figure V-9(d). Pour les deux concentrations, le
transfert est plus accentué pour les particules dont la taille est comprise entre 350 et 650 nm. La
présence de 0,43 M de SDS augmente la concentration de particules normalisée d’environ 22 cm
dans chaque canal de I'OPC entre 350 et 580 nm tandis que la présence de 8,67 uM de SDS augmente
la concentration de particules normalisée d’environ 388 cm™ entre 350 et 400 nm, et 321 cm entre
500 et 580 nm. Pour les gammes de taille entre 250 et 350 nm, aucune augmentation significative n’est
remarquée avec 0,43 uM de SDS, alors que dans le cas de 8,67 M une augmentation de 140 a 192 cm’
3 est notée suggérant que le SDS peut stabiliser les particules de PE yano présentes limitant la formation
de certains agglomérats. Un exemple d’image MET est montré dans la Figure V-10(b) pour des
particules de PE nano transférées de I'eau ultrapure avec 0,43 uM de SDS. Sur ce cliché, il est possible
de voir que les particules transférées sont sphériques avec un diametre de 200 nm jusqu’a environ 5
pum.
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Figure V-9 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC pour le bruit de fond et les signaux
d’intérét générés apres I'ajout de deux concentrations successives de PE wano dans I'eau de différentes
compositions : (a) Eau ultrapure, (b) Eau + Acide nonanoique 2 a 0,5 mM, (c) Eau + SDS 1 a 0,43 uM, (d) Eau + SDS
2 a 8,67 uM, (e) Eau + gomme xanthane a 300 ug/L + dextran a 150 ug/L et (f) Eau + SDS 1 a 0,43 uM + gomme
xanthane a 300 ug/L + dextran a 150 ug/L.

Comme précédemment décrit dans le cas de PS 3s0nm, la présence des polysaccharides n’a aucun
effet significatif sur le transfert des particules de PE nano. En effet, comme cela est présenté sur la Figure
V-9, le PE nano N'est pas transféré vers la phase atmosphérique que ce soit a partir de I'’eau contenant
des polysaccharides (e) ou a partir de I'eau ultrapure (a). De la méme fagon, dans la Figure V-9(f) le
transfert du PE nano @ partir d’une eau contenant le mélange SDS et polysaccharides est similaire au
transfert observé dans I'eau avec SDS seul (Figure V-9(c)).
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Figure V-10 : Images MET de la grille de prélévement du PE nano (C1) dans (a) I'eau ultrapure et (b) 'eau ultrapure
avec 0,43 uM de SDS.

2 um

Le transfert de PE nano de I'eau de I'étang de I'Estomac avec ou sans sa microcouche de surface
marine vers la phase atmosphérique est aussi évalué et les résultats sont présentés dans la Figure V-11.
Comme précédemment décrit pour le PS 3s0nm, dans le cas du PE nano aussi il n’y a pas de différence
significative entre le bruit de fond et le signal d’intérét ; ceci implique que les particules de PE ne sont
pas transférées vers la phase atmosphérique a partir de cet échantillon d’eau et que I'ajout de
microcouche de surface prélevée in situ ne modifie pas ce résultat. Il est toutefois a noter que la
concentration en surfactants de cet échantillon d’eau apparait telle qu’il est possible que la
concentration micellaire critique soit attente. Dans cette hypothése, il semble cohérent que I'ajout de
microcouche de surface n’influence pas significativement le systéeme. La mesure de la CMC de cet
échantillon n’a malheureusement pas pu étre réalisée sur la durée de ce travail.
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Figure V-11 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC du bruit de fond et signal d’intérét
pour le PS nano transféré de I'eau de I’Estomac avec ou sans microcouche de surface marine.

2.3. Comparaison du comportement du PS 350 nm €t PE nano

Afin de comparer le comportement des PS 350nm €t PE nano lOrs de leur transfert de I’eau, I’évolution
temporelle de la concentration de particules transférées normalisée et mesurée sur le canal 300 - 350
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nm de I’OPC est tracée. L’évolution de leur concentration aprés stabilisation du bruit de fond et ajouts
des particules est visible sur la Figure V-12.
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Figure V-12 : Evolution de la concentration de particules normalisée mesurée dans le canal 300 - 350 nm de I'OPC
pour les particules de PS 350 nm et PE nano dans I'eau ultrapure avec 0,43 uM de SDS en fonction du temps.

D’apreés ces résultats, on remarque que le transfert des particules de PS et PE ne suit pas la méme
évolution au cours du temps. Dans le cas du PS 3s0 nm, la concentration de particules transférées
augmente progressivement puis se stabilise aprés chacun des deux ajouts de PS dans le réacteur,
tandis que dans le cas du PE nano, cette concentration augmente directement aprés I'ajout puis diminue.
Ceci suggere que : (i) les particules de PS restent en suspension dans I’eau, ce qui permet de stabiliser
le nombre de particules de PS transférées apres chaque ajout ; (ii) les particules de PE nano hydrophobes
ont tendance a s’agglomérer au cours du temps entrainant ainsi une diminution du nombre de
particules libres présentes dans l'eau et de fait, du nombre de particules transférées dans
I"atmosphere.

3. Transfert en fonction de la taille des bulles

Pour évaluer I'effet de la taille des bulles sur le transfert des particules, deux matériaux poreux sont
utilisés pour produire différentes tailles de bulles : un verre fritté (porosité 3) et une maille métallique
avec une taille de maille de 125 um (Tableau V-2).

Le verre fritté de porosité 3 est utilisé pour produire des bulles de taille inférieure a I’échelle de
Hinze et théoriquement similaire a celle produite lors du déferlement naturel des vagues. Avec la
maille métallique, les bulles ont une taille supérieure a I'échelle de Hinze, ce qui peut également étre
généré naturellement lors du déferlement des vagues [504], [506], [507], [645], [646]. La gamme de
taille des bulles est estimée en se basant sur les résultats de Robinson et al. 2019 qui ont utilisé des
verres frittés avec des porosités similaires a celles utilisées dans cette étude pour produire des bulles
de taille se situant en dessous (pores plus petits) et au-dessus (pores plus grands) de I’échelle de Hinze
[504].

L'effet de la taille des bulles sur le transfert est étudié en présence de 0,43 uM de SDS car ce dernier
favorise le transfert des particules par rapport a I’eau ultrapure. Etant donné que la concentration de
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SDS utilisée ici est inférieure a la concentration micellaire critique (CMC égale a 8,2 mM), I'effet de SDS
sur la distribution de la taille des bulles est considéré comme limité [646], [647].

Tableau V-2 : Liste des manipulations réalisées pour évaluer le transfert de particules en fonction de la taille des
bulles. L’aérosol est caractérisé par I’'OPC qui préleve a un débit de 1,2 L/min.

Particules Matériaux . , Prélevement . .
. Composition de I'eau . Dilution
plastiques poreux grille
erre fritté .
PS 350 nm v . I, Eau ultrapure + SDS a 0,43 uM non non
(porosité 3)
verre fritté .
PE nano s Eau ultrapure + SDS a 0,43 uM non non
(porosité 3)
ill Stalli .
PS 350 nm mal (tlezr;euf\n)lque Eau ultrapure + SDS 32 0,43 uM non non
ill Stalli .
PE Nano mal (tlezrgeuf\n)lque Eau ultrapure + SDS 2 0,43 uM non non

L'effet de la taille des bulles sur le transfert est évalué sur les particules de PS 350 nm €t PE nano aU
premier niveau de concentration de particules c’est-a-dire avec 5 gouttes de PS et 25.103 g de PE. Les
signaux du bruit de fond et d’intérét sont enregistrés pendant 10 minutes puis soustraits et les résultats
obtenus sont présentés sur la Figure V-13.
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Figure V-13 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC pour les PS 350 nm et PE nano avec
différentes tailles de bulles générées dans de I’eau ultrapure contenant 0,43 uM de SDS. A des fins de clarté, le
signal du bruit de fond est soustrait du signal d’intérét, un temps moyen de mesure de 10 min pour chacun étant

considéré.

Le nombre de particules transférées par éclatement des bulles formées avec la maille métallique
pour les PS 350 nm €t PE nano €st bien inférieur a celui obtenu par éclatement des plus petites bulles
générées par le verre fritté. Bien que la maille métallique (pores 125 um) produise des bulles plus
grandes que celles produites par le verre fritté (pores entre 16 et 40 um), les bulles produites par le
verre fritté sont plus nombreuses (le débit d’air étant constant). Le résultat s’explique par le fait que

179



Chapitre V : Transfert mer-atmosphere des particules plastiques

bien que les bulles les plus grosses sont susceptibles de produire des gouttelettes d’aérosol plus
nombreuses, la quantité de bulles produites avec le fritté étant tres supérieure a celle obtenue avec la
maille permet de générer davantage de gouttelettes qui sont connues pour favoriser le transfert de
composés organiques de la surface de I'eau vers I'atmosphére [490], [493], [501]. Ceci signifie donc
que les bulles plus petites et plus nombreuses ont tendance a produire une multitude de gouttelettes
d’aérosol qui augmente ainsi la probabilité de transfert de particules.

4. Effet de la salinité de I'eau sur le transfert

L'effet de la salinité de I'eau sur le transfert des particules de la phase aqueuse vers la phase
atmosphérique est aussi évalué sur les particules PS 350 nm €t PE nano avec différents niveaux de salinité :
1 g/L, 10 g/L et 38 g/L (Tableau V-3). Les résultats sont présentés sur la Figure V-14. Les résultats
présentés pour le PS 3s0nm avec I’eau ultrapure et les différentes concentrations de sel et ceux pour le
PE nano avec I'eau ultrapure et les deux faibles concentrations en sel (1 et 10 g/L) sont obtenus sans la
ligne de dilution. En revanche, les signaux du bruit de fond et d’intérét pour le PE nano avec 38 g/L de
sel sont enregistrés apres raccordement d’une ligne de dilution sur le montage expérimental pour
éviter de saturer I'OPC (Tableau V-3).

Tableau V-3 : Liste des manipulations réalisées pour évaluer le transfert de particules en fonction de la salinité de

I'eau. Le bullage est généré en injectant de I’air propre a un débit de 2,5 L/min dans le verre fritté (porosité 3) fixé
sur le support. L’aérosol est caractérisé par I’OPC qui préléve a un débit de 1,2 L/min.

Particul . m . I
ar |.cu es Composition de I'eau Prélevement grille Dilution

plastiques

PS 350 nm Eau ultrapure MET (90 min, 0,3 L/min) non

PS 350 nm Eau ultrapure +sel a1 g/L non non

PS 350 im Eau ultrapure +sela10g/L  MET, MEB (2,5 min, 0,3 L/min) non

PS 350 nm Eau ultrapure +sel a 38 g/L non non
PE nano Eau ultrapure MET (90 min, 0,3 L/min) non
PE Nano Eau ultrapure +sela 1 g/L non non
PE Nano Eau ultrapure +sela10g/L  MET, MEB (2,5 min, 0,3 L/min) non
PE Nano Eau ultrapure + sel a 38 g/L non 1 L/min

D’une facon générale, il est possible de constater que le signal du bruit de fond augmente d’une
fagon significative avec I'augmentation de la salinité de I’eau. Cette évolution implique que I’aérosol
généré est en partie constitué de cristaux de sels.

Comme précédemment décrit, dans le cas de transfert du PS 350 nm de I'eau ultrapure vers la
phase atmosphérique la concentration de particules normalisée augmente au maximum d’environ 21
cm? dans la plage de taille comprise entre 300 et 350 nm et d’environ 12 cm™ dans la plage de taille
comprise entre 500 et 580 cm™. Dans le cas ou la salinité de I'eau est de 1 g/L, la concentration de
particules normalisée augmente au maximum d’environ 446 cm™ dans la plage de taille comprise entre
350 et 400 nm et d’environ 246 cm™ dans la plage de taille comprise entre 500 et 580 cm™. De facon
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analogue, une augmentation de la concentration de particules normalisée transférée est remarquée
dans le cas de la salinité de 10 g/L par rapport a I'eau ultrapure d’environ 233 cm™ dans la plage de
taille comprise entre 350 et 400 nm. Dans le cas ou la salinité de I'eau est de 38 g/L, la concentration
de particules normalisée augmente de plus que 500 cm™ dans chaque canal de I'OPC pour les gammes
de tailles entre 400 et 1000 nm.

E a) PS --{1-- Eau Ultrapure - Bruit de fond
14000 — 350 nm —=&— Eau Ultrapure - Signal d'intérét
] @ Sel 1g/L - Bruit de fond
G 120009 —e— Sel 1g/L - Signal d'intérét
£ 1 <+~ Sel 10 g/L - Bruit de fond
= 10000 —— Sel 10 g/L - Signal dintérét
a”~ 8000 --0O-- Sel 38 g/L - Bruit de fond
\g,’ i —&— Sel 38 g/L - Signal d'intérét
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g _
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0
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Figure V-14 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’'OPC aprés ajout de particules dans de
I'eau de salinités différentes : (a) PS 350 nm et (b) PE nano. Les symboles fermés représentent le signal d’intérét
moyenné pendant 30 min aprés l'ajout de particules et la stabilisation du signal. Les symboles ouverts
représentent le signal de bruit de fond moyen acquis pendant 10 min juste avant I’ajout de particules.

L'augmentation (non proportionnelle) de la concentration de particules transférées avec la salinité
de I'eau peut étre due a 'augmentation de la densité de I'eau, de 1 a 1,03 entre I'eau ultrapure et I'eau
avec 38 g/L de sel, qui facilite le transport des particules de PS (densité = 1,05) par les bulles dans la
colonne d’eau vers la surface. Ceci augmente la proportion de PS présent en surface et favorise ainsi
leur transfert vers la phase atmosphérique. Le décalage dans la distribution de taille peut correspondre
au transfert des PS 350 nm entourés des cristaux de sel.

Afin de mieux appréhender, l'influence des sels sur la taille des particules, des études par
microscopie électronique sont réalisées apres prélevement des aérosols sur des grilles. Quelques
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clichés MET et MEB sont présentés en Figure V-15 et Figure V-16.

Figure V-15 : Images MET de la grille de prélévement du PS 3s0nm dans I’'eau de salinité 10 g/L.

Il est possible d’observer des particules de PS 350 nm entourés de cristaux de sels sur la Figure V-15
et un exemple d’agglomérat entouré par un cristal de sel avant et aprés ringage a I’eau sur la Figure
V-16. Ces résultats montrent clairement que les particules transférées correspondent a des particules
de PS isolées ou en agglomérats entourées potentiellement de cristaux de sels.

[ ]

-_— 1lpm x4,000 CINaM 9/7/2021
Vacec=15.0kV PC=15 Vacuum=1.3E-3Pa Mode=SEM WD=11.O0mm
Detector=LED UED=0 (0,0V) LED=3 T=0.0 FOV=30pmx23pum

Figure V-16 : Images MEB d’un agglomérat de PS 350 nm entourés d’un cristal de sel de la grille de prélévement
dans I'eau de salinité 10 g/L : (a) avant rincage a 'eau et (b) apres avant rincage a I’eau.
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Dans le cas du PE nano, aucune différence significative entre le bruit de fond et le signal d’intérét
n’est remarquée pour les différentes salinités testées, suggérant que les particules de PE ne sont pas
ou trés peu transférées vers la phase atmosphérique. Ceci peut s’expliquer du fait de la nature
hydrophobe des particules de PE nano qui ont tendance a s’agglomérer dans I’eau saline ou encore
douce, comme cela est précédemment montré. Néanmoins, et comme cela est mis en évidence dans
I’eau ultrapure, les images MEB présentées sur la Figure V-17 montrent la présence de quelques rares
particules de PE nano transférées avec les sels vers la phase atmosphérique.

P “‘f j
" >
- W e,
= 1lpm x4,000 CINaM 9/21/2021
Vacc=15.0kV PC=9 Vacuum=2 .8E-4Pa Mode=SEM WD=11l.Omm
Detector=LED UED=0 (0, 0V) LED=3 X FOV=30pmx23pum

Figure V-17 : Images MEB de de la grille de prélévement du PE nano dans I’'eau de salinité 10 g/L.

A partir des observation en MET et MEB, les particules de PS et de PE sont transférées notamment
avec des cristaux de sels. Ces cristaux se seraient formés méme en |’'absence de particules plastiques
et la présence de ces derniers dans les cristaux n’aurait peut-étre qu’augmenter légérement les
dimensions des cristaux. Un tel transfert n’est pas détectable par les mesures OPC en comparant le
signal du bruit de fond (de I'aérosol formé de cristaux de sels) a celui du signal d’intérét (I'aérosol
formé de cristaux de sels et des particules plastiques isolées ou entourées des cristaux). Les résultats
et conclusions a partir des données OPC sous-estiment donc potentiellement le transfert des particules
plastiques.

5. Transfert de particules plastiques photodégradées
La liste des manipulations et des conditions expérimentales réalisées pour déterminer I'effet de la

photodégradation des plastiques sur le transfert de ces particules vers la phase atmosphériques est
présentée dans le Tableau V-4.
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Tableau V-4 : Liste des manipulations réalisées pour évaluer I'effet de la photodégradation sur le transfert. Le bullage est généré en injectant de I’air propre a un débit de
2,5 L/min dans le verre fritté (porosité 3) fixé sur le support. L’aérosol est caractérisé par I’'OPC qui préléve a un débit de 1,2 L/min.

Particules plastiques Exposition UV Composition de I'eau Prélevement grille Dilution

PE Nano Oh Eau ultrapure MET (90 min, 0,3 L/min) non

PE Nano 245 h Eau ultrapure non non

PE nano 532 h Eau ultrapure non non

PE Nano 652 h Eau ultrapure MET (90 min, 0,3 L/min) non
PE Nano Oh Eau de I'étang de I'Estomac non 1 L/min
PE Nano 652 h Eau de I'étang de I'Estomac non 1 L/min

PENF proyats Oh non non

Eau ultrapure
PENF broyats 400 h +SDS 4 0,43 uM non non
PECT broyats 0h + gomme xanthane a 300 ug/L MET (90 min, 0,3 L/min) hon
+ dextran a 150 pg/L

PECT broyats 311 h MET (90 min, 0,3 L/min) non
PENF broyats + granules Oh Eau de mer de Toulon non 1 L/min
PENF broyats + granulés 1000 h Eau de mer de Toulon non 1L/min
PEA broyats + granulés Oh Eau de mer de Toulon non 1 L/min
PEAd broyats + granulés 1000 h Eau de mer de Toulon non 1 L/min
PENF broyats + granulés Oh Eau de I'’étang de I'Estomac non 1 L/min
PENF broyats + granulés 1000 h Eau de I'étang de I'Estomac non 1 L/min
Plastiques commerciaux Oh Eau de mer de Toulon TEM, MEB (1,5 min, 0,3 L/min) 1 L/min
Plastiques commerciaux 282 h Eau de mer de Toulon TEM, MEB (1,5 min, 0,3 L/min) 1 L/min
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5.1. Etude des particules de polyéthylene nanométrique (PE nano)

Pour estimer I'effet de la photodégradation et du changement de |'état de surface sur le transfert
de PE nano Vers I'atmospheére, des expériences sont réalisées sur des particules de PE nano €XpOsées aux
UV a différents temps d’irradiation. Les transferts eau-air sont évaluées a partir d’eau ultrapure et de
I’eau de I'étang de I’Estomac.

Les résultats du transfert des particules de PE nano @ partir de I'eau ultrapure sont présentés dans la
Figure V-18. Comme précédemment décrit dans la partie 2.2, le PE nano €St hydrophobe et a tendance
a s’agglomérer dans I'eau ultrapure limitant son passage en phase atmosphérique. Ce comportement
est de nouveau observé pour le PE nano NON €Xp0osé mais aussi pour ceux exposés aux UV pendant 245
et 532 heures (avec une différence non significative). En revanche, dans le cas du PE nano €Xxposé
pendant 652 heures, le signal d’intérét est clairement distinct du bruit de fond, ce qui prouve
indéniablement le transfert de particules de PE de taille comprise entre 300 et 500 nm. Ce résultat
suggere que |'exposition prolongée aux UV modifie les particules de PE au point de réduire leur
caractére hydrophobe.
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Figure V-18 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC du bruit de fond et signal d’intérét
pour le PE nano exposé aux UV a différent temps d’irradiation transféré de I'eau ultrapure vers la phase
atmosphérique.

Afin de mieux comprendre les modifications subies par les particules de PE lors de leur exposition,
des analyses MET sont faites sur des grilles apres prélévement. La Figure V-19 montre que la surface
d’une particule de PE Nano exposés aux UV pendant 652 heures présente une rugosité de surface plus
importante que celle des particules de PE Nano non exposés aux UV (Figure V-10). Cette rugosité de
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surface est peut étre liée a la perte de matiére suite a I’'oxydation et la fragmentation des plastiques
apres leur exposition aux UV et est un indice du degré de photodégradation de ces particules [9], [68].

Figure V-19 : Image MET d’une particule de PE nano transférée a la phase atmosphérique aprés exposition aux UV
pour 652 heures.

Une étude similaire est entreprise sur le transfert vers la phase atmosphérique du PE nano €Xp0sé
ou pas aux UV a partir de I'eau de I'Estomac sans SML. Le temps d’exposition aux UV retenu est de
652h et les résultats obtenus sont présentés dans la Figure V-20.
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Figure V-20 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC du bruit de fond et signal d’intérét
pour le PE nano exposé ou pas aux UV transféré de I’eau de I'Estomac sans microcouche de surface.

Dans le cas du PE nano NON exposé aux UV, comme précédemment décrit dans la partie 2.2, il n'y a
pas de transfert significatif. Cependant, dans le cas du PE nano €xposé pendant 652h aux UV, il a un
transfert significatif notamment pour les classes de taille entre 250 et 280 nm ou la concentration de
particules normalisées augmente d’environ 514 cm™ et entre 350 et 450 nm ol cette concentration
varie d’environ 100 cm™ par canal de 'OPC. Les PE nano préalablement photodégradés apparaissent
donc étre transférés a partir de I'’eau de I'étang de I'estomac plus efficacement que les PE nano €t les
PS 350 non exposés aux UV. Il semble donc que I'état de surface des particules (oxydation et / ou

rugosité) impacte le transfert eau-air des particules plastiques.
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5.2. Etude de l'effet de la formulation des plastiques a des degrés de
photodégradation similaires

Pour évaluer l'effet de la formulation des plastiques et de leur photodégradation dans
I’environnement marin sur leur transfert vers I'atmosphére, des expériences sont réalisées avec deux
formulations différentes de PE exposés et non exposés aux UV. Le PE non formulé est irradié pendant
400 heures aux UV tandis que le PE additivé avec craie I’est pendant 311 heures, ce qui correspond au
méme degré d’oxydation pour les deux formulations (indice carbonyle, A1712/A016 = 0,02). Il est a noter
gue ces PE sont exposés aux UV sous forme de films d’épaisseur 200 um, puis cryobroyés pour générer

des micro et nano plastiques.

Des concentrations environnementales de tensioactifs et de polysaccharides sont ajoutées a l'eau :
0,43 uM de SDS et respectivement 300 et 150 pg/L pour la gomme xanthane et le dextran. Ensuite, le
signal d’intérét généré pendant 30 min apreés |'ajout de PE est enregistré a la fois pour les formulations
différentes mais aussi avant et apres irradiation. L’'ensemble des signaux sont présentés sur la Figure

V-21.
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Figure V-21 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC du bruit de fond et signal d’intérét
de PE exposé ou pas aux UV avec 0,43 uM de SDS, 300 ug/L de gomme xanthane et 150 ug/L de dextran : (a) PE
non formulé tuv = Oh et 400h et (b) PE additivé avec craie tuy = Oh et 311h.

Comme présenté dans la Figure V-21(a) pour le PE non formulé non exposé aux UV, aucune
différence significative n’est remarquée entre le bruit de fond et le signal d’intérét. Ceci suggére que
le PE non formulé a I'état initial (i) ne produit pas, par cryo-broyage, des tailles de fragments qui
puissent étre transférés vers |'atmospheére ou (ii) peut produire des fragments de taille adéquate mais
qui sont hydrophobes et s’agglomerent sans passage possible vers la phase atmosphérique.

Dans le cas du PE non formulé exposé aux UV, les particules de taille inférieure a 500 nm sont
clairement transférées de la surface de I'eau vers I'atmosphere. Cela démontre que I'exposition aux
UV combinée a des contraintes mécaniques peuvent réellement induire une fragmentation des
plastiques jusqu’a une taille bien inférieure au micron, comme cela a déja été prouvé dans la littérature
[9], [68] et permettent aussi le transfert de ces fragments nanométriques vers la phase atmosphérique.
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De plus, sur la Figure V-22, I'évolution temporelle de la concentration de particules normalisée
mesurée montre qu’aprés I'ajout de PE exposés aux UV (PENF/UV), cette concentration demeure
constante sur la durée totale de l'enregistrement (30 min). Ce comportement suggére que le
phénomeéne d’agglomération des particules ne se produit pas ici alors qu’il avait été observé dans le
cas du PE nano hydrophobe (Figure V-9(a)). Cette réduction du caractére hydrophobe des PE irradiés par
rapport aux PE non irradiés peut étre attribuée a la photooxydation de la surface du PE qui induit la
formation de groupements oxygénés [222], [232].
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Figure V-22 : Evolution temporelle de la concentration de particules normalisée mesurée dans le canal 300 - 350
nm de I’OPC pour les particules générées par photodégradation du PE non formulé (PE NF/UV) et transférées de
Ieau ultrapure avec 0,43 uM de SDS, 300 ug/L de gomme xanthane et 150 ug/L de dextran vers la phase
atmosphérique.

D’autre part, la méme légére augmentation du signal d’intérét est notée pour le PE additivé avec
craie (PECr) exposé ou pas aux UV par rapport a leur signal respectif de bruit de fond (Figure V-21(b)).

Pour les PE non exposés aux UV, le taux de transfert supérieur de particules observé avec le PECr
par rapport au PENF peut étre due a la présence de craie qui rendent les particules moins hydrophobes
ou a la distribution granulométrique aprés cryo-broyage qui différe entre ces deux formulation. Ainsi,
plus de fragments de taille inférieure a un micron peuvent étre générés par cryo-broyage et / ou les
fragments générés sont moins hydrophobes dans le cas du PECr par rapport au PENF.

Aprés exposition aux UV, le transfert des PECr/UVs11n est amplifié par rapport a ceux non exposés
aux UV mais d’'une fagon moins marquée que pour le PENF. Le taux de transfert inférieur de particules
observé avec le PECr/UVsi1n par rapport au PENF/UVaeon peut étre due a la présence de 15 % de
carbonate de calcium dans ce dernier qui augmente sa densité. Cette évolution contribue a une
répartition des fragments de PECr tout au long de la colonne d’eau réduisant leur transfert vers la
phase atmosphérique. A l'inverse, les fragments de PE non formulé se trouvent majoritairement a la
surface de I'eau, ce qui favorise leur passage vers la phase atmosphérique.

Des exemples de particules transférées sont présentés sur les images MET de la Figure V-23 pour
le PE contenant de la craie.
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Figure V-23 : Images MET des particules transférées a partir de I’eau ultrapure avec 0,43 uM de SDS, 300 ug/L de
gomme xanthane et 150 ug/L de dextran dans le cas du PE additivé avec craie exposé aux UV pour 311 heures.

Ces résultats montrent tres clairement que la fragmentation des plastiques et le transfert des
particules générées dépendent de la formulation et de la photodégradation des plastiques.

5.3. Etude de l'effet de la formulation a des temps d’exposition
identiques

Afin de mieux appréhender I'effet de la formulation sur la photodégradation, la fragmentation et
le transfert des plastiques du milieu marin vers I'atmosphére, des expériences comparables a celles
décrites dans la partie précédente sont réalisées en exposant aux UV deux formulations différentes de
PE, un PE non formulé et un PE additivé, pendant une durée similaire. Les deux formulations de PE
sont sous forme d’un mélange de granulés (entre 1 et 2 mm) et de broyats (1:1) et sont placées en
monocouche dans I’enceinte de photo vieillissement et exposés pendant 1000h aux UV.

Apreés irradiation, I'indice carbonyle du PENF granulés est de 0,31 et celui des broyats est de 0,14.
Pour le PEAd I'indice carbonyle apreés irradiation est de 0,04 et 0,02 respectivement pour les granulés
et les broyats. A noter que pour les deux formulation I'indice carbonyle avant exposition aux UV est
zéro. Les expériences de transfert eau-air sont faites a partir de I'eau mer collectée a Toulon en
enregistrant le bruit de fond pendant 10 min et le signal d’intérét pendant 30 min.

Dans le cas du PENF non exposé aux UV, les résultats présentés sur la Figure V-24(a) montrent qu’il
n’y pas de différence significative entre le bruit de fond et le signal d’intérét comme cela avait été
observé précédemment pour le transfert a partir d’'une eau reconstituée contenant un surfactant et
des polysaccharides (Figure V-21).

Dans le cas du PENF exposé aux UV, la concentration de particules normalisée augmente en
moyenne d’environ 490 cm™ sur chaque canal de I’OPC pour les gammes de tailles entre 300 et 650
nm et d’environ 177 cm™ entre 650 et 1100 nm. Ainsi, plus de particules plastiques sont transférés
dans le cas des granulés et broyats de PENF exposés aux UV ce qui est potentiellement di a I'état de
surface des particules (rugosité et /ou polarité) ou a la génération davantage de particules suite a la
fragmentation dans I’eau de mer sous I'action du bullage.
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Figure V-24 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC du bruit de fond et signal d’intérét
de PE exposé ou pas aux UV dans I’eau de Toulon : (a) PE non formulé tuy = Oh et 1000h et (b) PE additivé tuy = Oh

et 1000h.

D’autre part, dans le cas du PE additivé Figure V-24(b), aucune différence significative entre le bruit
de fond et le signal d’intérét n’est remarqué qu’il soit exposé ou pas aux UV. Ceci est d{ a la présence
d’antioxydant et d’anti-UV dans la formulation additivé le rendant plus résistant a la photodégradation
(moins d’oxydation de surface et donc un caractere hydrophobe plus marqué favorisant

I’agglomération) et a la fragmentation.
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Figure V-25 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC du bruit de fond et signal d’intérét
de PE exposé ou pas aux UV dans I’eau de I'étang de I'estomac pour le PE non formulé tyv = Oh et 1000h.

Des expériences supplémentaires sont réalisées dans I'eau de I'Estomac pour le PE non formulé.
Ainsi, sur la Figure V-25, il est possible de voir qu’aucune différence significative entre le bruit de fond
et le signal d’intérét n’est notable que ce soit avant ou apres I'exposition aux rayonnements UV. Ce
résultat est de nouveau attribuable a la formation d’une couche de mousse riche en surfactant, qui
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stabilise ainsi les bulles formées et limite le transfert de fragments de plastiques vers la phase
atmosphérique.

5.4. Transfert de fragments de plastiques commerciaux

Afin de se rapprocher le plus possible de conditions environnementales, I'étude du transfert de
particules plastiques est entreprise sur des échantillons de plastiques commerciaux les plus
représentatifs possible des déchets plastiques marins : sacs en plastique en PE et bouteilles d’eau en
PET. Ce transfert est mesuré sur ces plastiques commerciaux exposés et non aux rayonnements UV.

Le degré de photodégradation dépend du type, de I'épaisseur et de la composition des plastiques.
Ainsi, les différents échantillons présentaient des indices carbonyles variables compris entre 0,02 et
0,3 pour ceux en PE, certains étaient décolorés et fragilisés alors que les propriétés mécaniques
d’autres n’étaient pas affectées.

Ainsi, des morceaux de sacs en plastiques en PE et de bouteilles d’eau en PET, non vieillis en
conditions réelles et non exposés aux UV sont placés conjointement dans une bouteille contenant
500 mL d’eau de mer (Toulon) sur un agitateur orbital a 50 tours/minute pendant 48 h a I'obscurité
pour simuler I'action des vagues qui peut induire la fragmentation des plastiques. Le méme protocole
est appliqué sur ces mémes plastiques mais préalablement exposés aux UV pendant 282 heures en
enceinte de vieillissement. Pour chacune des deux expériences réalisées, le réacteur est remplide 4 L
d’eau de mer (Toulon) et I'enregistrement du bruit de fond est fait pendant 10 min. Ensuite 500 mL
d’eau sont prélevés du réacteur avant de rajouter le contenu d’une bouteille.
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Figure V-26 : Distribution de taille de particules normalisée mesurée par I’OPC du bruit de fond et signal d’intérét
de plastiques commerciaux (mélange de sac en PE et bouteille en PET) exposés ou pas aux UV dans I’eau de mer
de Toulon tuv = Oh et 282h.

Un transfert significatif est observé, Figure V-26, dans le cas des plastiques commerciaux non
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exposés aux UV dans lequel il y a une différence bien marquée entre le bruit de fond et le signal
d’intérét avec une quantité importante de particules transférées (plus que 1000 cm™ entre 350 et 600
nm). Ce qui indique que ces plastiques générent durant leur utilisation domestique ou durant
|"agitation mécanique dans I'eau des fragments de taille inférieure a 700 nm qui peuvent étre ensuite
transférer vers I'atmosphére. Ce transfert est encore plus important pour les plastiques commerciaux
exposés aux UV, ce qui est cohérents avec une fragilisation des plastiques menant a un plus grand

nombre de fragments générés sous agitation et / ou a un état de surface oxydés des fragments limitant
les phénomenes d’agglomération.

Figure V-27 : Images (a) MEB et (b) MET de la grille de prélevement de I’eau de mer de Toulon des plastiques
commerciaux non exposés aux UV.

En ce qui concerne l'analyse des grilles par microscopie, des images de mailles de la grille de
prélevement par MEB et MET sont présentées dans la Figure V-27. Le présence d’'une multitude de
particules (cristaux de sels, matiéres organiques etc.) sur la grille rend difficile la détection des
particules de plastiques non sphériques. Les particules de sels cristallines étaient différenciées des
amorphes par les réseaux de diffraction par MET et I'analyse chimique EDX couplée au MET et au MEB.
De plus, les sels se sublimaient sous le faisceau d’électron. Cependant, la distinction entre les particules
plastiques, la matiere organique naturelle et les particules en suspension s’est avérée difficile méme
avec I'analyse chimique. Des mesures comparant le ratio Oxygéne/Carbone entre la matiére organique
et les particules plastiques sont réalisés mais la détection des plastiques par cette méthode s’est
avérée délicate car ce ratio peut varier en fonction du degré de photodégradation et de |'état de
surface des plastiques. D’autres essais sont réalisés en ringant les grilles par des solvants organiques
(hexane, dichlorométhane) pour essayer d’éliminer la matiére organique naturelle mais sans succés.
D’ou la nécessité d’améliorer le protocole de ringage dans de futurs études en termes de durée de
mise en contact et d’agitation.

6. Conclusions

Dans ce travail, le transfert des particules plastiques de tailles micro et nanométriques de I’eau vers
I"atmosphere par le phénomeéne d’éclatement de bulles d’air a I'interface eau-air est évalué. Les effets
de la composition de I'eau, de la taille des bulles, du type et de la taille des particules sur leur transfert
sont évalués en simulant I'éclatement des bulles d’air dans un réacteur de laboratoire et en
échantillonnant la phase atmosphérique du réacteur a I'aide d’un OPC et de grilles analysées par
microscopie MET et MEB.
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La possibilité d’un transfert de particules de plastique de la surface de |'eau vers I'atmosphére par
I’éclatement des bulles est mise expérimentalement en évidence pour la premiére fois. Les effets des
parametres tels que la taille et les propriétés des particules, la composition de I'eau et la taille des
bulles sont évalués sur le transfert et une attention particuliere est accordée a l'effet de la
photodégradation des particules de plastique.

Dans les conditions expérimentales testées, ce transfert implique principalement des particules
submicroniques et est plus important pour les particules de plus petite taille. Selon les images en
microscopie, ces particules de plastique peuvent étre transférées isolées ou en agglomérats. Le
transfert est fortement affecté par I'état de surface des particules : les particules hydrophobes telles
que des particules de PE ont tendance a s’agglomérer ce qui diminue leur transfert tandis que les
particules ayant une surface plus hydrophile (cas des microsphéres de PS ou des PE photodégradés)
restent dispersées dans I'eau et sont ainsi plus facilement transférées.

Tant qu’a la composition de I'eau, la présence de surfactants tels que le SDS et I'acide nonanoique
aux concentrations testées favorise le transfert des particules de plastiques. Cependant, la présence
d’une grande quantité de surfactants, comme dans le cas de |'’eau de I'étang de I'Estomac, semble
bloqué le transfert dans certains cas en stabilisant les bulles formées. La présence de polysaccharides
aux concentrations testés n’affecte pas le taux de transfert des particules de plastique. La présence
des sels dans I'’eau semble favoriser le transfert des particules plastiques, néanmoins, ce transfert ne
parait pas proportionnel a la quantité de sel ajoutée. De plus en présence des sels, des particules de
plastiques isolées ainsi que des particules entourés par des cristaux de sels sont transférées.

Pour la taille des bulles, un taux de transfert de particules plus élevé est obtenu avec des bulles plus
petites et plus nombreuses générant plus d’aérosol par rapport aux plus grosses pour un débit d’air
identique.

L’exposition aux UV de PE nano initialement hydrophobes a conduit a plus de transfert vers la phase
atmosphérique du fait que la photodégradation a engendrer une oxydation et une érosion a la surface
de ces particules les rendant moins hydrophobes. Par ailleurs, I'exposition aux UV et la force
mécanique dans les cas de PE de différentes formulations ont induit plus de transfert potentiellement
dd a la fragmentation et la génération de fragments de plus petites tailles ou dii a la modification en
surface (oxydation et rugosité) des particules déja présentes.

Des expériences réalisées sur des échantillons de plastiques commerciaux, sacs et bouteilles,
montrent que des fragments sont transférés méme avant exposition aux UV du fait de la fragmentation
durant l'utilisation domestique de ces plastiques ou durant I’agitation mécanique dans |'eau. Ce
transfert est encore plus important apres exposition aux UV d( a la fragilisation de ces plastiques
menant a un plus grand nombre de fragments générés sous agitation et / ou a un état de surface
oxydés des fragments limitant les phénoménes d’agglomération. Cependant, plus d’études et de
développement de méthodes doivent étre faits pour déterminer la forme des fragments transférés par
microscopie.

Dans des conditions environnementales réelles, le transfert peut également dépendre de la
composition de la SML, des types et concentrations des tensioactifs présents, ainsi que de la salinité
de I'eau qui facilite la flottation des particules plastiques de faibles densités. Dans de futurs travaux, il
sera intéressant de quantifier le taux de transfert des particules plastiques car cela peut apporter une
réponse au bilan négatif de plastiques dans les modéles marins et a I'importance du bubble bursting
comme source de particules plastiques atmosphériques.
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Le travail présenté s’est intéressé au devenir des débris plastiques marins exposés a la lumiére
solaire, et plus précisément a: (i) I’évolution des propriétés de sorption des plastiques vis-a-vis de
polluants organiques apres leur exposition aux UV et a I'impact de la sorption de ces polluants sur la
photodégradation des plastiques (ii) I'impact du cocktail « Plastiques - Photodégradation - Polluants
organiques » sur le développement d’organismes marins et (iii) au transfert mer-atmosphere de
particules de plastiques de taille micro et nanométrique.

Dans un premier temps, la formulation, la mise en forme et la photodégradation de trois
formulations de polyéthylene sous forme de granulés (entre 1 et 2 mm) et de broyats (taille entre 0,2
et 1 mm) ont été réalisées. A I'issu, la détermination de leurs caractéristiques physico-chimiques a été
entreprise et cela avant et apres leur exposition aux UV. Selon la formulation du PE, la présence
d’additifs (anti-oxydant et anti-UV) a un effet stabilisant du processus de photodégradation par rapport
au PE non formulé alors que la présence d’une charge minérale (carbonate de calcium) avec ces mémes
additifs a un effet pro-dégradant sur le PE. Les effets de la photodégradation évalués se traduisent
essentiellement par I'augmentation du degré de cristallinité et la formation de groupements oxygénés
en surface des matériaux. Ces effets sont en accord avec ceux observés dans la littérature pour des
plastiques exposés a la lumiére solaire. Les granulés de PE présentent un degré d’oxydation en surface
supérieur a celui des broyats, plus d’études sont cependant nécessaires afin de déterminer I'incidence
de la forme sur la photodégradation.

Ensuite, la sorption et la désorption de HAP (deux légers (Phe et Fla) et deux lourds (BaA et BaP))
sur les PE de caractéristiques connues ont été évalués afin de déterminer |'effet de la forme des
échantillons de PE, de leur formulation et de leur degré de photodégradation sur ces phénomenes.
Dans ce cadre, la sorption des HAP sur le PE a été mise en ceuvre en incubant le PE dans des bouteilles
d’eau dopée en HAP et la désorption a été mesurée en incubant du PE dopé en HAP dans de I'eau
ultrapure. Des méthodes spécifiques d’extraction et de quantification des HAP dans le PE et dans I'eau
ont été développées et validées en termes de LD et LQ, de linéarité (coefficients de corrélation
supérieures > 0,999,) de répétabilité et de fidélité-intermédiaire (RSD < 15 %) et des taux de
récupération (entre 70 et 110 %).

La cinétique de sorption des HAP sur le PE a été évaluée et montre que I’équilibre est atteint au
bout de 20 jours pour tous les HAP dans nos conditions expérimentales sans aucune influence nette
de la forme du PE. En paralléle, la compétition de sorption entre deux HAP (Phe et BaP) a été étudiée
a deux niveaux de concentration (Phe a 0,2 pg/L et BaP a 0,05 pg/L ; Phe a 1 ug/L et BaP a 0,5 pg/L) et
aucun effet compétitif entre ces deux composés n’a pu étre décelé.

Par ailleurs, I'effet de la forme (granulé ou broyat), de la formulation (PENF, PEAd et PECr) et du
degré de photodégradation du PE (exposé ou non aux UV pendant 1000h en SEPAP 12/24) sur la
sorption des HAP a été estimé.

En fonction de la forme des échantillons de PE, les concentrations des HAP sorbés dans le cas du
PENF et PEAd sont supérieures dans les granulés par rapport aux broyats alors que dans le cas du PECr
ces concentrations ne sont pas significativement différentes entre les broyats et les granulés. Ces
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différences sont directement corrélées aux taux de cristallinité des divers matériaux pour lequel un
taux de cristallinité élevé correspond a une moindre concentration de HAP dans le PE.

Selon la formulation, pour les PE sous forme de broyat, la sorption des HAP semble étre
principalement contrélée par le taux de cristallinité des diverses formulations. En effet, le PECr, le
moins cristallin, accumule le plus de HAP, puis le PENF et ensuite le PEAd qui est I’échantillon de PE le
plus cristallin et qui a accumulé le moins de HAP. Pour les PE sous forme de granulés, le PENF et PEAd
sorbent plus de HAP que le PECr. Ceci a été attribué a la présence de charge minérale dans cette
derniére formulation.

L'effet de la photodégradation sur la sorption et désorption des HAP a été mesuré en comparant le
comportement des différents échantillons de PE, d’une part de ceux maintenus a I'obscurité et d’autre
part de ceux exposés aux UV. Cet effet a déja été évaluée dans des deux études précédentes sur la
sorption de polluants organiques hydrophobes sur des échantillons de PS et de PE. Dans ces études la
sorption de polluants sur le PE n’a pas été affecté aprés exposition aux UV et une diminution de la
sorption sur le PS exposés aux UV a été constaté. Par la suite, les manipulations réalisées durant ce
travail permettent de compléter les résultats décrits dans la littérature en considérant différentes
formulation de PE et des temps d’exposition aux UV plus longs.

Dans le cas du PENF sous forme de granulés, ceux exposés aux UV sorbent moins de HAP que ceux
a I'obscurité et en désorbent plus. Ceci est expliqué par le taux de cristallinité ainsi que I'oxydation de
surface qui augmentent avec I'exposition aux UV réduisant I'adsorption et I'absorption des HAP et
favorisant leur désorption. Dans le cas du PENF sous forme de broyats, ceux exposés aux UV sorbent
la méme quantité de HAP que ceux a l'obscurité mais en désorbent plus. Ceci est attribué a
"augmentation de la surface spécifique des broyats exposés aux UV qui devient le facteur
prépondérant par rapport a I'augmentation du taux de cristallinité et de I'oxydation de surface. Le
PEAd ne montre pas d’effet significatif de la photodégradation ni sur la sorption ni la désorption des
HAP a 1000 h d’exposition trés probablement du fait de sa faible photodégradation sur cette durée.
Dans le cas du PECr, une légére diminution de la sorption des HAP lourds est constatée pour les
granulés et broyats exposés aux UV par rapport a ceux a I’obscurité mais aucun effet n’est remarqué
pour la désorption. Ceci est expliqué par le fait que la surface des PE exposés aux UV est moins
hydrophobe que ceux a I'obscurité et ainsi moins sujette a I’adsorption et par la suite a I'absorption
des HAP. Dans le cas du PE Cospheric, microsphéres de composition inconnue ayant une taille comprise
entre 150 et 180 um, la quantité de HAP sorbée est inférieure a celle des autres formulations de PE.
Ceci ne peut s’expliquer par la taille et va a I'’encontre des résultats attendus que ce soit pour les
phénoménes de sorption et de désorption de ces PE exposés ou non aux UV. Le manque de données
sur les caractéristiques physico-chimiques de ce PE (cristallinité, taux et nature des additifs, charge en
surface etc.) a limité I'interprétation des résultats obtenus.

Globalement, ces résultats montrent que la photodégradation influence les phénomeénes de
sorption et de désorption des polluants organiques et les variations sont liés aux caractéristiques
physico-chimiques des plastiques. Ainsi des caractéristiques tels que la forme, la formulation, la taille,
le taux de cristallinité, I'oxydation en surface et la surface spécifique, déja décrites dans la littérature,
régissent ces phénomeénes. Cependant, peu d’informations existantes permettent de déterminer le ou
les facteur(s) majeur(s) influencant ces phénomenes dans chaque cas. Par la suite, I'interprétation de
ces résultats pour les interactions PE-HAP a été réalisée au cas par cas en fonction des variations
observées mais plus d’études doivent étre réalisées afin de pouvoir prédire le comportement d’un
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déchet plastique de caractéristiques inconnues dans le milieu marin vis-a-vis de polluants organiques.
Pour ce faire, il faudra déterminer le poids de chaque caractéristique du plastique, celles déja cités et
d’autres tels que le potentiel zéta, a la fois sur I'adsorption et I'absorption de polluant en prenant en
compte le type d’interaction possible (liaison hydrogéne, liaison nt- i, liaison électrostatique etc.) en
fonction du type du plastiques et du polluants.

Par ailleurs, la distribution des HAP dans les matrices plastiques, largement supposée dans la
littérature, a été observée par microscopie confocale. Les observations ont révélé une distribution non
homogene en surface et la présence de zones d’accumulation des HAP adsorbés. De plus, il a été
possible de mettre en évidence la présence des HAP absorbés dans le coeur des matériaux (jusqu’a
plus de 100 um) et d’établir des profils de distribution des HAP qui ont montré que la concentration
des HAP diminue de la surface vers le coeur des matériaux. Enfin, aucun effet de I'exposition aux UV
n’a pu étre mis en évidence sur la distribution des HAP par cette technique.

L'effet de la sorption des HAP sur la photodégradation a été évalué en exposant des plastiques
dopés en HAP aux rayonnements UV a I’air ou dans I’eau. Pour ce faire, le degré de photodégradation
de ces derniers en fonction du temps d’exposition aux UV a été suivi par spectroscopie infrarouge et il
a été comparé a celui d’un plastique identique non dopé en HAP et exposé aux UV dans les mémes
conditions. Du fait de la désorption et de la photodégradation prouvées des HAP durant le
photovieillissement dans I'air et dans I’eau sans apport continu en HAP, aucun effet n’a pu étre mis en
évidence dans un premier temps. De ce fait, des expériences supplémentaires avec un apport régulier
en HAP durant I'exposition dans I’eau ont été entreprises. Ainsi, il a été possible de montrer que le PE
dopé en HAP et exposé aux UV se dégrade plus rapidement que le PE non dopé en HAP et exposé aux
UV. Ce résultat a permis de montrer que les HAP peuvent jouer un réle de photosensibilisateurs durant
la photodégradation de PE, ce qui n’étais pas prouvé avant dans la littérature.

Compte-tenu de ces résultats, il serait intéressant en perspective d’évaluer les interactions entre
d’autres familles de polluants organiques (PCB, pesticides, pharmaceutiques etc.) et d’autres type de
plastiques et notamment ceux possédant des propriétés différentes non seulement, de nature
chimique (polyoléfine, polystyréne, polyester, acrylique etc.), mais aussi, de structure (longueur de
chaine, cristallinité) ou d’architecture (linéaire, branché ou réticulé) et surtout des degrés de
photovieillissement variables. De plus, il apparait important de pouvoir relier le contenu chimique en
polluants organiques d’un déchet plastique a ses propriétés physicochimiques particulieres afin de
pouvoir prédire le comportement de déchets plastiques vis-a-vis I'accumulation et le transfert des
polluants organiques. Des approches de base (théoriques : modeéles étudiant le type d’interaction et
expérimentales : études de sorption-désorption dans des systemes plus complexes) peuvent ensuite
étre valider sur site en prenant en compte la complexité du milieu marin en plagant par exemple des
matériaux modeles ayant des propriétés physico-chimiques connues dans des cages immergées en
mer afin de déterminer les variétés de polluants organiques qui y seront sorbés. D’autre part, I'étude
de déchets plastiques collectés en mer en déterminant leur propriétés physico-chimique et en
guantifiant leur contenu en polluants organiques pourrai aussi permettre de relier le contenu en
polluants organiques aux caractéristiques des plastiques.

Dans une second partie, I'impact du cocktail « PE - photodégradation - HAP » sur le développement
de microorganismes a différentes échelles trophiques a été étudié sur: (i) une souche microbienne de
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Rhodococcus Rhodochrous, (ii) la formation de biofilms formés de procaryotes et de diatomées et (iii)
des moules bleues Mytilus Edulis.

Pour I'espéce bactérienne Rhodococcus Rhodochrous, ceci a été réalisé en incubant les bactéries
pendant 15 et 30 jours dans un milieu minimum en présence des microplastiques de PE ayant des
compositions chimiques et des propriétés maitrisées. Durant cette période d’incubation, le
développement bactérien a été mesuré et la composition du milieu en oligoméres et en HAP a été
déterminée. Dans les conditions d’incubation étudiées, aucun effet toxique sur le développement
bactérien n’a été remarqué. En effet, la formulation du PE n’affecte pas le développement de
Rhodococcus et la photodégradation du PE favorise la croissance bactérienne en générant des
oligomeéres considérés par les bactéries comme source de carbone libre. En présence de HAP, dans la
majorité des cas étudiés, le développement bactérien se produit normalement. Néanmoins, dans le
cas des PEAd et PECr exposés aux UV, une légére diminution de la concentration des HAP légers (Phe
et Fla) a été remarquée dans ces plastiques du fait de leur consommation par les bactéries
potentiellement aprés épuisement des oligomeéres du milieu.

Des effets similaires ont été observés sur le développement de biofilm de procaryotes et de
diatomées a la surface des plastiques incubés dans I'eau de mer (Toulon) pendant 17 jours. Il a été
montré par microscopie confocale la colonisation par des biofilm dans toutes les conditions. La
guantification des biofilms par la méthode du cristal violet a permis de mettre en avant un effet positif
marqguant de la photodégradation dans le cas du PENF exposé aux UV avec le développement de deux
fois plus de bioflim. Cependant, la formulation et de la présence des HAP ne semblent pas modifier
significativement la quantité de biofilm a la surface des microplastiques. De plus, par I'approche
metabarcoding, il a été possible d’accéder a la composition des communautés de procaryotes et de
diatomées sur les différents microplastiques. Des communautés spécifiques ont été identifiées en
fonction des conditions pour les procaryotes et les diatomées. Les traitements statistiques réalisés ont
permis de voir des différences entre les espéce de procaryotes en fonction des conditions alors que
pour les diatomées les espéces sont peu nombreuses et ne varient quasiment pas entre les conditions.
Cependant, I'interprétation de ces résultats s’est avérée difficile car peu d’informations existent dans
la littérature sur les communautés observées.

A un niveau trophique supérieur, une espece de moules bleues Mytilus Edulis a été exposés
pendant 8 jours dans des aquariums contenant de I'eau de mer reconstituée avec 10 pg/L de
microplastiques a différentes compositions. Aprés I’exposition, des biomarqueurs (CAT, SOD, GST et
AChE) ont été mesurés dans les glandes digestives, les branchies et le manteau des moules et I’AcP a
été mesuré dans I’'hémolymphe apres exposition aux microplastiques. L'impact se traduit par la
détection d’un stress oxydatif dépendants des organes. Pour les expériences réalisées, seule la
combinaison MP-UV-HAP induit un stress oxydatif significatif détecté par I'augmentation de I'activité
CAT au niveau des glandes digestives. D’autres différences significatives apparaissent entre conditions
d’exposition aux microplastiques mais la non-significativité des différences observées avec les
contrdles limite I'interprétation des résultats. Par ailleurs, aucune neurotoxicité (inhibition d’activité
AChE) n’est pas constatée dans le manteau en présence de microplastiques par rapport au contréle.
Au contraire, dans le manteau, les activités AChE sont significativement plus élevés en présence de
microplastiques par rapport au controle alors que celles-ci devraient diminuer en cas de stress. Plus
d’études sont nécessaires afin de confirmer ou infirmer ce résultat et comprendre cet effet. D’autre
part, aucune immunotoxicité (activité AcP) n’est constatée dans I’hémolymphe quelles que soient les
conditions d’exposition. Par ailleurs, une approche métabolomique a été développée sur des extraits
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lipidiques des glandes digestives et elle a permis d’identifier de nombreux composés distincts dans les
extraits lipidiques des moules. Certains d’entre eux (diradylglycérolipides et triradylglycérolipides) ont
été spécifiquement détectés pour les moules incubées en présence des microplastiques par rapport
au controle.

Pour de futures études, il serait intéressant d’étudier I'impact de ce cocktail sur d’autres organismes
marins en complexifiant la matrice et en variant le type de polymére, les temps d’exposition aux UV et
la famille de polluants. Une attention particuliere doit étre porter sur la bioaccumulation des
microplastiques dans la chaine trophique et I'effet de ceux la sur la bioamplification des polluants
organiques. La désorption de polluants organiques accumulés dans les microplastiques en fonction de
leurs propriétés physico-chimiques peut jouer un role important dans la bioaccumulation et la
bioamplification des polluants organiques dans les organismes marins.

Le transfert des particules plastiques de tailles micro et nanométriques de I’eau vers I'atmosphére
par le phénomeéne d’éclatement de bulles d’air a I'interface eau-air (ou bubble bursting) a été envisagé
afin d’apporter une réponse potentielle au bilan massique négatif des plastiques dans I’'environnement
marin et a la présence de microplastiques dans les atmosphéres marines. Les effets du type et de la
taille des particules plastiques, de la composition de I'eau et de la taille des bulles, ainsi que de Ia
photodégradation des plastiques ont été considérés sur le transfert en simulant I’éclatement des bulles
d’air dans un simple réacteur de laboratoire et en mesurant la distribution granulométrique de
I'aérosol généré et en |'échantillonnant sur des grilles analysées par la suite en microscopie
électronique (MET et MEB).

Ainsi, il a été possible de montrer que le transfert eau-air était effectif pour des particules
submicroniques et qu’il est davantage marqué pour les particules de plus petite taille (< 500 nm). Cette
étude consiste une premiere preuve directe d’un tel transfert et permet de compléter les travaux des
études antérieures dans lesquelles des preuves indirectes du transfert sont présentées. Les résultats
mettent en avant surtout le transfert des particules nanométriques qui n’était pas encore mesuré en
phase atmosphérique. De plus, les images obtenues par microscopie ont permis de montrer que les
particules sont transférées individuellement ou sous forme d’agglomérats. Par ailleurs, les résultats
ont montré que le phénomene de transfert est fortement affecté par la nature et I’état de surface des
particules. En effet, les particules hydrophobes telles que PE nano Ont tendance a s’agglomérer dans la
phase aqueuse ce qui diminue leur passage en phase atmosphérique alors que les particules plus
hydrophiles telles que les microspheéres de PS ou des PE photodégradés restent dispersées dans I'eau
et sont ainsi plus facilement transférées.

En ce qui concerne la composition de I’eau dans les conditions testées, la présence de surfactants
(SDS et acide nonanoique) a induit un taux de transfert plus élevé de particules dépendant de la
concentration en surfactant alors que la présence de polysaccharides (gomme xanthane et dextran)
n’a eu aucun effet. Néanmoins, dans des échantillons d’eaux environnementales telles que I'eau de
I’étang de I’estomac qui contient une forte concentration de surfactants, le transfert semble étre limité
voire totalement inexistant, visiblement « bloqué » par la formation d’une mousse stable. D’autre part,
lors de I'étude de I'effet de la salinité de I'eau, il a été montré que la présence de sel semble favoriser
le transfert des particules plastiques, mais sans véritable relation de proportionnalité entre la
concentration en sels et le nombre de particules plastiques transférées, du point de vue de la mesure
de la distribution granulométrique. Les images obtenues en microscopie électronique montrent que
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les particules plastiques collectés en phase atmosphérique sont soit isolées soit entourées de cristaux
de sels. Il est ainsi possible qu’une partie du transfert ne soit pas détectable lors la mesure de la
distribution granulométrique, notamment lorsque les plastiques sont transférés avec des cristaux de
sels.

Les résultats sur l'incidence de la taille des bulles ont montré que la quantité de particules
transférées est plus élevée avec des bulles de plus petite taille. Ce phénomene a été principalement
attribué a un nombre de bulles générées de petite taille supérieur a celui de bulles de grosse taille pour
un débit d’air massique identique qui favorise la formation d’aérosol. Ensuite, I'effet de la
photodégradation a été évalué sur des particules de PE nano et il a été prouvé que leur passage vers la
phase atmosphérique augmente aprés exposition aux UV du fait de leur oxydation et de leur érosion
en surface limitant leur agglomération dans I'eau.

Par ailleurs, il a été possible de mettre en évidence que |'exposition aux UV en amont de
I"application d’une contrainte mécanique (cryobroyage ou agitation dans I'’eau) augmentait la quantité
de particules transférées. Il a été proposé que cette augmentation était due a la formation de
fragments de plus petites tailles aprés exposition aux UV et/ou a des modifications en surface
(augmentation de I'oxydation et de la rugosité) des particules générées par contrainte mécanique, ces
paramétres allant tous dans le sens d’un transfert accru. De plus, des expériences réalisées sur des
échantillons de plastiques commerciaux (sacs et bouteilles) dans de I’eau de mer (Toulon), ont montré
que des fragments sont générés lors de leur utilisation et / ou durant la phase d’agitation mécanique
dans I'eau puis sont transférés vers la phase atmosphérique et cela avant méme toute exposition aux
UV. Ce phénomene est encore plus marqué aprées exposition aux UV du fait de la fragilisation de ces
plastiques qui conduit, comme précédemment sur les PE a facon, a un plus grand nombre de fragments
générés sous agitation et / ou a une oxydation de la surface des fragments qui limite les phénoménes
d’agglomération.

D’une facon générale, ces résultats ont permis, méme si le systéme de simulation de bullage utilisé
est perfectible, d’avoir une premiére idée sur le devenir des micro et nano-plastiques dans le milieu
marin et de mettre en avant leur diffusion dans I’environnement. Ainsi, le milieu marin ne doit plus
étre considéré comme un milieu récepteur uniqguement mais participant aussi a la dissémination de
particules plastiques vers les autres compartiments.

Cependant, plus de développement doit étre envisagé pour améliorer le systeme de bullage afin de
reproduire fidelement le phénoméne de bubble bursting (utilisation d’un systéme de recirculation
d’eau, simulation du vent, ajout de plusieurs d’entrée d’air avec verre fritté pour avoir un plus large
éventail de taille de bulles, control de température et d’humidité dans le réacteur, couplage a une
caméra CCD, etc.). Il sera intéressant d’étaler plus la gamme de taille étudiée de particules transférées
vers les nano en utilisant par exemple un spectrometre de mobilité électrique permettant de
caractériser les particules jusqu’a 2,5nm. D’autre part, plus d’études et de développement de
méthodes doivent étre envisagés pour déterminer la forme des fragments transférés par microscopie
ainsi que pour la détermination de leur état de surface et potentiel zéta.

Dans de futurs travauy, il serait intéressant de pouvoir quantifier le taux de transfert des particules
plastiques afin de déterminer ces flux en fonction de la composition de I’eau, de la vitesse du vent et
de la température, etc. Par la suite, la validation de ces flux par des préléevements sur terrain doit étre
envisagée. Cela peut apporter une réponse a la fois au bilan négatif de plastiques dans les modeles
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marins mais aussi a l'importance du bubble bursting comme source de particules plastiques
atmosphériques.

Ce travail, malgré les questions soulevées a I'issu, a permis de contribuer a la compréhension du
devenir des déchets plastiques aquatiques exposés a la lumiére solaire. Des effets marquants de la
photodégradation des plastiques influengant leur propriétés ont été mis en évidence vis-a vis leurs
interactions avec des polluants organiques. La photodégradation des plastiques et leurs interactions
avec les polluants affectent des organismes marins a différentes échelles trophiques. Finalement, la
photodégradation engendrant le changement de propriétés de surface des plastiques et leur
fragmentation favorise le transfert des particules plastiques vers la phase atmosphérique.
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Annexes

Annexe 1 : Détermination des COV par TD-GC-MS

- PENF granulés

3 Surfaces

Composés Tr  match

to 1000 to/eau ti000/€auU
1-methoxy-2-propyl acetate 6,48 89% 5001520 11094869 8199213 3332652
2-pentanone 8,27 89% 3666438 6795873 8044642 -
pentanal, 3-methyl 8,88 70% - 2648668 - -
zgs;ranmc acid, 3-ethoxy-, ethyl 953  85% i 1045221 i i
1-octanol, 2,7-dimethyl- 9,85 - - 578293 - -
decane 10,18 91% 1596112 - - -
non identifie 11,20 - - 1719743 - -
non identifie 11,87 - - 1440916 - -
2-butoxyethyl acetate 12,53 88% - 5325405 - -
1,2-cyclopentanediol, 3-methyl- 12,78 76% - 2695121 - -
non identifie 12,94 - 522774 625635 - -
1,1-dodecanediol, diacetate 13,19 74% - 376809 - -
undecane, 3-methyl- 15,09 86% 514731 - - -
dodecane 15,93 93% 13794115 - 6779992 -
tridecane, 3-methyl- 20,04 84% 1985557 - - -
non identifie 20,49 - - 823994 - -
3-acetoxydodecane 20,64 75% - 600867 - -
teradecane 20,64 94% 24778798 - 15459807 -
non identifie 22,37 - - 870623 - -
phenol, 3,5-bis(1,1-dimethyl)- 22,73 79% - - - 2546943
non identifie 22,81 - 919440 - - -
phenol, 2,5-bis(1,1-dimethyl)- 22,87 79% - 1755683 - -
hexadecane, 4-mehtyl- 23,00 75% 666001 - - -
decane,2,4,6-trimethyl- 23,12 80% 466496 - - -
heptadecane, 2,6-dimethyl- 23,27 78% 381500 - - -
alcane non identifie 23,39 - 428739 - - -
octadecane, 2-mehtyl- 23,62 81% 373085 - - -
pentadecane,3-methyl- 23,72 82% 2428280 - 1514346 -
non identifie 24,16 - - 737393 - -
nonadecane 24,20 91% 19312846 - 13393114 -
2-undecen-1-ol 25,65 74% - 3725986 - -
heptade3cane, 3-mehtyl- 25,67 83% 766606 - - -
cyclohexanol,5-methyl-2-(1-
methyl-1-phenylethyl)- 2568 77% i i i i
octacosane 26,11 82% 720314 - - -
octadecane, 2,6-dimehtyl- 26,82 83% 1656048 - 1375234 -
heptadecane, 2,6,10,15- 27,24 84% 8768651 2394882 5286289 1225157

tetramethyl-
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oxalic acid, allyl octadecyl ester 28,56 86% - 717786 - -
non identifie 29,54 - 353229 - - -
heneicosane,3- methyl- 29,91 73% 2186008 1142855 1354399 -
- PENF broyats

Composés Tr  match Surfaces

0 1000 to/eau ti000/€aU
1-methoxy-2-propyl acetate 6,48 89% 8214632 2823138 4417504 12513185
2-pentanone 8,27 89% 4415153 2164966 2896906 11657368
zgs;ranmc acid, 3-ethoxy-, ethyl 953  85% i 1794886 i i
6-heptanoic acid 11,60 80% - 2113845 - 5420251
Zstr;tfnom acid, 2-methyl-2-butyl 11,77 67% i 5507021 i i
1,2-butanediol, 3,3-dimethyl- 12,44 69% - 4077689 - 5420251
2,4-hexadien-1-ol 12,76  69% - 1475888 - 5320468
7-octenoic acid 14,46 85% - 3929276 - -
2-octenoic acid 14,63 69% - 5986126 - -
9-tetradecen-1-ol,acetate 15,38 73% - 787353 - -
2-(prop-2-enoyloxy)pentadecane 15,66 75% - 1899962 - -
3-(prop-2-enoyloxy)dodecane 15,85 74% - 1503984 - -
dodecane 15,93 93% 13804783 519565 10640231 -
trsterti;‘l’_dmf”ran' 2-ethyl-5- 17,09 73% ; 1908156 ; ;
8-nonenoic acid 17,24 77% - 3754700 - -
10-tetradecen-1-ol acetate 17,39 72% - 3467792 - -
allyl heptanoate 17,53 78% - 3692974 - -
6-pentadecen-1-ol 18,06 87% - 4622805 - 2397303
non identifie 18,24 - - 3244623 - 2577858
alcane non identifie 19,81 - - 2074967 - 1396131
tridecane, 3-methyl- 20,04 84% 2417678 1492630 1894155 -
1,13-teradecadiene 20,26 95% - 6592769 - -
11-dodecen-2-one 20,31 85% - 1990736 - 6222960
9-hexadecen-1-ol 20,41 90% - 5223495 - 6054762
undecanol, 2-methyl 20,46 80% - 1112735 - 1267968
teradecane 20,64 94% 52986980 - 44597348 418983
1,13-tetradecadiene 22,16  94% - - - 10051192
1-hexadecanol 22,28 92% - - - 10860051
non identifie 22,37 - - - - 1393397
phenol, 3,5-bis(1,1-dimethyl)- 22,73 79% - - - 2172270
non identifie 22,81 - - - - 2388368
hexadecane, 4-mehtyl- 23,00 75% 1985618 4354645 801691 3940821
decane,2,4,6-trimethyl- 23,12 80% 1593890 1272446 1266954 1313478
heptadecane, 2,6-dimethyl- 23,27 78% 1250716 - 933552 -
alcane non identifie 23,39 - 582334 13771353 578077 -
octadecane, 2-mehtyl- 23,62 81% 941505 12909364 1215820 536652
pentadecane,3-methyl- 23,72 82% 4809148 9919715 5601107 136508
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11-hexadecen-1-ol 23,88 94% - - - 9593994
3-hexadecene 23,98 90% - - - 12091473
hexadecane 24,08 - - - - 11059754
nonadecane 24,20 91% 21398784 1762671 40167096 -
2-undecen-1-ol 25,65 74% - 9625252 - 4382733
heptadecane, 3-mehtyl- 25,67 83% - 9355132 - 9368548
cyclohexanol,5-methyl-2-(1-
rT:IethyI—l-phenerthyT)- ( 25,68 77% - - - 7234777
alcane non identifie 25,78 - - 1414979 - 1929721
10-heneicosene 25,86 85% - 1774885 - 3495845
alcane non identifie 25,98 - - 940362 - -
octacosane 26,11 82% - 2019001 - 1824021
octadecane, 2,6-dimehtyl- 26,82 83% - 4223033 1939643 -
1-nonadecene 26,98 93% - 5989999 - -
octadecane 27,09 88% - - - -
heptadecane, 2,6,10,15- 27,24 84% - 11434829 1186332 -
tetramethyl-
hexadecen-1-ol 28,37 85% - 4795842 - 5629110
oxalic acid, allyl octadecyl ester 28,56 86% - - - -
non identifie 29,54 - - - - -
heneicosane,3- methyl- 29,91 73% - 3301632 - 2527769
- PEAd granulés
) Surfaces

Composés Tr  match

to 1000 to/eau ti000/€au
1-methoxy-2-propyl acetate 6,48 89% 4673217 8433704 19764010 6398336
2-pentanone 8,27 89% 2291944 4990693 13414210 -
non identifie 11,20 - - - 3148240 -
non identifie 12,94 - - - 2072999 -
dodecane 15,93 93% 10618288 - 7776525 -
tridecane, 3-methyl- 20,04 84% 1365148 - 1205104 -
teradecane 20,64 94% 18949002 - 18604516 -
non identifie 22,81 - - 2293397 - 1710336
pentadecane,3-methyl- 23,72 82% 1819149 - 1766429 -
nonadecane 24,20 91% 17595308 - 16617968 -
heptade3cane, 3-mehtyl- 25,67 83% 470050,2 1543251 1192563 2538538
octadecane, 2-mehtyl- 26,82 83% 1865517 - 630116 -
heptadecane, 2,6,10,15- 27,24 84% 8577561 3938632 5413610 4776100
tetramethyl-
non identifie 29,54 - 505181,3 - - -
heneicosane,3- methyl- 29,91 73% 2003733 2113748 1163417 1330541

- PEAd broyats
) Surfaces

Composés Tr  match

to 1000 to/eau ti000/€aU
1-methoxy-2-propyl acetate 6,48 89% 4498844 - 6553654 10673595
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2-pentanone 8,27 89% 3672964 - 4691795 9503119
dodecane 15,93 93% 21363622 - 14643011 -
tridecane, 3-methyl- 20,04 84% 6385400 - 4279983 -
teradecane 20,64 94% 62833728 - 51407752 -
non identifie 22,81 - 1186443 - 2540052 -
hexadecane, 4-mehtyl- 23,00 75% 2144213 - 498792 -
decane,2,4,6-trimethyl- 23,12 80% 1614047 - 1248941 -
heptadecane, 2,6-dimethyl- 23,27 78% 1203871 - 998027 -
alcane non identifie 23,39 - 731049 - 619868 -
octadecane, 2-mehtyl- 23,62 81% 1141362 - 1021828 -
pentadecane,3-methyl- 23,72 82% 6455890 - 5501115 -
nonadecane 24,20 91% 35179932 2393306 34687148 6822317
heptade3cane, 3-mehtyl- 25,67 83% 828780 - 740857 -
octadecane, 2,6-dimehtyl- 26,82 83% 1204469 726421 1524932 -
heptadecane, 2,6,10,15- 27,24 84% 4567466 4738667 8662628 3181035
tetramethyl-
heneicosane,3- methyl- 29,91 73% - 1337847 1957272 -
- PECr granulés

Compound Tr  match Surfaces

to 1000 to/eau ti000/€au
1-methoxy-2-propyl acetate 6,48 89% 5621478 14236475 - -
2-pentanone 8,27 89% 3808153 8695693 - -
non identifie 11,20 - - 5033553 - -
non identifie 12,94 - - 7615233 - -
dodecane 15,93 93% 9281524 - - -
tridecane, 3-methyl- 20,04 84% 1398199 - - -
teradecane 20,64 94% 20416076 - 4008232 -
non identifie 22,81 0% 1327118 4978840 - -
hexadecane, 4-mehtyl- 23,00 75% 705450 - - -
decane,2,4,6-trimethyl- 23,12 80% 435323 - - -
heptadecane, 2,6-dimethyl- 23,27 78% 354521 254219 - -
alcane non identifie 23,39 - 354040 - - -
octadecane, 2-mehtyl- 23,62 81% 290580 - - -
pentadecane,3-methyl- 23,72 82% 2352109 - 702151 -
nonadecane 24,20 91% 18860906 1297314 5420004 336222
heptade3cane, 3-mehtyl- 25,67 83% 957802 5174712 - 667551
octadecane, 2,6-dimehtyl- 26,82 83% 1242569 568718 406610 -
heptadecane, 2,6,10,15- 27,24 84% 9330734 6343997 2996494 3057740
tetramethyl-
heneicosane,3- methyl- 29,91 73% 2020243 1849644 947567 1174608

- PECr broyats
3 Surface

Composés Tr  match

to 1000 to/eau ti000/€aU
1-methoxy-2-propyl acetate 6,48 89% 4011839 4223011 - -
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2-pentanone 8,27 89% 1625298 3204153 - -
dodecane 15,93 93% 11691068 - - -
dodecanol 18,18 68% - - - 12589402
6-tridecene 18,35 83% - 1718200 - -
tridecane, 3-methyl- 20,04 84% 2931547 1733306 - -
teradecane 20,64 94% 33025844 482565 3810088 -
9-hexadecen-1-ol 22,23 82% - 961929 - -
1-hexadecanol 22,35 87% - 2606031 - -
henol, 2,4-bis(1,1-
Zimethylethyl)—( 22,76 82% - 953728 - -
hexadecane, 4-mehtyl- 23,00 75% 1203764 - - 341949
2-hexyl-1-octanol 23,06 83% - 1042995 - -
decane,2,4,6-trimethyl- 23,12 80% 886637 - - -
heptadecane, 2,6-dimethyl- 23,27 78% 517777 - - 204888
octadecane, 2-mehtyl- 23,62 81% 865025 - - 775229
pentadecane,3-methyl- 23,72 82% 4657265 - - 733345
nonadecane 24,20 91% 31471006 15099836 5420004 12735499
14-hexadecenal 24,44  84% - 999375 - -
heptadecane, 3-mehtyl- 25,67 83% 217780 - - 6227936
heptadecane, 2,6,10,15- 2579 74% 307293 6625200 - .
tetramethyl-
octadecane, 2-methyl- 26,07 81% 710493 - - -
undecane, 3,8-dimtehyl- 26,40 82% 708522 - - -
heptadecane, 2,3-dimethil 26,67 86% - - - 3059721
octadecane, 2,6-dimehtyl- 26,82 83% 1341740 944846 - -
heptadecane, 2,6,10,15- 27,24 84% 7700374 8280814 3130099 24625256
tetramethyl-
non identifie 28,41 - - - - 1519872
nonadecane, 3-methyl- 29,54 77% - - - 1362896
heneicosane,3- methyl- 29,91 73% 1460513 1309708 - 7213283
- PE Cospheric
i Surface
Composés Tr  match
o t1000 tio00/€3aU
1-methoxy-2-propyl acetate 6,476 89% 6743918 8848533 5825859
2-pentanone 8,269 89% 2758646 5286422 3064909
decane 10,18 91% 2508477 - -
dodecane 15,83 93% 16737307 1728398 4054516
benzene, (1,1dimethyldecyl)- 18,15 79% 2010114 1662312 1050742
tetradecane 20,55 96% 1,23E+08 21553646 37560584
benzene, (1-methyl-1-propylpentyl)- 21,41 66% 2221694 - 1084173
1,2,3,4-tetrahydro-3-isopropyl-5- 2152 69% 4218250 i )
methylnaphthalene
(1,4-dimethylpent-2-enyl)benzene 21,78 75% 4106831 - -
benzene, 1-(1,5-dimethylhexyl)-4- 2216 78% 5239915 i 649274
methyl-
benzene, 1-(1-mehtyl-2-propenvl)-4- ) 55 7300 8042713 4494555 3970543

(2-methylpropyl)-
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benzene, (1-hexyl-1-heptenyl)-
naphthalene, 1,2,3,4-tetrahydro-6-
methyl

hexadecane

benzene, (1-methyldecyl)-
benzene, 1-(1-heptyldodecyl)-4-
methyl-

heptadecane

benzene, 2,6-dimethyl-1-
(phenylmehtyl)-

octadecane

heneicosane,3- methyl-

22,46
22,63

24,09
24,75

25,07
25,63
25,93

27,05
29,72

68%
76%

94%
73%

67%
91%
63%

94%
73%

5932030
1969834

2,35E+08
8141782

2659217
4824275
458905

821948
26883348

- 1688173
1499564 -
62915752 95608784

355078
5006492 4514541
3920503 3871751

57030964 71571712
26136418 24299906

Annexe 2 : Identification des produits de dégradation par GC-MS

- PENF
Surfaces
Composés Tr  match PENF Granulés PENF Broyats
to 1000 to 1000

Tetradecane 13,95 86% 9047771 - 5974456 -
Dodecane, 2,6,11-Trimethyl- 17,72 83% 2048439 - 1258374 -
Pentadecane 18,20 92% 8947753 - 7246145 -
Heptadecane, 3-Methyl- 20,94 84% 2463697 - 1721437 -
Undecane, 3-Methylene- 21,16 82% 447851 - - -
1-Docosene 21,22 85% 706290 1469338 537388 -
Eicosane 21,30 91% 5974328 4738673 7082412 1617021
7,9—D!-Tert—Buty‘I—l—Oxasp|r0(4,5)Deca— 2309 86% 2644877 ) 1750528 )
6,9-Diene-2,8-Dione
Eicosane, 2-Methyl- 23,45 85% 2270415 - 1501299 -
8-Heptadecene 23,71 85% 560981 - 379591 -
Heptadecane 23,76 90% 3422527 4796958 6176766 1033050
4-Octylbutan-4-Olide 23,92 76% - 2605294 - -
Heptacosane 25,06 79% 1393390 - 527138 -
Decane, 2,9-Dimethyl- 25,64 87% 1930847 - 1587906 -
Octadecane 25,90 89% 2317478 4899758 5026217 1275052
Heptacosane 27,03 82% 1068514 - - -
Undecane, 5-Methyl- 27,10 85% 425919 - - -
Docosane 27,23  64% 459142 - - -
Octadecane, 2-Methyl- 27,59 83% 1640825 - 1368619 -
Heptacosane 27,83 74% 1306564 - 4091738 2922253
Alcane Non Identifie 28,83 - 1748396 - 831844 -
Eicosane, 3-Methyl- 29,38 73% 1331773 - 1479841 -
Triacontane 29,61 82% 899127 4271904 3302663 1655370

- PEAd

Composés Tr  match Surfaces
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PEAd Granulés

PEAd Broyats

to

t1000

to

t1000

Tetradecane 13,95 86% 3468281 - 3469063 -
Dodecane, 2,6,11-Trimethyl- 17,72 83% 851078 - 1003142 -
Pentadecane 18,20 92% 3847528 - 4948136 398969
Heptadecane, 3-Methyl- 20,94 84% 1090190 - 1223207 -
Undecane, 3-Methylene- 21,16 82% - - 243914 -
1-Docosene 21,22 85% 344896 - 481959 -
Eicosane 21,30 91% 2876317 2451211 5043914 1062864
é:i:g:;Tneer_tfg';'eoxasp'r°(4’5)Deca' 23,09 86% 5052765 - 17119010 -
6-Ethyl-5-Hydroxy-2,3,7- 2330 88% 1090456 i 1489057 -
Trimethoxynaphthoquinone
Eicosane, 2-Methyl- 23,45 85% 1102289 767528 1608319 863272
8-Heptadecene 23,71 85% - - 269101 2424865
Heptadecane 23,76 90% 1602172 2413988 4506196 -
Heptacosane 25,06 7% 388766 - - -
Decane, 2,9-Dimethyl- 25,64 87% 1199058 1647198 1168030 719771
Octadecane 25,90 89% 919742 1302774 3571528 2255283
Heptacosane 27,03 82% 618217 839984 - 325953
Undecane, 5-Methyl- 27,10 85% - - - -
Docosane 27,23 64% - - - -
Octadecane, 2-Methyl- 27,59 83% 637587 1036609 1343872 915558
Heptacosane 27,83 74% 623560 842433 2928134 1924796
Alcane Non Identifie 28,83 - 1143136 481732 1302902 -
Eicosane, 3-Methyl- 29,38 73% 590978 1017291 1078269 1026999
Triacontane 29,61 82% 339837 394362 2530845 1380929

- PECr

Surfaces
Composés Tr  match PECr Granulés PECr Broyats
t0 t1000 to 11000

Tetradecane 13,95 86% 2678090 - 2253135 -
Non Identifie - - - 693773 - -
Dodecane, 2,6,11-Trimethyl- 17,72 83% 610167 - 503058 -
Octan-2-One, 3,6-Dimethyl- 18,08 - - 935863 - -
Pentadecane 18,2 92% 3232292 759203 3085010 535773
E;:(I\)/Ilethyl-z-(?,-MethyIpentyl)—3-Buten- 20% i 776126 ) )
1,8-Nonadien-3-0lI 67% - 1321912 - -
Alcane Non Identifie - - 1248300 - -
Heptadecane, 3-Methyl- 20,94 84% 768832 - 813758 -
Undecane, 3-Methylene- 21,16 82% - - - -
1-Docosene 21,22 85% - - 255895 335791
Eicosane 21,30 91% 2430081 - 3194508 1617021
4-Nonenal 22,43  74% - 288497 - -
Octan-2-One, 3,6-Dimethyl- 22,50 72% - 523615 - -
11-Octadecenal 22,60 64% - 804359 - -



2-(1,1-Dimethyl)-5-Oxohexanal 22,67 68% - 637468 - -
7,9—D!-Tert—Buty.I—l—Oxasp|r0(4,5)Deca- 2309 86% 3315899 i 4378448 i
6,9-Diene-2,8-Dione
6-Ethyl-5-Hydroxy-2,3,7- 2330 88% 787112 - 772473 -
Trimethoxynaphthoquinone
Eicosane, 2-Methyl- 23,45 85% 747499 727777 688110 638987
8-Heptadecene 23,71 85% - 390460 269741 1033050
Heptadecane 23,76 90% 1600977 3298038 2982190 -
Heptacosane 25,06 7% - - - -
Decane, 2,9-Dimethyl- 25,64 87% 919619 719474 951118 -
Octadecane 25,90 89% 956165 2207560 2428257 1275052
Alcane Non Identifie 26,22 - - 478206 - -
Heptacosane 27,03 82% - - - -
Undecane, 5-Methyl- 27,10 85% - - - -
Docosane 27,23 64% - - - 261431
Octadecane, 2-Methyl- 27,59 83% 681609 - 677857 -
Heptacosane 27,83 74% 536537 2189776 2091707 1321256
Alcane Non Identifie 28,83 - - - - -
Eicosane, 3-Methyl- 29,38 73% 768390 - 724148 456643
Triacontane 29,61 82% 626835 1469529 1691909 1655370
- PE Cospheric
Surfaces
Composés Tr  match PE Cosph
t0 11000
Tetradecane 13,95 86% 3889364 -
Pentadecane 18,19 92% 8822483 -
Pyrimidine, 4-Cyclopropyl- 19,62 88% 397481,9 -
Alcane Non Identifie 20,39 - 234967,3 -
3-Ethyl-3-Methylheptane 20,92 84% 487035,8 -
Eicosane 21,28 91% 11503959 2086983
Heptadecane 23,76 90% 12068403 9368601
9-Octadecenamide 24,80 61% 404440,8 2374548
Octadecane 25,90 89% 11081941 12381433
9-Octadecenamide 2595 78% 3770176 3433943
Dodecanamide 26,11 81% 4852752 9363396
1-Nonadecene 26,83 89% - 2350093
Heptacosane 27,83 74% 9206584 11854775
13-Docosenamide 27,85 76% 1,93E+08 1,85E+08
Triacontane 29,58 89% 7295785 11920031
alcane non identifie 31,23 - 5711021 10052487
alcane non identifie 31,56 - 3959576 -
alcane non identifie 31,64 - 3230272 -
alcane non identifie 31,75 - 3153749 -
alcane non identifie 32,78 - 5623133 7424436
alcane non identifie 34,71 - 4619429 5574047
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Annexe 3: Sorption et désorption des HAP sur les
microplastiques

Les concentrations des HAP indépendants dans le PE, dans I'eau et sur les parois de la bouteilles
des diverses conditions ainsi que les bilans de masse.

Concentrations des HAP dans le PE pour n =6
Concentrations des HAP dans I'eau pourn =2

Quantité des HAP sur les parois des bouteilles n = 2

to : a 'obscurité

t1000 : €XpOsés aux UV pendant 1000 heures en SEPAP 12/24
n.g. : non quantifié

n.d. : non détecté

o : écart-type

L-HAP : HAP légers (Phe et Fla)

H-HAP : HAP lourds (BaA et BaP)
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PENF granulés

Sorption Désorption
Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP
. PE ng/g | 1043 1114 520 417 2157 937 913 1074 484 301 1986 785
qu'; o 18 6 11 18 25 29 18 34 23 105 53 129
E Eal ng/L | n.d. n.d. n.d. n.d. - - 36 19 16 18 55 34
© o - - - - - - 3 1 2 3 4 5
e ~ ng | nd. nd nd nd - ; nd. nd. 15 26 0 41
= Paroi
w o - - - - - - - - 3 5 0 8
Bilan % 110% 117% 109% 88% 98% 102% 112% 107%
8 PE ng/g | 414 308 122 55 722 177 297 186 48 17 484 65
= o 2 10 6 5 13 11 21 10 2 0 31 2
‘% Eau ng/L 117 315 33 9 432 42 39 31 16 11 70 27
= (o] 12 27 4 3 39 7 7 3 2 4 10 6
G . ng | 468 275 263 451 743 714 ng. ng. ng. ng - -
= POl o | s 31 34 41 89 75 . . . . . .
& Bilan % 105% 93% 88% 108% 102% 92% 81% 93%
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PENF broyats

Sorption Désorption
Phe Fla BaA BaP  L-HAP  H-HAP | Phe Fla BaA BaP  L-HAP  H-HAP
I ng/g | 776 897 450 449 1673 899 619 811 371 345 1430 716
s o 40 38 6 8 79 14 12 39 8 4 52 12
‘g Eau ng/L | 57 64 14 n.d. 121 14 29 11 13 9 40 22
= o 6 11 2 - 17 2 4 2 3 2 6 5
S oaoi M8 58 15 7 24 73 31 7 12 8 20 19 28
& o 18 7 3 7 25 10 2 5 3 11 7 14
Bilan % | 94% 102% 99% 100% 95% 99% 98%  98%
S ng/g | 786 877 421 349 1663 770 228 275 56 46 503 102
2 o 157 165 76 80 322 155 40 41 1 2 81 3
‘é Eau ng/L | 86 51 17 137 26 97 84 14 9 181 23
3 o 13 11 2 1 24 3 8 4 2 1 12 3
o . ng 59 26 13 29 85 42 90 107 85 92 65 177
z Parol 7 5 2 3 12 5 11 9 6 8 6 14
“ Bilan % | 98% 100% 95%  81% 106% 102% 91% 109%
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PEAd granulés

Sorption Désorption
Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP

. PE ng/g | 1023 1077 462 445 2100 907 921 1107 525 518 2029 1043
\5 o 29 29 15 38 58 52 6 6 11 10 12 20
S ng/L | n.d. n.d. n.d. n.d. - - n.d. n.d. n.d. n.d. - -

c Eau
e o - - - -
2 . ng n.d. n.d. n.d. n.d. - - n.d. n.d. n.d. n.d. - -
< Paroi
o o : : : :

Bilan % 108% 113% 97% 94% 90% 103% 114% 116%

S o ng/g | 978 1048 473 479 2026 953 872 1063 500 503 1936 1003
= o 13 14 3 9 27 12 8 38 21 16 46 38
‘% Eal ng/L | n.d. n.d. n.d. n.d. - - n.d. n.d. n.d. n.d. - -

o - - - -

e
O . ng n.d. n.d. n.d. n.d. - - n.d. n.d. n.d. n.d. - -
< Paroi
5 o : : : :
8 Bilan % 103% 110% 100% 101% 89% 101% 106% 105%
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PEAd broyats

Sorption Désorption
Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP
PE ng/g | 758 798 357 370 1556 728 692 812 384 396 1503 780
f o 11 35 5 15 46 20 26 114 28 46 140 75
§ Eau ng/L | 146 69 56 28 215 84 n.g. n.g. n.d. n.d. - -
2 o 15 9 6 2 24 8 - -
2 . ng 39 58 56 70 97 126 n.g. n.g. n.d. n.d. - -
S Paroi
a o 8 16 23 31 24 54 - -
Bilan % 98% 97% 98%  98% 91% 102% 107% 107%
s PE ng/g | 846 897 399 397 1742 796 739 915 407 372 1654 779
E o] 33 38 12 24 71 36 34 30 18 32 65 50
% ng/L 62 26 22 16 88 38 n.g. n.g. n.d. n.d. - -
S Eau
o o 3 2 3 1 5 4 - -
[aa]
37 23 31 43 60 74 n.qg. n.qg. n.d. n.d. - -
2 Paroi ne g g
i o 1 4 9 12 5 21 - -
[a
Bilan % 99% 99% 95%  96% 87% 102% 102% 94%
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PECr granulés

Sorption Désorption
Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP
R PE ng/g | 872 996 499 414 1869 914 712 893 458 527 1604 985
- o 38 19 4 12 57 16 39 5 2 3 44 5
% ng/L | 47 35 n.g. n.qg. 82 - n.q. n.g. n.d. n.d. - -
c Eau
© o 6 3 9 - - -
LE . ng 43 21 n.d. n.g. 64 - n.d. n.d. n.d. n.d. - -
G R PP 28 . . .
Bilan % 101% 111% 105% 87% 82% 90% 92% 127%
g PE ng/g | 848 938 445 366 1786 811 652 779 378 384 1431 762
An o 34 55 27 32 89 58 44 51 22 24 95 46
g Eal ng/L | 71 33 15  n.aq. 104 15 ng. ng. nd.  nd. - -
= o 7 5 2 12 2 - -
LE paroi "8 33 13 17 41 46 58 nd. nd. ng nd. - -
Q o 12 3 2 6 15 8 - -
% Bilan % 100% 103% 100% 86% 77% 83% 85% 105%
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PECr broyats

Sorption Désorption
Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP
= ng/g | 830 969 553 473 1799 1025 714 898 458 515 1612 973
f o 40 43 39 62 83 101 11 28 10 39 39 49
% Eau ng/L 98 43 n.g. n.g. 141 - n.q. n.q. n.q. n.d. - -
= o 7 5 12 - - -
g Paroi nc;g 125 n.d. n.d. n.g. 125 : n.d. n.d. n.d. n.d. : :
Bilan % 99% 106% 116% 100% 86% 93% 83% 109%
s PE ng/g | 827 931 502 419 1758 921 718 861 396 380 1579 776
S o 22 46 58 90 68 149 1 10 35 11 36
2 ng/L | 94 38 11 132 11 n.g. n.g. n.g. n.g. - -
S Eau
o o 8 3 2 11 2 - -
3 i M| 1% 10 6 36 24 42 | nd.  nd  ng nd - -
e o 4 3 2 11 7 13 - -
Bilan % 98% 103% 109% 96% 87% 93% 79%  91%
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PE Cospheric

Sorption Désorption
Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP Phe Fla BaA BaP L-HAP H-HAP
= ng/g | 319 601 415 484 919 899 180 343 290 352 524 642
° o 14 19 14 19 34 34 9 11 6 3 20 9
% Eau ng/L | 324 317 18 16 641 34 38 58 12 7 96 19
3 (o] 47 30 2 1 77 3 7 3 2 1 10 3
; Paroi ng 175 41 27 10 216 37 5 7 19 29 12 48
(o] 18 11 3 1 29 4 1 5 2 7 6 9
Bilan % 84% 99% 97% 107% 100% 92%  94%  97%
o ng/g | 507 686 428 505 1193 933 365 570 395 455 935 849
8 o 15 45 8 11 60 19 12 9 4 42 21 46
& Eau ng/L | 245 135 17 n.q. 380 17 28 14 ng. n.d. 42 0
e (o] 22 15 2 37 2 4 2 6 0
UUC: Paroi ng 169 45 n.g. 12 214 12 11 7 12 8 18 20
= (o] 15 10 6 25 6 2 2 2 2 4 4
Bilan % 96% 90% 93% 109% 97% 93% 102% 95%
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Annexe 4: Analyse discriminante de

procaryotes

PENF (C) vs. PEAd (A)

type Deseq2 pour les

oTU
Cluster_193
Cluster_49
Cluster_103
Cluster_475
Cluster_507
Cluster_86
Cluster_211
Cluster_338

Cluster 475-

Cluster 86-

Cluster_211-

log2FoldChange Order

-8.49146
-7.6052
-6.80388
7.81997
-4.75951
4.36287
3.97572
-4.22458

Enterobacterales
Enterobacterales
Enterobacterales
Pseudomonadales
Rhodobacterales
Chitinophagales
Chitinophagales
Flavobacteriales

Family Genus
Alteromonadaceae Alteromonas
Alteromonadaceae Alteromonas
Alteromonadaceae Alteromonas
Nitrincolaceae unknown genus
Rhodobacteraceae unknown genus
unknown family unknown genus
Saprospiraceae Lewinella
Flavobacteriaceae  Formosa

Species

Alteromonas genovensis
unknown species
bacterium RFB E10
unknown species
unknown species
unknown species
unknown species

Heatmap plot of DA otus, between 2 conditions
Sampletype A vs C

Cluster_338-

oTuU

Cluster_507-

Cluster_103-

Cluster 49-

Cluster_193-

oTuU
Cluster_38
Cluster_5
Cluster_131
Cluster_49
Cluster_193
Cluster_475
Cluster_558
Cluster_145

P
w

- PENF (C) vs. PE-HAP (HAP)

4.57868
2.32236
-4.60181
-7.09059
-5.08786
7.38129
-20.2581
5.49919

cv-

log2FoldChange Order

Flavobacteriales
Flavobacteriales
Bdellovibrionales
Enterobacterales
Enterobacterales
Pseudomonadales
FOP41300-M23
Chitinophagales

V-

Sample

Family
Flavobacteriaceae
Flavobacteriaceae
Bdellovibrionaceae
Alteromonadaceae
Alteromonadaceae
Nitrincolaceae
unknown family
unknown family

Genus
Aurantivirga
Polaribacter
OM27 clade
Alteromonas
Alteromonas
unknown genus
unknown genus
unknown genus

Formosa sp.

Abundance

Species

unknown species
Polaribacter sp.
unknown species
unknown species
Alteromonas genovensis
unknown species
unknown species
unknown species
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Heatmap plot of DA otus, between 2 conditions
Sampletype HAP vs C

Cluster_475-
Cluster 145-
Cluster 38-
Abundance
Cluster_5- 1024
a 256
@] 64
Cluster_131- 16
4
Cluster 193~
Cluster 49-
Cluster 558-

LdVH-
advH-
edvH-

Sample
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oTuU
Cluster_109
Cluster_253
Cluster_160
Cluster_252
Cluster_197
Cluster_190
Cluster_174
Cluster_118
Cluster_626
Cluster_87
Cluster_131
Cluster_736
Cluster_126
Cluster_558
Cluster_741
Cluster_373
Cluster_105
Cluster_74
Cluster_242
Cluster_134
Cluster_513
Cluster_519
Cluster_710
Cluster_348
Cluster_161
Cluster_49
Cluster_251
Cluster_869
Cluster_66
Cluster_597
Cluster_375
Cluster_990
Cluster_91
Cluster_786
Cluster_507
Cluster_302
Cluster_353
Cluster_841

PENF (C) vs. PENF-UV (P)

log2FoldChange Order

6.55826
5.44943
9.87428
4.93538
8.81336
-7.75466
3.1566
-5.10117
7.07925
1.59765
-4.35216
6.42996
-2.51398
-20.175
-5.4293
-6.63576
5.75266
-3.3624
4.18306
-2.24942
-6.12599
6.92811
6.77267
2.83596
4.16316
-5.81548
3.10521
5.40368
-2.24775
5.8421
-4.08324
4.92063
-10.9696
-6.93982
-2.79363
3.87215
2.37825
6.78024

Rhodobacterales
Rhodobacterales
Caulobacterales
Rhodobacterales
Caulobacterales
AT-s3-44
Rhodobacterales
Puniceispirillales
Rhodobacterales
Rhodobacterales
Bdellovibrionales
Rhodobacterales
Sphingomonadales
F9P41300-M23
Flavobacteriales
Chitinophagales
Rhodobacterales
Flavobacteriales
Rhodobacterales
Sphingomonadales
Enterobacterales
Rhodobacterales
Enterobacterales
Rhodobacterales
Rhodobacterales
Enterobacterales
Rhodobacterales
Rhodobacterales
Rhizobiales
Rhodobacterales
Flavobacteriales
Pirellulales
Flavobacteriales
Flavobacteriales
Rhodobacterales
Rhodobacterales
unknown order
Pseudomonadales

Family
Rhodobacteraceae
Rhodobacteraceae
Hyphomonadaceae
Rhodobacteraceae
Hyphomonadaceae
unknown family
Rhodobacteraceae
SAR116 clade
Rhodobacteraceae
Rhodobacteraceae
Bdellovibrionaceae
Rhodobacteraceae
Sphingomonadaceae
unknown family
Flavobacteriaceae
Saprospiraceae
Rhodobacteraceae
Flavobacteriaceae
Rhodobacteraceae
Sphingomonadaceae
Alteromonadaceae
Rhodobacteraceae
Alteromonadaceae
Rhodobacteraceae
Rhodobacteraceae
Alteromonadaceae
Rhodobacteraceae
Rhodobacteraceae
Rhizobiaceae
Rhodobacteraceae
Flavobacteriaceae
Pirellulaceae
Flavobacteriaceae
Flavobacteriaceae
Rhodobacteraceae
Rhodobacteraceae
unknown family
Halomonadaceae

Genus
Pseudoruegeria
unknown genus
Robiginitomaculum
Shimia
Hyphomonas
unknown genus
unknown genus
unknown genus
unknown genus
unknown genus
OM27 clade
Sulfitobacter
Altererythrobacter
unknown genus
Winogradskyella
unknown genus
Sagittula

Dokdonia
Sulfitobacter
Erythrobacter
Alteromonas
Oceanobacterium
Glaciecola
Tropicibacter
Pseudophaeobacter
Alteromonas
unknown genus
unknown genus
Lentilitoribacter

Species

Pseudoruegeria sp.
unknown species

unknown species

Shimia haliotis

unknown species

unknown species
Phaeobacter marinintestinus
unknown species

unknown species
Sulfitobacter noctilucicola
unknown species
Sulfitobacter guttiformis
unknown species

unknown species
Winogradskyella sp.
unknown species

Sagittula sp.

Dokdonia genika
Sulfitobacter pacificus

alpha proteobacterium MBIC3952
unknown species

unknown species

Glaciecola sp.

Tropicibacter sp.
Roseobacter sp.

unknown species
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- PEAd (A) vs. PEAd-UV (P_A)

OoTU log2FoldChange Order Family Genus
Cluster_181 5.66541 Flavobacteriales Flavobacteriaceae  Ulvibacter
Cluster_9 3.30858 Rhodobacterales Rhodobacteraceae  Roseobacter
Cluster_86 -3.87108 Chitinophagales unknown family unknown genus
Cluster_58 3.12267 Pseudomonadales  SAR86 clade unknown genus
Cluster_67 -2.75202 Rhodobacterales Rhodobacteraceae  Epibacterium
Cluster_277 6.82422 Flavobacteriales Flavobacteriaceae ~ Formosa
Cluster_142 -4.21155 Enterobacterales Alteromonadaceae Paraglaciecola
Cluster_105 5.50765 Rhodobacterales Rhodobacteraceae  Sagittula
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oTU

- PENF (C) vs. PENF-UV-HAP (P_HAP)
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AND Acide Désoxyribonucléique
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Py-GC-MS Pyrolyse suivie d’'une chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie de
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R2 Coefficient de Détermination
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RSD Coefficient De Variation, Relative Standard Deviation
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Résumé

L'accumulation massive de débris plastiques dans le milieu marin est I'une des problématiques
environnementales les plus préoccupantes du fait de leur persistance et des connaissances limitées
sur leur devenir et leurs impacts. Ce travail a ainsi eu pour but d’étudier le comportement des débris
plastiques marins exposés a la lumiere solaire et notamment leurs interactions avec les polluants
organiques, impacts éco-toxicologiques et transfert vers I'atmosphére. Les phénomenes de sorption
et de désorption des Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) ont été étudiés sur du
polyéthylene (PE) sous diverses formes (granulés, broyats et microspheres), formulations (non
formulé, additivé, avec charge minérale, composition inconnue) et degrés de photodégradation
(exposés ou non aux UV). Des variations de la concentration des HAP dans le PE sont observées en
fonction des diverses conditions et résultent surtout du degré de cristallinité et d’oxydation des
plastiques. Le role photosensibilisateur des HAP a été mis en évidence durant la photodégradation de
PE non formulé dans l'eau dopée en HAP. L'impact éco-toxicologique du cocktail « PE -
photodégradation - HAP » a été évalué sur des organismes marins a différentes échelles trophiques. A
I’échelle microbienne, la photodégradation des plastiques favorisent le développement bactérien. A
I’échelle des moules, I'impact se traduit par la détection d’un stress oxydatif et d’une neurotoxicité
dépendants des organes. Le transfert eau-air des particules plastiques a été évalué en simulant le
phénomeéne d’éclatement de bulles d’air a la surface de I'eau dans des conditions de laboratoire
controblées. Le transfert s’est avéré possible et dépend de la composition de I’eau, de la taille des bulles
et de la taille, type et degré de photodégradation des plastiques.

Mots clés : Débris plastiques marins, Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques, Eco-toxicologie,
Transfert eau-air.

Abstract

The massive accumulation of plastic debris in the marine environment is one of the most worrying
environmental issues due to their persistence and to the limited knowledge of their fate and impacts.
Thus, the aim of this work is to study the behavior of marine plastic debris exposed to sunlight and in
particular their interactions with organic pollutants, eco-toxicological impacts, and transfer to the
atmosphere. The sorption and desorption phenomenon of Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHSs)
has been evaluated on polyethylene (PE) in various forms (pellets, grinded particles, and
microspheres), formulations (virgin, with organic additives, with mineral charge, unknown
composition), and UV-weathering degree. Variations in the concentration of PAHs in PE with different
physicochemical properties, mainly due the oxidation of plastic and its crystallinity, were observed
between the various conditions. The role of PAHs as photosensitizers has been proven during the
photodegradation of virgin PE in water spiked with PAHs. The eco-toxicological impact of the “PE -
photodegradation - PAHs” cocktail was evaluated on marine organisms at different trophic scales. At
the microbial level, the photodegradation of plastics increases bacterial development. For mussels, the
impact results in the detection of organ-dependent oxidative stress and neurotoxicity. The water-air
transfer of plastic particles was evaluated by simulating the bubble bursting phenomenon on the water
surface under controlled laboratory conditions. The transfer has been shown to be possible and
depends mainly on the water composition, bubble size and the size, and plastic particles size, type, and
UV-weathering degree.

Keywords : Marine plastic debris, Polycyclic Aromatic Hydrocarbons, Eco-toxicity, Water-air
transfer.



