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Introduction générale

Lors de la préparation de son livre, sorti en 2011, Susan Freinkel a décidé de mener une expérience
personnelle : pouvait-elle passer une journée sans toucher de plastique ? Quelques secondes lui ont
suffi pour se rendre compte que cet objectif n’était pas réalisable. Elle I’a alors modifié et décidé de
noter toutes les matieres, plastiques et autres matériaux, qu’elle toucherait en 24 heures. En une
journée, elle a touché 192 objets composés de plastiques contre 102 fabriqués avec d’autres matériaux
tels que le bois ou le verre (Freinkel, 2011). Ce constat montre a quel point le plastique est ancré dans

notre société moderne.

Le plastique est un matériau durable, résistant que nous ne savons que trés peu recycler.
Aujourd’hui, pres de 60 % du plastique produit depuis 1950 termine sa vie dans une décharge ou
simplement rejeté dans I'environnement (Geyer et al., 2017). Ces plastiques mal gérés se retrouvent
bien souvent dans I'océan, réceptacle final d’un grand nombre de pollutions anthropiques. Cependant,
les apports terrestres ne sont pas les seules sources de plastiques, les activités maritimes (aquaculture,
péches, plateformes, transport) sont elles aussi une source non négligeable. Si rien ne change d’ici
2050 il y aura autant de plastiques dans les océans que de poissons (Crawford & Quinn, 2019). Le
plastique est alors devenu I'un des polluants le plus présent et persistant dans I’environnement, faisant

de lui un enjeu politique majeur bien au-dela des frontieres des pays.

A I'heure actuelle, ne nous connaissons pas I"étendue de I'impact de la pollution plastique sur
'océan. Cependant, certains dangers ont déja été observés comme le risque d’ingestion ou
d’étranglement de la faune marine. De plus, bien que trés résistants les déchets plastiques peuvent
se fragmenter en micro et nanoplastiques sous I'effet du rayonnement UV, de la température et des
vagues. Les nanoplastiques sont définis, en partie, comme étant de petites particules de taille
inférieure a 1 um (Gigault et al., 2018). lls ont la capacité de sorber d’autres contaminants (métalliques
et organiques), de les transporter, puis de les désorber dans un autre compartiment environnemental
ou directement dans les organismes. Ces phénoménes sont encore méconnus et sont au coeur de
I'attention de la communauté scientifique. lls sont dépendants de nombreux parametres et

notamment de I'état d’agrégation des nanoplastiques.

Dans ce contexte, ces travaux de thése avaient pour objectif de développer les outils analytiques
permettant d’étudier et comprendre les phénomenes régissant |'agrégation des nanoplastiques dans
I’océan. Pour cela, nous avons défini trois objectifs. Le premier était de développer des nanoplastiques
modeles représentatifs de I’environnement. Puis nous avons développé des techniques analytiques
permettant de les caractériser totalement pour enfin pouvoir étudier leur agrégation dans une eau de

mer artificielle.

Ce manuscrit est composé de trois chapitres.
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Le premier chapitre est une étude bibliographique consacrée a trois axes. Dans un premier temps,
nous avons recensé les études discutant de la pollution plastique, de son histoire et de son impact sur
I’environnement. Dans la majorité des études sur I'impact des nanoplastiques sur I’environnement et
la biologie marine les chercheurs utilisent des nanoplastiques modeles commerciaux. Ces modeles
peuvent étre problématiques a bien des égards (composition, manque d’information) ce qui conduit a
la deuxieme partie du chapitre : le développement de nouveaux modeéles « fait maison » et comment
les obtenir et les caractériser. Enfin, nous nous sommes intéressés a |'agrégation des nanoplastiques

dans I'océan.

Le deuxieme chapitre s’intéresse aux développements de techniques d’analyse permettant la
caractérisation des nanoplastiques a travers la détermination de leur distribution de taille, de leur
forme, de I'aspect et charge de leur surface. Dans ce chapitre, nous avons étudié le développement

d’une stratégie de caractérisation systématique des nanoplastiques.

Enfin dans le chapitre 3 nous présentons deux types de modeles développés a I'lPREM. Les premiers
sont obtenus par une méthode ascendante (polymérisation en émulsion) et les seconds par une
méthode descendante (dégradation mécanique). Ces deux modeéles ont été caractérisés en suivant la
stratégie analytique établie dans le chapitre précédent. Enfin, nous présentons |'étude de leur

homoagrégation en milieu marin.
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1.PROBLEMATIQUE DES DECHETS PLASTIQUES

1.1. Origine et histoire du plastique

Les premiers plastiques inventés au milieu du XIXéme siecle étaient obtenus a partir de matiére
premiere naturelle. En 1855, le premier plastique industriel synthétique, la parkésine, fut créé par
Alexander Parkes et présenté a I'exposition universelle de Londres en 1862 (Heinrich-Boll-Stiftung
France, 2020). Il était fabriqué a partir de cellulose. Il faudra attendre le début du XX siécle et les
avancées chimiques qui l'accompagne pour permettre la production industrielle de nouveaux
plastiques vierges de toute molécule présente dans la nature, tels que la bakélite puis quelques années
plus tard les plastiques que nous connaissons aujourd’hui comme le polychlorure de vinyle (PVC), le
polyéthyléne (PE)ou le polystyréne (PS) (Figure 1-1). Environ 30000 types de polymeres sont

enregistrés dans |I’'Union européenne (Strungaru et al., 2019).
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Figure 1-1: Chronologie du plastique. Adapté de (Heinrich-Boll-Stiftung France, 2020).

Ce n’est qu’a partir de la Seconde Guerre mondiale, ou le plastique servait a isoler les cables des
navires de guerre, que I'on entre dans « I'age des plastiques » avec une forte augmentation de leur
production (Barnes et al., 2009 ; Brandon et al., 2019 ; Thompson et al., 2009) (Figure 1-2). Aujourd’hui,
pour notre utilisation quotidienne dans les secteurs industriels et domestiques, six types de polymeéres

dominent le marché. lls représentent environ 80 % de la demande en plastique en Europe et sont
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appelés les « Big six » : le polyéthyléne (PE), le polypropyléne (PP), le polystyrene (PS) classique ou
expansé (EPS), le polychlorure de vinyle (PVC), le polyéthyléne téréphtalate (PET) et le polyuréthane
(PUR) (PlasticsEurope). Les trois principaux pays/régions producteurs/productrices de plastique sont
I’Asie (51%); ALENA (Etats-Unis, Mexique, Canada, 19%) et I'Union européenne (16 %)
(PlasticsEurope). L'extréme polyvalence du plastique en fait un acteur important de I'économie
européenne. La plasturgie emploie plus de 1.5 million de personnes en Europe répartie sur 55 000

entreprises avec un chiffre d’affaires supérieur a 350 milliards d’euros en 2019 (PlasticsEurope).
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Figure 1-2 : Production mondiale de plastique, d’aprés les données de ® Geyer et al. et o Estimation
calculée d’apres PlasticsEurope (Geyer et al., 2017 ; PlasticsEurope).

Les plastiques sont des matériaux résistants (chocs, pression, température), inertes, durables,
légers, malléables et peu coliteux ce qui les rend extrémement polyvalents et permet la production
d’objets divers et variés. Depuis un siécle, les plastiques se sont donc fait une place dans tous les
secteurs d’activités de notre société : de I'emballage a la construction en passant par I'électronique

(Figure 1-3).
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Figure 1-3 : Répartition de l'utilisation des matériaux plastiques par domaine d'activité dans |'Union
européenne (inclus Suisse et Norvege). La catégorie « autres » inclut les appareils électroménagers,
I'ingénierie mécanique, I'ameublement, le médical, etc. D'apres les données de PlasticsEurope
(PlasticsEurope).

La production mondiale de plastique est passée de 2 millions de tonnes en 1950 a 313 millions de
tonnes 50 ans plus tard. Cette explosion a généré un volume de déchets qui n’avait pas été anticipé et
n’a pu étre géré pour éviter les conséquences environnementales auxquelles nous devons faire face

aujourd’hui.
1.2. La pollution plastique

Au cours des dernieres décennies, le plastique a révolutionné notre quotidien ; pourtant son cycle
de vie et plus particulierement sa fin de vie n’ont pas été anticipés a leur juste valeur (Thompson et
al., 2009). Il est en effet difficile d’en estimer le co(t, qui n’est généralement pas imputé au producteur
ou au consommateur, mais plutot aux victimes de sa mauvaise gestion (e.g. collectivités, tourisme,
aquaculture, etc.) (Newman et al., 2015). De plus, I'utilisation du plastique est tellement ancrée dans
la société moderne qu’il semble aujourd’hui difficile de s’en passer et d’adopter une politique visant a
diminuer sa production et donc celle de déchet plastique. Aujourd’hui plus de 50 % des plastiques
produits sont a usage unique ou a durée de vie courte (e.g. emballages, sacs alimentaires), 25 a 30 %
sont a durée de vie intermédiaire (e.g. électronique, automobile, ameublement) et seulement 20 a 25
% ont une durée de vie longue (e.g. tuyaux, revétement et autres éléments de construction) (Hopewell
et al., 2009). D’autres auteurs estiment que sur les 8 300 Mt de plastiques produits entre 1950 et 2015

seulement 2 500 Mt sont encore utilisés (Geyer et al., 2017).
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Actuellement, il existe trois éventualités de fin de vie pour un plastique (Figure 1-4) (Geyer et al.,

2017) :

e lincinération (seule méthode de destruction compléte) avec ou sans valorisation de
I’énergie produite en électricité ou chauffage ;
e Le recyclage et la récupération de la matiere premiére ;

e Le dépodt en décharges ou dans I’'environnement.

Production Primaire
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Encore utilisé
2500 primaire

j — 2\ —_
4600 \ =
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100 800
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Figure 1-4 : Production mondiale, utilisation et devenir des plastiques (de 1950 a 2015 ; en millions de
tonnes). Adapté de Geyer et al. 2017 (Geyer et al., 2017).

Le rejet accidentel ou volontaire de déchets plastiques dans I’environnement est un fléau
écologique. Aucun des principaux polymeres utilisés en plasturgie n’est biodégradable ce qui entraine
leur accumulation. Cette derniére est suffisante pour que plusieurs auteurs proposent d’utiliser les

plastiques comme marqueur de I’Anthropocéne!? (Brandon et al., 2019 ; Zalasiewicz et al., 2016).

1 I’Anthropocéne est une époque géologique de la terre dans laquelle 'Homme est I'acteur principal du
changement sur I’écosysteme
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Dans le monde, la mauvaise gestion des déchets est variable en fonction des zones géographiques.
Chaque année, en Europe et Amérique du Nord entre 1 et 10 % (0.3 — 3.3 Mt) de leur production de
déchets plastiques se retrouve dans I'environnement, ce qui est largement inférieur a I'Asie (63 % ; 52
Mt) et I’Afrique (85 % ; 17 Mt) (Lebreton & Andrady, 2019). Cependant, une grande partie des déchets
produits en Europe et en Amérique du Nord est exportée vers les pays d’Asie et d’Afrique. A titre
d’exemple entre 1992 et 2018 la Chine a importé 45 % de la production mondiale de déchets plastiques
(Brooks et al., 2018). A I'’échelle mondiale en 2015, 47 % de la production mondiale annuelle de déchet
plastique municipaux ont été rejetés dans I'environnement (Lebreton & Andrady, 2019). Ces valeurs
sont a prendre avec modération, en effet dans ces publications les auteurs ont eu accés aux données
de la banque mondiale, qui ne prend en compte que les déchets ménagers. Les déchets industriels

n’étant pas considérés ces résultats peuvent étre largement sous-estimés.

Lebreton et Andrady ont étudié les futurs scénarios possibles quant a la production et la gestion
des déchets (Lebreton & Andrady, 2019). Trois scénarios ont été considérés. Nous souhaitons attirer

I’attention sur le fait que cette étude date de 2019 et est basée sur des données de 2015 (Figure 1-5):

e Scénario A: « Business-as-usual ». Ce scénario correspond a un statu quo dans lequel le
niveau de gestion des déchets correspond aux données de 2015 et ol la demande en
plastique augmente avec I'économie.

e Scénario B : Amélioration de la gestion des déchets. Dans ce scénario, les infrastructures
de la gestion des déchets sont améliorées a mesure que le PIB par habitant augmente.

e Scénario C: Réduction de I'utilisation des plastiques et meilleure gestion des déchets. Ce
scénario reflete une réduction de la demande en plastique par habitant avec un
plafonnement a 10 % de plastique dans les déchets municipaux d’ici 2020 et 5 % d’ici 2040.

La gestion des déchets est améliorée progressivement comme dans le scénario B.

- 30 -



Chapitre 1 : Etat de I'art

250 Mt/an

200 Mt/an

Scénario A — Business-as-usal
150 Mt/an

100 Mt/an

Scénario B— Amélioration de la gestion des déchets

= —e 50 Mt/an

0 Mt/an
2020 2030 2040 2050 2060

Figure 1-5 : Projection de la quantité mondiale de déchets plastiques mal gérés selon trois scénarios. Le
scénario A correspond a un statu quo dans lequel le niveau de gestion des déchets plastiques
correspond aux données de 2015 et ou la demande en plastique augmente avec I'économie. Le scénario
B considere une amélioration des infrastructures de gestion des déchets avec I'augmentation du PIB par
habitant. Le scénario C reflete une réduction de la demande en plastique par habitant avec une fraction
de plastiques dans les déchets solides municipaux plafonée a 10 % d’ici 2020 et 5 % d’ici 2040, la gestion
des déchets est améliorée progressivement comme dans le scénario B. D’aprés (Lebreton & Andrady,
2019)

Le scénario A est le scénario le plus pessimiste. Il considére que la quantité de déchets mal gérés
suit la tendance actuelle. Dans ces conditions d’ici 2060 la quantité de déchets plastiques mal gérés
dans le monde pourrait atteindre 213 Mt/an avec I’Afrique et la Chine comme principaux
contributeurs. Le scénario B, montre qu’améliorer le traitement des déchets municipaux n’est pas
suffisant pour réduire drastiquement la quantité de déchets mal gérés dans le monde. Pour avoir une
diminution significative de la quantité de déchets plastiques mal gérés dans le monde il est nécessaire,
en plus d’améliorer fortement la gestion des déchets, pour que la quantité de plastiques dans les
déchets municipaux solides par habitant soit plafonnée a 5 % d’ici 2040. Ce qui implique de réduire
I'utilisation des matieres plastiques au quotidien. L'interdiction des plastiques a usage unique
actuellement proposée dans les politiques des villes, des pays et de certaines régions du monde va de

ce sens.

- 31 -



Chapitre 1 : Etat de I'art

1.3. Déchets plastiques : de la terre a 'océan

Tous les ans, environ 10 millions de tonnes de déchets plastiques entrent dans les océans, soit
I’équivalent d’un camion poubelle toutes les minutes (Heinrich-Boll-Stiftung France, 2020). Les sources
de débris plastiques, qu’elles soient intentionnelles ou non, sont séparées en deux grandes catégories
(Andrady, 2011 ; Cole et al., 2011 ; Law, 2017). D’un c6té les sources maritimes (e.g. aquaculture,
péches, plateformes en haute mer, transport maritime) de I'autre les sources terrestres (e.g. activités
industrielles, agriculture, tourisme, catastrophe naturelle). Les déchets terrestres sont généralement
transportés par le ruissellement, le vent, ou rejetés directement dans les océans, les rivieres et les
fleuves. Les débris plastiques présents dans les rivieres peuvent ensuite étre transportés jusque dans
les océans. Selon les modéles mathématiques utilisés, il est estimé qu’entre 0.41 —4 Mt (Schmidt et
al., 2017) et 1.15-2.41 Mt (Lebreton et al., 2017) de déchets plastiques sont transportés par les
rivieres chaque année. Néanmoins, cet apport varie en fonction des saisons. La majorité des apports

aurait lieu pendant la période des crues hivernales (Hurley et al., 2018).

La distribution et I'accumulation des plastiques dans I'océan sont fortement influencées par les
courants et les vents marins. De par leur densité, une grande partie des plastiques flotte a la surface
des océans. En conséquence, les déchets plastiques sont transportés jusque dans des gyres océaniques
2 dans lesquels ils vont s’accumuler. Ces zones d’accumulation sont souvent appelées le « septiéeme
continent ». Il existe cing grands gyres océaniques : dans le Pacifique Nord et Sud, dans I'Atlantique

Nord et Sud et dans I'océan Indien.

La Figure 1-6 montre la répartition massique des déchets plastiques dans I'océan en 2013 (Eriksen
et al., 2014). La majorité des plastiques se trouve dans I’hémisphere nord. Ce résultat est attribuable
a la quantité de plastique utilisée et a la mauvaise gestion de leurs déchets dans I’"hémisphere nord
(Lebreton et al., 2012). Les quantités de plastique présent a la surface des océans de I’hémisphere sud
ne peuvent étre expliquées par la seule exploitation des plastiques de cette région. Eriksen et al. ont
émis I'hypothese que les déchets pouvaient étre déplacés plus facilement entre les différents gyres

que précédemment supposé par Lebreton et al. (Eriksen et al., 2014 ; Lebreton et al., 2012). Eriksen et.

2 Un gyre océanique est un gigantesque tourbillon d’eau formé par un ensemble de courants marins.
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al. ont estimé qu’il y avait environ 269 000 tonnes de plastiques dans les eaux de surface a travers le
monde (Eriksen et al., 2014). Cette valeur est largement inférieure a la quantité de plastique totale
estimée dans les océans (entre 4.8 et 12.7 millions de tonnes en 2010) nous menant a nous demander

ou est le plastique manquant (Jambeck et al., 2015) ?

Masse de plastique totale flottant a la surface des océans 268 950 tonnes

Atlantique Nord
56470t

Pacifique Nord

96400t
: @
-

Atlantique Sud Océan Indien

Pacifique Sud 12780t 59130t
21020t

Figure 1-6 : Masse de plastique a la surface des gyres océaniques en 2013. Mesurée en masse de
particules (micro et macroplastiques). Ces données prennent seulement en compte les plastiques dans
les eaux de surface et ne considerent pas la colonne d'eau ou le fond marin (Eriksen et al., 2014).

1.4. Le devenir des plastiques dans I'océan

Les plastiques courants utilisés dans les emballages (polystyréne, polypropyléne, polyéthyléne,
polyéthylene téréphtalate, polyuréthane) et rencontrés dans le milieu marin sont des matériaux
persistants. Comme d’autres matériaux organiques, les facteurs environnementaux peuvent entrainer
une dégradation c’est-a-dire un changement des propriétés physico-chimiques (vieillissement) et
structurelles (fragmentation) (Julienne, 2019). La vitesse a laquelle ils se dégradent augmente avec la

durée d’exposition.

Plusieurs phénomeénes peuvent conduire a la dégradation des plastiques :

i) Dégradation chimique : photo-dégradation, oxydation thermique, hydrolyse.
ii) Dégradation physique : Fissuration et fragmentation
jii) Dégradation biotique : Biodégradation par des microorganismes
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Parmi ces réactions (Figure 1-7), seule la photo-dégradation est particulierement efficace dans
I’environnement océanique et cela uniquement sur les plastiques flottants a la surface des eaux ou
jonchant les plages (Cooper & Corcoran, 2010). L'oxydation thermique des plastiques se produit avec
la photo-dégradation, en particulier sur les plages, mais reste lente. Son impact est tres faible dans
I’eau qui agit comme un dissipateur thermique (Gregory & Andrady). La fragmentation mécanique est
un des principaux phénomeénes conduisant a la disparition visuelle des macro et micro plastiques
présents dans I'océan. Enfin, I’hydrolyse et la biodégradation sont des phénomenes mineurs de la

dégradation du plastique.

Radiation UV

Photo-dégradation

Thermo-dégradation

Fraémentation 4 '\ Biodégradation

é\

Figure 1-7 : Phénomenes impliqués dans la dégradation des déchets plastiques dans I'océan

1.4.1. Dégradation chimique

1.4.1.1. Photo-oxydation du plastique

La photo-oxydation des polyoléfines (polyéthylene basse densité, polyéthylene linéaire basse
densité, polyéthyléne haute densité et polypropyléne) est une réaction radicalaire initiée par le
rayonnement solaire UV. La séquence de réactions chimiques oxydatives impliquées entraine (i)
I'incorporation de fonctionnalités contenant de I'oxygene dans les chaines macromoléculaires des
polymeres et (ii) la scission des chaines de polymere en deux fragments (Singh & Sharma, 2008). La
photo-oxydation affecte considérablement les propriétés utiles du polymeére (e.g. résistance, rigidité,

etc.). Méme a de faibles niveaux d’oxydation (souvent 1 % ou moins), une perte trés importante de
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résistance mécanique peut se produire. Les longueurs d’onde solaires a haute énergie UV-B
(290 — 315 nm) et moyenne énergie UV-A (315 — 400 nm) sont particulierement efficaces pour faciliter

la photo-dégradation des polymeres (Andrady, 1997).

Le mécanisme de base de la photo-dégradation pour les deux plastiques les plus utilisés dans le
monde et donc les plus retrouvés dans I'environnement, le PE et le PP, est bien connu. Il s’agit d’'une
réaction radicalaire initiée par le rayonnement UV ou la chaleur et propagée par extraction
d’hydrogéne du polymere. Les radicaux alkyles polyméres formés réagissent avec |'oxygene pour
donner des radicaux peroxydes, ROOe, qui sont en partie convertis en peroxydes (ROOH, ROOR). Ces
derniers peuvent eux aussi se dissocier facilement en radicaux, la séquence réactionnelle est
autocatalytique. Les principales réactions impliquées dans la séquence sont les suivantes (Francois-

Heude et al., 2015) :

i) Initiation RH — radicaux libres, e.g. Re, He

ii) Propagation Re + O, —» ROOe

ROOe + RH — ROOH + Re

jiii) Terminaison ROOe + ROOe® — ROOR + O,
Re + Re > R—R
ROe + He — ROH
Re + He —» RH

D’un point de vue pratique, c’est la coupure de la chaine qui présente le plus d’intérét. Anthony
Andrady estime que la scission de la chaine est associée a I'une des réactions de propagation et est
responsable de la perte des propriétés mécaniques du plastique apres exposition (Andrady, 2015). Les
différentes propriétés mécaniques tels que le module de traction ou la résistance aux chocs
changeront a des vitesses différentes. Il n’y a donc pas de courbe d’altération « générale » pour un
polymére donné, uniquement des modes d’endommagement spécifiques a I'exposition a une source

de lumiére spécifique (tels que la lumiére du soleil ou le rayonnement d’une lampe au xénon).

Le polystyréne est trés sensible aux intempéries (Gewert et al., 2015) en raison de la présence de

cycles aromatiques au coeur de son squelette macromoléculaire. Lorsque le polymeére est irradié sous
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lumiere UV, le cycle est excité et I'énergie d’excitation est transférée a la liaison C-H la plus proche, ce
qui provoque le clivage de I’'hydrogéne et la formation d’un radical (Zhang et al., 2021a). La réticulation
et la scission de la chaine entrainent la formation d’un groupement carbonyle, de styréne et d’oléfines.
La scission en bout de chaine étant prédominante, le monomere volatile styréne est le principal produit
de la dégradation qui fragilise et peut étre responsable de la fragmentation du polystyréne (Figure

1-8).

Figure 1-8 : Images MEB de nanoplastiques avant (A et B) et 48h aprées irradiation UV dans I'eau pure
(C) et dans I'air (D). Les fleches rouges montrent les particules dégradées (Tian et al., 2019).

Les mécanismes de dégradation pouvant avoir lieu dans I'environnement marin sont les mémes
gue ceux des environnements terrestres, mais ils se produisent a des vitesses considérablement plus
lentes (Pegram & Andrady, 1989). Pour mieux comprendre les différences, le milieu marin doit étre
considéré comme plusieurs zones distinctes : les plages, les eaux de surface et les eaux profondes. Les
facteurs influencant la dégradation ne sont pas présents de la méme maniere dans ces différentes

zones comme résumé dans le Tableau 1-1.
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Tableau 1-1 : Comparaison de la disponibilité des facteurs influencant la dégradation du plastique dans
les différentes zones du milieu marin.

Facteur de dégradation Terrestre | Plages Eaux de surface Eaux
profondes
Lumiére du soleil Oui Oui Oui Non
Température Elevée Elevée Modérée Basse
Niveau d’oxygeéne Elevé Elevé Elevé/modéré Bas
Encrassement biologique Non Non Oui Oui

Les plastiques présents dans I'océan sont généralement recouverts d’un biofilm qui est rapidement
colonisé par des algues et autres biotes marins, la densité du plastique augmente jusqu’a le faire couler
(Muthukumar et al., 2011). Une fois dans la colonne d’eau la couche biologique a la surface des
plastiques peut étre consommeée par d’autres organismes entrainant une diminution de la densité et
une remontée des plastiques vers la surface (Ye & Andrady, 1991). Cette couche biologique protége
les plastiques des rayonnements UV limitant ainsi leur photo-oxydation (Lobelle & Cunliffe, 2011). De

plus, dans les eaux profondes les rayons UV sont filtrés et ne peuvent pas initier la photo-oxydation.
1.4.1.2. Thermo-oxydation du plastique

La dégradation thermique fait référence a la dégradation des plastiques suite a un apport d’énergie
causé par une température élevée. Lorsqu’une chaleur suffisante est absorbée par le polymére pour
franchir la barriére énergétique, les chaines de polymeére peuvent étre clivées en formant des radicaux
libres (Zhang et al., 2021b). Ces radicaux peuvent alors réagir avec l'oxygene et produire de
I’hydropéroxyde dans un processus similaire a la photo-dégradation des plastiques. La réaction peut
s’auto-propager jusqu’a ce que l'apport d’énergie soit interrompu ou que des produits inertes se

forment suite a la réaction entre deux radicaux.

Dans I'environnement, une thermo-oxydation lente des plastiques peut avoir lieu de concert avec
la photo-oxydation, en particulier sur les plages exposées au soleil. La température et les rayons UV
peuvent avoir des effets synergiques sur la dégradation des plastiques, et la proportion de réactions

oxydatives augmente avec la température (Andrady et al., 2003 ; Kamweru et al., 2011).
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1.4.1.3. Hydrolyse des polymeres

Dans les milieux aqueux, les facteurs chimiques influencant le plus la dégradation du plastique sont
le pH et la salinité de I'eau. Il y existe des zones acides ou basiques pouvant catalyser la dégradation
de plastiques sensibles a I'hydrolyse tels que les polyamides et les polyesters (polyéthyléne

téréphtalate) (Julienne, 2019).
1.4.2. Dégradation physique

Les dégradations oxydantes ont généralement lieu a la surface des plastiques et peuvent entrainer
la formation de fissures. Sous I'action des vagues, les déchets plastiques peuvent entrer en collision
les uns avec les autres, avec des rochers ou encore avec des grains de sable. Ces collisions successives
entrainent la fragmentation des déchets plastiques en micro et nanoplastiques (Cooper & Corcoran,

2010).

1.4.3. Biodégradation microbienne

La biodégradation du plastique est un processus qui se traduit par une conversion totale ou partielle
du carbone organique en biogaz (dioxyde de carbone, méthane, sulfure d’hydrogéne, ammoniac et
dihydrogene) et biomasse par des microorganismes (bactéries et champignons) capables d’utiliser le
plastiqgue comme source de carbone (Mohee et al., 2008 ; Shah et al., 2008). Dans le cas du
polyéthylene, par exemple, les microorganismes peuvent attaquer les groupements méthyles
terminaux. Le polymeére est alors converti en monomeéres (esters et acides) avant d’étre minéralisé,
sous l'action d’enzymes, produisant du dioxyde de carbone et de I'eau. La biodégradation compléte
d’un plastique par des microorganismes peut étre représentée par une équation simple (Andrady,
1998) :

z y
CeHy0, + (x - o+ Z) 0, = xC0, +3 Hy0 1-1

La biodégradation des plastiques est de maniére générale tres lente. Anthony Andrady a comparé
la biodégradation du polyéthyléne et de la cellulose (un polymeére naturel) dans les mémes conditions.
Pour le polyéthyléne seulement 0.1 % par an du carbone est transformé en dioxyde de carbone contre

10 % par semaine pour la cellulose (Andrady, 1998).
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1.4.4. Du macro au nano

Comme nous l'avons vu précédemment le milieu marin peut dégrader les déchets plastiques
présents dans I'environnement entrainant la formation de particules de tailles inférieures. On peut

ainsi nommer ces nouveaux débris comme : macro, méso, micro et nanoplastiques (Figure 1-9).

Macroplastique Mesoplastique Microplastique Mini-microplastique Nanoplastique
(225 mm) (<25-5mm) (¢<5-1mm) (<1 mm-—1pum) (<1 pm)

Microplastiques

Figure 1-9 : Echelle des différents déchets plastiques d’aprés Crawford & Quinn (Crawford & Quinn,
2019)

La communauté scientifique classe les micro et nanoplastiques selon leurs origines, en
micro/nanoplastiques primaires ou secondaires. Les micro/nanoplastiques primaires sont des objets
plastiques fabriqués intentionnellement. lls sont utilisés dans les cosmétiques, les dentifrices, les
vétements synthétiques, le sablage a air comprimé, comme vecteurs de médicament ou encore
comme matiere premieére pour la fabrication d’objets plastiques (Auta et al., 2017). Les
micro/nanoplastiques secondaires quant a eux sont issus de la dégradation de déchets plastiques
présents dans I'environnement (Cole et al., 2011). L’exposition au soleil, et en particulier a la lumiére
UV, provoque leur photo-dégradation (Andrady, 2011). La combinaison de ce phénomeéne avec
I"abrasion causée par les vagues et les turbulences entrainent leur fragmentation. Les nanoplastiques
ne sont pas seulement créés lors de la fragmentation des microplastiques ils peuvent aussi étre formés

pendant la fragmentation de macroplastiques (Rowenczyk et al., 2020).
1.5. Qu’est-ce qu’un nanoplastique ?

Aujourd’hui, il n’existe pas de définition universelle de ce qu’est un nanoplastique. Certains auteurs
ne considérent que la taille comme parametre permettant de définir un nanoplastique. Cette limite de
taille est elle aussi encore débattue bien qu’une tendance apparaisse aujourd’hui. Certains auteurs
considerent une gamme de tailles comprises entre 1 et 1000 nm alors que d’autres considerent une
taille maximale a 100 nm se rapprochant de la définition utilisée pour les nanomatériaux (Cole &
Galloway, 2015 ; Cole et al., 2015 ; Crawford & Quinn, 2017 ; da Costa et al., 2016 ; Koelmans et al.,
2015 ; ter Halle et al., 2017). Gigault et al. sont les premiers a donner une définition: « les

nanoplastiques sont des particules dont la taille est comprise entre 1 et 1000 nm résultant de la
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dégradation d’objets plastiques issus de I'industrie et présentant un comportement colloidal »(Gigault

etal., 2018).

Plus tard, dans le but d’universaliser la terminologie liée aux déchets plastiques, Hartmann et al.

ont établi un cadre permettant de les définir et de les classer (Hartmann et al., 2019). Ils ont retenu

sept critéres (Figure 1-10) : la composition chimique, I'état solide (Tg > 20 °C), la solubilité, la taille, la

forme et la structure, la couleur et I'origine.
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Figure 1-10 : Critéres de classification des déchets plastiques. Excl = Exclus. Adapté de (Hartmann et al.,
2019)

L'altération des macro et microplastiques produit des débris de tailles inférieures au micron
(Gigault et al., 2016 ; Lambert & Wagner, 2016a ; Lambert & Wagner, 2016b). La concentration
massique reste inférieure a la limite de quantification des méthodes analytiques, et I'absence de
protocole établi d’échantillonnage et de préconcentration ne permet pas I'étude de nanoplastiques
« réels ». Cependant, leur présence a été détectée dans le gyre atlantique nord prouvant leur capacité
a s’accumuler dans les océans, tout comme les macro et microplastiques (ter Halle et al., 2017). lls ont
également été détectés dans le sable et le sol plus récemment (Davranche et al., 2020 ; Wahl et al.,

2021). A ce jour nous ne connaissons que trés peu leur impact sur I’environnement.
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1.6. Impact des nanoplastiques sur I’environnement

L'impact environnemental des nanoplastiques est lié en premiere approche aux caractéristiques

suivantes : leur formulation, le ratio surface / volume et leur taille.

Les nanoplastiques sont formulés a base de polymeére et additifs tels que les additifs fonctionnels
(e.g. stabilisants, retardateurs de flamme, lubrifiants, agents moussants, biocides, agents glissants,
agents de durcissement, plastifiants...), les colorants, les renforts (e.g. fibres de carbone ou de verre)
et les charges, généralement inertes qui permettent d’augmenter la rigidité ou la dureté du produit
final tout en réduisant le co(t de production (e.g. mica, talc, kaolin, argile, carbonate de calcium). Le
vieillissement des nanoplastiques dans I’environnement entraine leur fragmentation ce qui peut

conduire au relargage de ces additifs (Hermabessiere et al., 2017).

Les rapports surface/volume élevés des nanoplastiques signifient qu’ils possédent une grande
interface et donc que la probabilité qu’ils entrent en contact avec d’autres espéces chimiques
(e.g. éléments traces métalliques, polluants organiques) déja présentes dans le milieu est grande.
Hydrophobes par nature, les nanoplastiques peuvent se comporter comme de trés bons sorbants, soit
par adsorption, soit par absorption de contaminants hydrophobes (Hartmann et al., 2017). Les
polychlorobiphényles (PCB) et les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont les polluants
organiques persistants se liant aux débris plastiques les plus cités dans la littérature (Velzeboer et al.,
2014). Lorsqu’ils sont adsorbés sur des nanoplastiques, ils peuvent étre transportés le long de la
colonne d’eau, dans les sédiments ou assimilés par les organismes (Alimi et al., 2018). Au-dela des
polluants organiques, les plastiques ont une affinité particuliére avec les métaux traces tels que le
plomb, le brome, les oxydes de fer, le cuivre, le zinc, le cobalt, le nickel et I'arsenic (Baudrimont et al.,
2020 ; Davranche et al., 2019 ; Holmes et al., 2012 ; Kihara et al., 2021 ; Massos & Turner, 2017). Ce
qui méne a la possibilité de transférer ces co-contaminants d’un compartiment (sol, eau, air) a un

autre.

Au-dela du critere purement environnemental et a la frontiere avec I'impact biologique, la petite
taille des nanoplastiques les rend biodisponibles et bioassimilables (Galloway et al., 2017 ; Triebskorn
et al., 2019). De ce fait, les nanoplastiques peuvent entrainer le transfert de co-contaminants non plus
d’un compartiment a un autre, mais d’'un milieu a un autre (environnemental vers biologique). Le
phénomeéne associé est appelé « cheval de Troie » et peut entrainer le transport et la libération de
molécules écotoxiques dans les organismes (Gigault et al., 2021). Les inquiétudes concernant les
nanoplastiques proviennent davantage de leur comportement de vecteurs potentiel que de leur

nature.
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Ces phénomeénes ne sont pour l'instant que des transpositions de ce qui est observé pour les
microplastiques puisque les protocoles d’échantillonnage des nanoplastiques environnementaux au
vu de leur caractérisation et quantification sont encore a développer. Les équipes de recherche
travaillent donc a prévoir le comportement des nanoplastiques environnementaux et connaitre les

risques potentiels qu’ils engendrent. Ces travaux en amont ont lieu sur des nanoplastiques modéles.
2.LES NANOPLASTIQUES MODELES

Parmi les modeles utilisés, un grand nombre de chercheurs utilisent des nanoplastiques
commerciaux de polystyrene (PSL, Polystyrene Latex). Ces nanoplastiques peuvent étre trouvés dans

le commerce comme :

e Polystyrene non fonctionnalisé ;

e Polystyrene fonctionnalisé ( groupements: amine, carboxylique, hydroxyle, sulfate,
acrylate, carboxy-sulfate) ;

e Polystyrene fluorescent a différente longueur d’onde ;

e Polystyréne coloré (bleu, noir, violet, vert, orange, rouge, jaune, violet) avec une surface

fonctionnalisée ou non.

Ces nanoplastiques commerciaux doivent étre stables dans les temps et peuvent donc contenir des
agents stabilisants. Pikuda et al. ont montré que ces agents pouvaient étre plus nocifs pour les

organismes biologiques que les nanoplastiques eux-mémes (Pikuda et al., 2019).

De nouveaux nanoplastiques modeéles « faits maison » commencent a voir le jour. lls sont obtenus
par une approche ascendante par des méthodes classiques par polymérisation en émulsion ou par
nanoprécipitation (Akbulut et al., 2009 ; Al-Sid-Cheikh et al., 2018 ; Mitrano et al., 2019 ; Palshin V.A.
etal., 2020 ; Pessoni etal., 2019 ; Sander et al., 2019 ; Tian et al., 2019). De telles méthodes permettent
aux chercheurs d’adapter I’échantillon a I'étude, que ce soit pour élaboration d'un protocole
analytique, une étude d’écotoxicologie ou une étude de leur comportement avec une connaissance
parfaite de la concentration, de la taille, de la fonctionnalité chimique et de la teneur en additifs et
résidus de synthése. Une seconde approche permet de produire des nanoplastiques modeles en
réduisant la taille d’échantillon micro- et macroscopique a I'échelle nanométrique (Baudrimont et al.,
2020 ; El Hadri et al., 2020 ; Magri et al., 2018). Cette deuxiéme approche permet d’obtenir des
modeles dont la forme est plus représentative des échantillons que I'on pourrait retrouver dans

I’environnement (Davranche et al., 2020).
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2.1. Nanoplastiques modeles : méthodes ascendantes

Les tensio-actifs, tres largement utilisés en synthése de polymeéres en voie dispersée aqueuse,
peuvent avoir des effets néfastes sur les études de comportement en étant eux méme toxiques pour
les organismes comme cela a été montré pour le dodécyle sulfate de sodium (SDS) et le Tween®
(Pikuda et al., 2019). Des solvants organiques sont également nécessaires pour la méthode par
nanoprécipitation. Ces échantillons pourraient étre utilisés pour le développement de méthodes
analytiques, mais doivent étre purifiés pour pouvoir étre utiliser comme modeles dans les études de

comportement et d’écotoxicologie.

Pour éviter les problemes liés aux tensio-actifs, Pessoni et al. ont décidé d’élaborer des modeéles de
nanoplastiques sans tensio-actifs et sans additifs (Pessoni et al., 2019). Dans ces travaux, les auteurs
ont réalisé une polymérisation en émulsion de deux comonomeéres : styréne et acide acrylique. L’acide
acryligue a deux fonctions: (i) il permet de stabiliser le latex et (ii) il permet I'obtention de
nanoplastiques dont I'état de surface mime celle des nanoplastiques vieillis dans I’environnement via
la présence de groupes carboxyliques a leur surface. En faisant varier la concentration en acide
acrylique impliquée dans la synthése, des nanoplastiques sphériques monodisperses dont la taille est
comprise entre 350 et 490 nm avec une fonctionnalisation de surface entre 6 et 45 COOH par nm? ont
été obtenus. De plus, les différentes fonctionnalités ont permis aux auteurs d’obtenir des aspects de
surface différents. Les nanoplastiques peu fonctionnalisés ont une surface lisse tandis que les

nanoplastiques plus fonctionnalisés ont une surface rugueuse (Figure 1-11).

smooth raspberry

201irm . - 2015 nm
-284 0 rm

ST nm

Figure 1-11 : Nanoplastiques obtenus par polymérisation en émulsion du styréne (S) et de l'acide
acrylique (AA) a différents ratios AA/S (0.09 et 0.18). Légende : Smooth = particules lisses comportant
peu de groupements COOH a leur surface -6 COOH/nm? ; Raspberry = particules rugueuses comportant
beaucoup de groupements COOH a leur surface (43 COOH/nm?)(Pessoni et al., 2019)

Ce type de modeles a été utilisé pour étudier le transport des nanoplastiques dans les milieux

poreux (Pradel et al., 2020), leurs interactions avec d’autres polluants tels que les antibiotiques (Wan
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et al., 2019b) ou encore les effets synergiques avec I'arsenic sur les huitres (Lebordais et al., 2021 ;

Pradel et al., 2020 ; Wan et al., 2019b).

Parce gu’il n’existe aucune méthode de détection de routine pour déterminer la concentration en
nanoplastiques, la communauté scientifique ne peut qu’émettre des hypothéses quant au devenir des
nanoplastiques dans I'environnement. Ces hypotheéses doivent étre vérifiées (Koelmans, 2019). Pour
cela, différentes équipes de recherche commencent a développer des nanoplastiques marqués,

tracables.

Suivre un polluant par un marquage isotopique est connu depuis de nombreuses années pour les
polluants organiques ( e.g. HAP et PCB) et déja utilisé notamment pour I'analyse quantitative de
composés a faibles concentrations dans des matrices complexes, mais aussi pour étudier la
bioaccumulation et la dégradation de polluants organiques. Cette méthode de suivi a été transposée
pour le tragage des nanoplastiques en développant des nanoplastiques avec un marquage isotopique
(Al-Sid-Cheikh et al., 2018 ; Sander et al., 2019 ; Tian et al., 2019 ; Tian et al., 2017). Tian et al. ont
obtenu des nanoplastiques sphériques de polystyréne marqué au *C. Ces nouveaux traceurs leur ont
permis d’utiliser des techniques spectroscopiques et chromatographiques pour étudier la dégradation
photolytique et la minéralisation de nanoplastiques de polystyréne (Tian et al., 2019 ; Tian et al., 2017).
Al-Sid-Cheikh et al. quant a eux ont étudié la distribution et dépuration des nanoplastiques dans les

coquilles Saint-Jacques avec des nanoplastiques marqués au “C.

Le marquage isotopique n’est pas la seule voie, Mitrano et al. proposent une méthode de tragage
de nanoplastiques dopés avec un métal piégé au coeur des particules (Mitrano et al., 2019). Les
nanoplastiques obtenus sont composés d’un cceur polyacrylonitrile/palladium et d’'une coquille en
polystyrene (Figure 1-12). Pour éviter tout faux positif, le métal choisi est différent des métaux pouvant
étre trouvés dans la matrice étudiée. De plus, la quantité de métal encapsulé est suffisamment faible
pour qu’il n’y ait pas de modification de la densité, mais suffisamment élevée pour étre détectée par
spectrométrie de masse a plasma inductif (ICP-MS, inductively coupled plasma mass spectrometry).
De plus, une modification des paramétres permet d’obtenir une surface lisse ou rugueuse comme pour
les modeles de Pessoni et al., permettant une modification des parametres de surface (Mitrano et al.,
2019 ; Pessoni et al., 2019). lls ont ensuite utilisé ces modeles pour étudier le comportement des

nanoplastiques dans les stations d’épurations (Frehland et al., 2020).
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Figure 1-12 : Nanoplastiques dopés au palladium. A : nanoplastiques cceur-coquille avec une surface
lisse ; B: nanoplastiques cceur-coquille avec une surface type framboise ; Distribution élémentaire du
palladium dans des nanoplastiques dont la surface est (C) lisse et (D) framboise (Mitrano et al., 2019)

Les nanoplastiques marqués par fluorescence sont encore trés utilisés (Li et al., 2020c ; Qu & Wang,
2020 ; Vicentini et al., 2019). Ces modeéles sont généralement issus du commerce ou préparés par
nanoprécipitation (Akbulut et al., 2009 ; Palshin V.A. et al., 2020). Cependant, il a été démontré que
les fluorophores, qui peuvent étre toxiques pour les organismes, peuvent se désorber des

nanoplastiques et s’accumuler dans les tissus des larves de poisson-zeébre (Catarino et al., 2019).

Dans ce contexte, les nanoplastiques dopés aux métaux semblent étre une bonne alternative pour
les études en laboratoire dans un large éventail de matrices ou les études sur le terrain qui visent a

détecter des seuils d’effet dans des conditions environnementales pertinentes.

Ces méthodes permettent d’obtenir des produits sphériques or au vu des procédés de formation
des nanoplastiques dans I’'environnement il est probable que ces derniers aient une forme anisotrope

(Davranche et al., 2020). Pour ces raisons, des méthodes descendantes ont été développées.
2.2. Nanoplastiques modeles : méthodes descendantes

Une approche pour produire des nanoplastiques modeles imitant les nanoplastiques
environnementaux est la méthode descendante, qui consiste a dégrader des micro et macroplastiques
jusqu’a I’échelle nanométrique. Ces méthodes permettent d’obtenir des nanoplastiques de forme

anisotrope plus représentatifs des nanoplastiques que I'on pourrait retrouver dans I’environnement.
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Elles peuvent étre utilisées sur des plastiques primaires (vierges, issus de I'industrie) et secondaires

(récoltés dans I'’environnement) (Hartmann et al., 2019). Plusieurs outils ont été mis en avant.

Magri et al. ont développé une technique utilisant I'ablation laser pour produire des nanoplastiques
de PET de forme anisotrope et exempts de tensio-actif (Magri et al., 2018). L’ablation laser permet de
controler la taille et la polydispersité des nanoplastiques obtenus en faisant varier I'énergie, la
longueur d’onde et le nombre de coups du laser. Cette technique peut étre utilisée sur plusieurs types

de plastiques primaires ou secondaires.

L'ultrasonication de plastiques collectés dans I’'environnement a aussi été utilisée pour créer des
nanoplastiques modeles (Baudrimont et al., 2020). Cette méthode nécessite d’utiliser des micro ou
macroplastiques  préalablement fragilisés (naturellement ou artificiellement). Pendant
I'ultrasonication, les plastiques vont entrer en collision les uns avec les autres entrainant alors la

formation de nanoplastiques.

Nous avons vu précédemment que les déchets plastiques flottant a la surface des océans étaient
sensibles aux rayons UV et a la photo-dégradation. En plus d’oxyder la surface des plastiques, les
rayons UV peuvent les fragmenter entrainant la formation de nanoplastiques (Sorasan et al., 2021). Il
est alors possible d’exploiter cet effet au laboratoire pour obtenir des nanoplastiques modeles.
Cependant, la photo-dégradation est naturellement lente, il serait donc nécessaire de mettre en place

des équipements permettant d’accélérer la réaction.

Enfin, une dégradation mécanique permet la formation de nanoplastiques (El Hadri et al., 2020).
Cette méthode est tres efficace sur les nanoplastiques secondaires et certains nanoplastiques
primaires comme le polystyrene (Figure 1-13). Cependant, la température de transition vitreuse du

plastique doit étre prise en compte pour I'optimisation des conditions de broyage.
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Figure 1-13 : Microscopie électronique a balayage (MEB) d’un microplastique apres la premiere étape
de dégradation a différentes échelles : (A) 100 um, (B) 50 um, (C) 5 um et (D) de nanoplastiques apres
la derniere étape de dégradation a 5 um (El Hadri et al., 2020).

3. CARACTERISATION PHYSICO-CHIMIQUE DES
NANOPLASTIQUES

La création de modeles pertinents est un des principaux défis scientifiques pour étudier le devenir
et I'impact des nanoplastiques sur I'environnement. Les nanoplastiques modeles utilisés dans les
études expérimentales doivent imiter au plus prés les nanoplastiques environnementaux (El Hadri et
al., 2020 ; Magri et al., 2018 ; Mitrano et al., 2019 ; Pessoni et al., 2019 ; Pradel et al., 2020). Une
grande variété de processus naturels aboutit aux nanoplastiques dans I'environnement, de sorte
gu’aucune stratégie optimale d’obtention de modéles n’a été mise au point. Les nanoplastiques
peuvent étre caractérisés selon différents parametres tels que leur taille et sa distribution, leur forme,
I’état de leur surface (fonctionnalité, porosité), leur formulation (méthode d’obtention, composition,
additif). Utiliser des modeéles développés in situ offre davantage du contrdle de ces paramétres
caractéristiques (Figure 1-14). Le modele parfait n’existe pas, il est indispensable de choisir quels

parametres sont importants pour I'étude et de bien les caractériser.
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Figure 1-14 : Propriétés des nanoplastiques modeéles ( , , ).

De par leur taille, les nanoplastiques sont difficiles a analyser. Une grande partie des outils
analytiques existant a ce jour ne sont pas adaptés aux nanoplastiques. Pour un méme type de
plastique, les propriétés physiques et chimiques des nanoplastiques changent considérablement par

rapport a leurs homologues microscopiques.

Dans cette partie, nous donnerons un apercu des méthodes développées a ce jour pour la
caractérisation des nanoplastiques et notamment I’étude de leur morphologie, de I’état de leur surface

et de leur formulation.
3.1. FEtude de la morphologie des nanoplastiques

La diffusion dynamique de la lumiére est une des techniques les plus utilisées pour déterminer la
distribution en taille des colloides et donc des nanoplastiques (Barbosa et al., 2020 ; Pinto da Costa et
al., 2019 ; Singh et al., 2019). Elle repose sur les fluctuations d’intensité de la lumiére diffusée par les
particules. L'analyse du suivi individuel de particules (NTA, Nanoparticle Tracking Analysis) est une
autre technique de diffusion de lumiére, elle aussi basée sur le mouvement brownien des particules.
La NTA a été utilisée pour démontrer la formation de nanoplastiques lors de la dégradation du
polystyrene, mais permet aussi d’obtenir la distribution en taille des particules (Ekvall et al., 2019 ;
Gonzalez-Pleiter et al., 2019 ; Hernandez et al., 2019). Cependant, la DLS et la NTA ont des limites
considérables lors de I'analyse de nanoplastiques polydisperses et polymorphiques (Gigault et al., 2017

; ter Halle et al., 2017). De plus, ces deux techniques ne peuvent pas étre utilisées en présence de
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colloides naturels, elles nécessitent la mise en place de techniques d’extraction telles que I'extraction
point trouble ou la digestion (Li et al., 2020a ; Li et al., 2021 ; Zhou et al., 2019). Jusqu’a présent, la DLS
et la NTA ont été les plus utilisées pour des solutions de nanoplastiques concentrées et monodisperses
telles que des solutions standards de laboratoire (El Hadri et al., 2020 ; Molenaar et al., 2021 ; Ramirez

Arenas et al., 2020).

Enfin, la diffusion statique de la lumiere (SLS) couplée a une technique de fractionnement tel que
le fractionnement flux-force (A4F) ou centrifuge (CF3) permet d’obtenir une distribution en taille des
particules (Abdolahpur Monikh et al., 2019 ; Correia & Loeschner, 2018 ; Gigault et al., 2017). L’ajout

de I'étape de fractionnement permet aussi de travailler dans des matrices complexes.

Pour obtenir des informations sur la distribution de tailles, mais aussi pour visualiser directement
la morphologie des nanoplastiques (sphére, flocon, fibre, film) les approches de microscopie
électronique telles que la microscopie électronique a balayage (MEB) et la microscopie électronique a

transmission (MET) sont des techniques de choix (Caputo et al., 2021).
3.2. Etude de la surface des nanoplastiques

Comme décrit précédemment, la dégradation du plastique conduit a la formation de groupements
carbonyles a la surface des nanoplastiques (Gewert et al., 2015 ; Weinstein et al., 2016). Ces
groupements peuvent avoir un impact sur leur comportement dans I'environnement. Quand la
fonctionnalité de surface est étudiée, la majorité des auteurs utilise le potentiel zéta comme indicateur
(EI Hadri et al., 2021 ; Saavedra et al., 2019 ; Song et al., 2019). Cependant, le potentiel z&ta ne nous
donne pas d’information quant aux types de fonctions a la surface ni leur concentration. A notre
connaissance, il n’existe aujourd’hui aucune méthode adaptée aux nanoplastiques pour déterminer le
type de groupements présents. Cependant, des techniques de titration potentiométrique ont été
utilisées pour déterminer la concentration de groupements carboxyliques a la surface de
nanoplastiques modeles (Blancho et al., 2021 ; Pessoni et al., 2019). L’aspect de la surface peut étre
déterminé par imagerie TEM ou microscopie a force atomique (AFM) (Blancho et al., 2021 ; Pessoni et
al., 2019). La microscopie requiert des concentrations en nanoplastique élevées pour obtenir une
bonne représentativité de I’échantillon. Enfin la porosité de la surface peut étre déterminée par une
analyse BET (Brunauer Emmett et Teller) (Blancho et al., 2021). Ces trois méthodes nécessitent de

sécher I'’échantillon pour I'analyser ce qui peut entrainer des modifications de I'état de surface.
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3.3. Détermination de la composition chimique des

échantillons

3.3.1. Techniques spectroscopiques

Les techniques spectroscopiques telles que la spectroscopie FTIR et la spectroscopie Raman sont
largement utilisées pour I'identification des microplastiques ; cependant ces méthodes ne peuvent
étre utilisées pour des particules dont la taille est inférieure a 1 um (lvleva et al., 2017). En couplant la
spectroscopie Raman a une pince optique, Gillibert et al. ont pu analyser des nanoplastiques jusqu’a
50 nm et identifier les principaux types de plastiques (PP, PE, PS et nylon) dans I'eau de mer (Gillibert
et al., 2019). lls ont aussi pu déterminer la forme des échantillons (sphéres, fragments et fibre). Cette
technique permet de différencier les types de nanoplastiques méme recouverts d’une fine couche de
matiere organique ou des sédiments marins. Cependant, cette méthode nécessite, a I’heure actuelle,

des concentrations en nanoplastique élevées ( =~ 10* — 10° part mL™?).
3.3.2. Méthode de spectrométrie de masse

Plusieurs méthodes basées sur la spectrométrie de masse (MS) ont été reportées pour I'analyse de
nanoplastiques. Ces techniques permettent de déterminer la composition du polymere ainsi que de

leurs additifs (organiques ou métalliques) voire méme d’éventuels polluants sorbés.
3.3.2.1. Caractérisation organique

La pyrolyse couplée a la chromatographie en phase gazeuse et a la spectrométrie de masse (Py-GC-
MS) est une méthode bien développée pour I'identification des polymeéres. Dans cette méthode, les
échantillons sont placés sur un filament ou dans un four et pyrolysés a trés haute température. Les
produits gazeux dégradés sont transférés dans une colonne de chromatographie en phase gazeuse
puis analysés par un détecteur de masse. Cette méthode a été utilisée pour montrer pour la premiéere

fois la présence de nanoplastiques dans le gyre Atlantique Nord (ter Halle et al., 2017).

En amont de la Py-GC-MS avec le méme équipement il est aussi possible de réaliser une
thermodésorption (TD-Py-GC-MS) c'est-a-dire une premiére chauffe de I’échantillon (environ 200 °C).
Pendant la thermodésorption, les composés organiques sorbés sur le plastique sont volatilisés pour
ensuite étre séparés en chromatographie en phase gazeuse puis analysés en spectrométrique de
masse (Reichel et al., 2020). Cette technique offre I'avantage d’obtenir la carte d’identité compléte

des composés organiques et du polymere qui composent le nanoplastique.
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Cependant, la limite de détection (LD) de la Py-GC-MS doit étre améliorée pour la caractérisation
de routine des nanoplastiques. Mintenig et al. rapportent que la LD était de 4 mg L' pour I'analyse
directe de suspension de nanoplastiques de polystyréne et pouvait étre réduite a 20 pug L™ aprés divers
prétraitements (Mintenig et al., 2018). Cette LD est problématique pour I'analyse d’échantillons
environnementaux, la concentration de nanoplastiques dans I'environnement étant probablement

tres inférieure (de I'ordre du ppt d’apres extrapolation des données de Lenz et al.) (Lenz et al., 2016).
3.3.2.2. Caractérisation inorganique

La spectrométrique de masse a plasma induit (ICP-MS) peut détecter des particules de plastique
dopées (volontairement ou non) en métal (Keller et al., 2020 ; Mitrano et al., 2019). Cette technique
destructive ne peut donner d’information sur la morphologie des nanoplastiques utilisée. Cependant,
les techniques d’ICP-MS sont tres développées et permettent d’atteindre des limites de quantification
de I'ordre du ppt pour un grand nombre de métaux. Couplée a une technique séparative telle que le
fractionnement flux-force (AF4) couplé a un détecteur de diffusion de lumiere multi angle (MALS) il est
possible d’obtenir une information sur la composition inorganique et sur la morphologie des

nanoplastiques (Barber et al., 2020 ; Pessoni et al., 2019).

3.3.3. Détection et qguantification des

nanoplastiques dans I’environnement

Aprés avoir déterminé le type de polymeéres, la distribution de taille, la quantification des
nanoplastiques est I'étape finale de la caractérisation d’un échantillon. Il n’existe, aujourd’hui pas de
méthode universelle pour déterminer la concentration en nanoplastiques dans un échantillon.
Plusieurs pistes sont envisagées comme I'utilisation de la spectrométrie de masse. Six études ont
appliqué cette méthode a des échantillons environnementaux (Davranche et al., 2020 ; Jiménez-
Lamana et al., 2020 ; Materi¢ et al., 2020 ; Sullivan et al., 2020 ; ter Halle et al., 2017 ; Wahl et al.,
2021).

Ter Halle et al. ont estimé la composition d’un mélange de nanoplastiques issus du gyre Atlantique
Nord (ter Halle et al., 2017). En utilisant la Py-GC-MS, Wahl et al. ont trouvé des nanoplastiques de
polyéthylene, polystyréne et polychlorure de vinyle dans des extraits aqueux de sol agricole (Wahl et
al., 2021). De la méme maniére, Davranche et al. ont trouvé du polystyrene et polychlorure de vinyle

dans la faction colloidale d’extraits aqueux de sable de plage (Davranche et al., 2020).
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Materic¢ et al. ont quant a eux utilisé la TD-PTR-MS (thermo-désorption réaction a transfert de
proton masse spectrométrie) et montré de faibles concentrations de microplastiques polyéthyléne
téréphtalate (5.4 a 27.4 ng mL?) dans des échantillons de neige de surface des Alpes autrichiennes
(Materic et al., 2020). lls ont cependant, utilisé des nanoplastiques pour déterminer la sensibilité de

leur méthode et ont obtenu une limite de détection inférieure au ng pour du polystyrene pur.

Récemment, d’autres méthodes de spectrométrie de masse ont été validées pour la quantification
de nanoplastiques standards enrichis. Sullivan et al. ont utilisé la Py-GC couplée a la spectrométrie a
temps de vol (Py-GC-ToF-MS) pour identifier des marqueurs spécifiques du polystyrene, polypropyléne
et polychlorure de vinyle. En utilisant un mélange de micro et nanoplastiques (jusqu’a 100 nm) connus
comme standards, ils ont pu obtenir une semi-quantification du polystyréne dans des échantillons
d’eau de riviére (Sullivan et al., 2020). Cependant, Iutilisation de la Py-CG-MS requiert une purification
de I’échantillon pour éviter les interférences causées par la matiére organique présente dans les

échantillons environnementaux.

De nouvelles techniques de quantification reposant sur le dopage ou le marquage de
nanoplastiques avant leur analyse en ICP-MS ont été développées (Barber et al., 2020 ; Hildebrandt et
al., 2020 ; Jiménez-Lamana et al., 2020). A titre d’exemple Jiménez-Lamana et al. utilisent I'affinité des
nanoplastiques avec les métaux pour obtenir un signal en ICP-MS. Pour cela ils ont dopé des
nanoplastiques par des nanoparticules d’or. L'or adsorbé produit alors un signal lors de I'analyse en
ICP-MS avec un module a particule unique (SP-ICP-MS) permettant ainsi une quantification précise
(< 5% d’erreur). Cette méthode a été appliquée a l'analyse de nanoplastiques dans de I'eau en
bouteille, de I’eau du robinet et de I'eau de riviére avec une LD de 8.4 10° part L (Jiménez-Lamana et

al., 2020).

4. COMPORTEMENT DES NANOPLASTIQUES DANS
L'ENVIRONNEMENT

Pour mieux prédire I'impact des nanoplastiques sur I'environnement, il est crucial d’étudier leurs
voies de transport et d’accumulation (Nguyen et al., 2019), qui sont régies par leur agrégation (Hotze
et al., 2010). Une grande majorité des études ne vérifie pas la stabilité des analytes dans le milieu
d’exposition. Ce n’est pas problématique pour les études en eau douce, car les nanoplastiques sont
souvent stables pour de faibles concentrations en sel. Cependant, dans I'’eau de mer, les importantes

forces ioniques peuvent entrainer I'agrégation des nanoplastiques (Alimi et al., 2018).
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L'agrégation est causée par des interactions particule-particule de méme type (homoagrégation)
ou de types différents (hétéroagrégation) (Wiesner & Bottero, 2017). Les interactions (répulsion vs
attraction) des nanoplastiques sont controlées par leurs propriétés telles que I'hydrophobie (c’est-a-
dire la constante de Hamaker), la taille, et les propriétés de surface ainsi que les caractéristiques

environnementales ( pH, salinité, température, etc.) (Hotze et al., 2010).

L'hétéroagrégation est plus susceptible de se produire que I’"homoagrégation en raison de la
présence de plus de colloides naturels que de nanoplastiques dans I'environnement. Cependant,
I’'homoagrégation étudiée a I'échelle du laboratoire reste trés utile pour caractériser la stabilité des
nanoplastiques en fonction de leurs propriétés physico-chimiques et de la salinité du milieu. A I'échelle
du ppm, la concentration critique de coagulation (CCC) peut étre déterminée par diffusion dynamique
ou statique de la lumiére et par spectroscopie UV/visible. De toutes les méthodes utilisées pour étudier

la stabilité des nanoplastiques, la DLS résolue en temps est la plus courante (Holthoff et al., 1996).
4.1. Homoagrégation

Récemment, des efforts importants ont été déployés pour décrire la stabilité de nanoplastiques de
polystyréne, polyéthyléne téréphtalate et de polyéthyléne en étudiant leur concentration critique de
coagulation dans des solutions salines monovalentes et divalentes. Le Tableau 1-2 résume les études
de laboratoires réalisées entre 2017 et 2021 sur ’homoagrégation de nanoplastiques. De maniére
générale, les données montrent que I'efficacité d’attachement particule-particule augmente avec la
force ionique ; ceci est di a la compression de la double couche électronique en accord avec la théorie
de Derjaguin-Landau-Verwey-Overbeek (DLVO). L'importance de la valence est montrée dans le
Tableau 1-2, ou les cations divalents (Ca%*) déstabilisent les nanoplastiques a des concentrations plus
faibles que les cations monovalents (Na*), suivant la régle de Schulze-Hardy (CCC o 1/z™ avec

2 <n<6)(Oncsik et al., 2014).
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Tableau 1-2 : Revue des études récentes reportant les taux d’homoagrégation et les concentrations
critiques de coagulation (CCC) dans des électrolytes mono- et divalents de nanoplastiques
fonctionnalisés et ayant une surface anionique (non spécifié, mais avec un potentiel zéta négatif,
carboxylique, sulfonique, formique). L’origine des nanoplastiques est commerciale (émulsion), a partir
de méthodes de fragmentation mécanique, d’irradiation UV et de filtration. * donné avec la nature
chimique de surface (aucune, COOH, SOsH, C;H,0) pour les nanoplastiques commerciaux (PSL) ou les
méthodes d’élaboration a savoir broyé, UV ou ablation laser. n.a. = non ajusté

Taille CCC (mmol/L) Méthod . e
*
NPTs (nm) NaCl cacl, o Origine Référence
240 140 25 6 (Singh et al., 2019)
450 33 6 (Liu et al., 2019)
300-500 - 3410 DLS Commercial (Liu et al., 2019)
460 32 6 (Liu et al., 2020)
100 591 71 7.5 (Mao et al., 2020)
PS 135 ~ 6 (Singh et al., 2021)
H 0,
500 40 529 sLs Commercial + 0.02% (Sun et al., 2021)
tensio-actif anionique
93 310 29 n.a. (Yuetal., 2019)
55 950 -- 6 DLS Commercial (Singh et al., 2021)
50 264 29 5 (Li et al., 2020b)
110 -- 10 n.a Commercial (Nolte et al., 2017)
Modification chimique
PS-COOH 97 308 28 n.a. DLS de la surface (Yuetal., 2019)
50 191 16 5 Commercial (Li et al., 2020b)
28 800 10 5 (Shams et al., 2020)
90 159 12 6 . (Wang et al., 2021a)
PS-SOs3H DL |
5305 80 264 29 5 > Commercia (Li et al., 2020D)
PS-C,H,0 50 84 10 5 DLS Commercial (Li et al., 2020b)
, 59 6.5 , . . (Pradel et al., 2021)
PS- - DL D
S-broyé 350 7 3 S égradation mécanique (Pradel et al,, 2021)
100 957 na UV-irradiation dans H,0, (Mao et al., 2020)
1108 ’ - 60h (Mao et al., 2020)
PS-UV 50-100 760-458 27-8 6 DLS UV-irradiation 1 a 24h (Liu et al., 2019)
280- N . L. .
50 1300 -- 3310 UV-irradiation 24h (Liu et al., 2019)
PET-laser 110 700 n.a. UV/Vis Ablation laser (Magri et al., 2018)
, 54 2.1 6 , . L (Dong et al., 2021)
PET- -7 DL D
broyé 300-700 110 56 10 S égradation mécanique (Dong et al,, 2021)
Filtration de
PE 200 80 0.1 5 DLS microplastique PE (Shams et al., 2020)

stabilité avec SDS (0.1%)

A pH identique et a taille équivalente, I'amplitude des valeurs de CCC s’explique par I'origine

commerciale des nanoplastiques. Les fabricants utilisent des tensio-actifs et sont souvent réticents a

informer I'utilisateur de la composition exacte de I’échantillon (type et concentration de tensio-actif,

résidu de synthése). Il peut exister une variabilité et des différences significatives entre les fabricants.

La présence de tensio-actifs dans les échantillons commerciaux rend difficile la comparaison avec les

échantillons « fait-maison » qui en sont exempts.
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4.2. Hétéroagrégation

Du fait de leur grande réactivité de surface et de leur important ratio surface/masse, les
nanoplastiques peuvent interagir avec des colloides naturels, et anthropiques tels que des oxydes
métalliques, des molécules organiques ou des composés inorganiques (argile, silice, etc.). Ces
interactions induisent une hétéroagrégation des nanoplastiques en fonction du milieu environnant. La
forme, la taille et la composition finale des hétéroagrégats déterminent leur impact sur

I'environnement.

Comme premier test d’hétéroagrégation, Cai et al. ont utilisé des PSL commerciaux fluorescents de
diametre 100 nm en présence de substance humique et de chlorure de calcium, chlorure de sodium et
chlorure de fer (l1) (Cai et al., 2018). lls ont montré que la matiére organique avait tendance a stabiliser
les hétéroagrégats de PSL et fer. Oriekhova et al. arrivent a la méme conclusion en étudiant un PSL
fonctionnalisé amine (PSL-NH,), commercial de diametre 20 nm en présence de Fe,0s et d’alginate
(Oriekhova & Stoll, 2018). Contrairement a Tallec et al., Wu et al. montrent que la présence d’acide
humique entraine une stabilisation des PSL-NH,.(Tallec et al., 2019 ; Wu et al., 2019). Ce qui peut
s’expliquer par la présence de tensio-actifs dans les nanoplastiques commerciaux utilisés par Tallec et
al. (Tallec et al., 2019). Comme expliqué précédemment, la présence d’un tensio-actif influe sur la

stabilité colloidale des nanoplastiques.

La présence de matiére organique limite I'agrégation de nanoplastiques chargés négativement.
Pradel et al. ont montré que les phénoménes mis en jeux variaient en fonction du type de matiere
organique utilisée (Pradel et al., 2021). L’acide humique (Figure 1-15) stabilise les nanoplastiques par
répulsion électrostatique entre particules, certaines particules d’acide humique plus grosses peuvent
aussi provoquer un encombrement stérique. L'alginate quant a lui se sorbe a la surface des
nanoplastiques et de leurs petits agrégats. Les particules recouvertes sont alors stabilisées par

encombrement stérique.
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Figure 1-15 : Mécanisme de stabilisation de nanoplastique par I'acide humique et I'alginate en présence
de chlorure de sodium (Pradel et al., 2021).

CONCLUSION

Les déchets plastiques sont une catastrophe écologique pour notre planete. Des nanoplastiques
ont été détectés dans diverses matrices environnementales (Davranche et al., 2020 ; ter Halle et al.,
2017 ; Wahl et al., 2021). Cependant, nous ne sommes actuellement pas en mesure de déterminer
I’étendue de leur impact sur I’environnement. A I’heure actuelle la majorité des études publiées sur
les nanoplastiques concernent leur impact sur les organismes. Toutefois, la pertinence des
nanoplastiques modeéles, généralement commerciaux, utilisés dans ces études peut étre questionnée

du fait du manque d’information quantitative sur leurs caractéristiques.

De plus, nous souffrons d’un réel manque de stratégies permettant la caractérisation compléte des
nanoplastiques. Du fait de leur petite taille, un grand nombre de techniques de caractérisation

existantes pour I'analyse des microplastiques ne sont pas adaptés pour |'analyse des nanoplastiques.

Enfin, I'impact des nanoplastiques sur I’environnement est régi par leur capacité a étre transportés
et s’accumuler. Ces phénomenes dépendent de I'état d’agrégation des nanoplastiques dans le milieu
d’étude. Pour cela il aussi est indispensable d’étudier les paramétres pouvant influencer I'état

d’agrégation des nanoplastiques.
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1. CONTEXTE

Le comportement, le devenir (sédimentation, flottaison, transport, complexation) ainsi que la
biodisponibilité et la toxicité des nanoplastiques sont directement influencés par leurs caractéristiques
physico-chimiques. Pour étudier leur comportement, il est important de développer des outils
analytiques permettant de les caractériser qu’ils soient matériaux modeles ou échantillons
environnementaux. Les caractéristiques influengant le comportement et devenir des nanoplastiques
dans I'environnement peuvent étre regroupées en trois grandes catégories: les caractéristiques
morphologiques, I'état de surface des nanoplastiques ainsi que la formulation de I’échantillon

(nanoplastiques et milieu) (Figure 2-1).
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Figure 2-1 : Propriétés caractéristiques des nanoplastiques modeles ( , ,

).

La petite taille des nanoplastiques les rend difficiles a caractériser. En effet, les outils analytiques
utilisés pour caractériser les microplastiques ne sont généralement pas suffisamment performants
pour analyser les nanoplastiques. A ce jour, il n’existe pas de stratégie analytique compléte et
systématique permettant de caractériser les nanoplastiques. Au cours de ces travaux de these, nous
avons étudié le développement d’une stratégie complete pour leur caractérisation. Nous avons
développé et utilisé différentes techniques permettant la détermination de la taille des nanoplastiques
et de leur distribution, mais aussi la caractérisation de leur surface (fonctionnalité, morphologie,

hydrophobie).
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Nos travaux ont bénéficié de trois types de modeéles de nanoplastiques développés au sein de
I'IPREM. Le nom des échantillons synthétisés a été choisi en fonction des monomeres utilisés styréne
(S), acide acrylique (AA) ou acide méthacrylique (MAA) et du nombre de fonctions des groupements
COOH présents a leur surface (COOH/nm?). Les deux premiers lots de nanoplastiques ont été obtenus
par polymérisation en émulsion (sphériques et de surface lisse : PSAA2, PSAA7, PSMAA2 ; sphériques
et de surface rugueuse de type « framboise » : PSAA36, PSAA56 ) (Pessoni et al., 2019). Le troisieme
lot a été obtenu par dégradation mécanique (polymorphique : PS-m) (El Hadri et al., 2020). Les

différents procédés d’obtention des modeéles sont détaillés dans le chapitre 3.
2. MESURE DE LA TAILLE

En raison de leurs petites dimensions et de leurs propriétés colloidales, I'impact des nanoplastiques
sur I'environnement et le biote est considéré comme potentiellement supérieur, voire trés inquiétant
lorsque comparé a celui des microplastiques (Caputo et al., 2021). En effet, les nanoplastiques sont
composés de polymeéres (inertes) et d’additifs ( ex. plastifiants, retardateurs de flamme, antioxydants,
colorants, etc.) permettant d’améliorer leurs performances (Hahladakis et al., 2018). Certains de ces
additifs peuvent étre nocifs pour I'environnement (Hermabessiere et al., 2017). De plus, comparé aux
autres débris plastiques de taille supérieure, le ratio surface/masse est bien supérieur pour les
nanoplastiques et cette caractéristique favorise la sorption d’espéces déja présentes dans les milieux
ou ils transitent, ces especes peuvent étre d’autres contaminants (organiques ou métalliques)
(Davranche et al., 2019 ; Gigault et al., 2018 ; Town & Van Leeuwen, 2020). Ces co-contaminants
peuvent ensuite étre transportés et relargués dans des compartiments environnementaux différents
ou dans des organismes (Jiang et al., 2020 ; Town & Van Leeuwen, 2020). La taille des nanoplastiques
est alors un parametre essentiel pour étudier le comportement des nanoplastiques dans
I’environnement. D’un point de vue technique, pour obtenir une analyse dimensionnelle compléte il
est nécessaire de combiner plusieurs approches complémentaires. Par exemple, les méthodes de
diffusion de lumiéere peuvent donner la distribution de la taille d’'un échantillon, mais ne prennent pas
en compte la morphologie des échantillons polymorphiques contrairement aux techniques de

microscopie optique.

Dans ces travaux de these, nous avons utilisé trois méthodes de détermination de la taille. Deux

techniques reposent sur la diffusion de la lumiere et la troisieme sur la microscopie électronique.

Il existe deux types de mesure par diffusion de la lumiére de particules soumises au mouvement
brownien : (i) la diffusion dynamique de la lumiére (DLS, Dynamic Light Scattering) et (ii) la diffusion

statique de la lumiére (SLS, Static Light Scattering). La premiére est basée sur les fluctuations de
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I'intensité lumineuse au cours du temps. La seconde est basée sur une mesure d’intensité moyenne

de la lumiéere diffusée durant toute la durée de I'analyse.

Dans ce chapitre, nous utiliserons différents diametres moyens pour définir les nanoplastiques, ils

sont reportés ci-dessous (Slomkowski et al., 2011):

Le diamétre moyen en masse : 4 - Y N;d} -
Y X Nd;
Le diametre moyen en nombre : d, = Y. N;d; s
XN
Le diamétre moyenen z: i - ¥ N;d} )3
° XN}

Avec N; le nombre de nanoplastiques de diametre d;

2.1. Diffusion dynamique de la lumiére (DLS)

La diffusion dynamique de la lumiére (DLS) permet de déterminer le diamétre hydrodynamique de
colloides grace a la corrélation en intensité des fluctuations de lumiere diffusée par les particules en
suspension soumises au mouvement brownien. L’équation de Stokes-Einstein (2-4) donne la relation

entre le diametre hydrodynamique d’une particule et son coefficient de diffusion :

kgT
dH = B
3mnD
Avec, D le coefficient de diffusion (m?s?), kela constante de Boltzmann (1.380649 x 10723 kg m? s2 K’
Y, T la température absolue (K), n la viscosité du milieu liquide (kgm™s™) et dy le diametre

hydrodynamique de la particule (m). Le coefficient de diffusion est déterminé grace a la fonction
d’autocorrélation obtenue en DLS.

2-4
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Une mesure de DLS est effectuée en 3 étapes :

i) L’échantillon est éclairé par un faisceau laser. La lumiére diffusée par les particules est

ensuite enregistrée par un photodétecteur a un angle 8 de 170 ° (Figure 2-2).

Photo-détecteur
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Figure 2-2 : Schéma de fonctionnement de la DLS in situ de Cordouan Technologies

ii) Le détecteur convertit les fluctuations d’intensité de la lumiére diffusée causées par le
mouvement brownien des particules en signal électronique qui est ensuite traité
numériquement par une carte électronique dédiée (I'autocorrélateur), pour générer une
fonction d’autocorrélation en intensité. La vitesse de déplacement des particules dépend
de leur taille, de la viscosité du solvant et de la température du milieu. Les grosses particules
diffuseront plus lentement que les petites. Les fluctuations d’intensité seront d’autant plus
lentes que les particules sont grosses.

iii) Trois algorithmes mathématiques peuvent alors étre utilisés pour obtenir la distribution

en taille de I'échantillon (Figure 2-3).

Le premier, « Padé-Laplace », utilise I'hypothése qu’il y a un nombre fini de tailles différentes dans

I’échantillon, il est adapté pour un systeme multimodal et monodisperse.

Le second, « cumulant », considéere qu’il n’y a qu’une seule population dans I’échantillon respectant

une distribution gaussienne, il est adapté pour un systeme monomodal et polydisperse.

Le troisieme, « Sparse Bayesian Learning (SBL) », est utilisé pour des distributions multimodales et

polydisperses.
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Figure 2-3: Comparaison des différents algorithmes de calcul (Padé-Laplace, cumulant et SBL) du
diametre hydrodynamique en DLS en fonction du type d’échantillon

Une mesure par DLS nécessite de paramétrer la puissance du laser, le nombre et la durée
d’acquisitions qui permettront de tracer la courbe d’autocorrélation. Ces parameétres dépendent de la
taille et de la concentration de I’échantillon. Pour déterminer les bonnes conditions de mesure, nous

avons dans un premier temps étudié différents parameétres d’acquisition :

e 10 acquisitions de 2min ;
e 10 acquisitions de 1min ;
e 5 acquisitions de 2 min;

e 5 acquisitions de 1min.

Ces parametres permettent de convertir les fluctuations d’intensité mesurées par le
photodétecteur en une courbe d’autocorrélation. Nous avons travaillé avec l'algorithme des
cumulants, car I’échantillon utilisé pour cette étape est un nanoplastique modele sphérique,
monomodal et monodisperse (PSAA56). Quatre solutions de nanoplastiques modeéles a différentes
concentrations (1, 50, 100 et 200 ppm) ont été analysées. La force ionique a été ajustée a 10 mmol L*!

par ajout de chlorure de sodium (NaCl). Les mesures ont été réalisées en duplicat. (Figure 2-4).
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Figure 2-4 : Effet des parametres d’acquisition et de la concentration sur les mesures de diametres
hydrodynamiques d’un échantillon de nanoplastiques modeéles sphériques (PSAA56) en DLS:

10 acquisitions de 2 min, m10 acquisitions de 1 min, A5 acquisitions de 2 min et ¢5 acquisitions de
1 min. Les lignes sont des guides de lecture

La Figure 2-4 montre qu’aucune des conditions testées n’a d’impact sur le diameétre
hydrodynamique moyen déterminé dans la gamme de concentration 1 — 200 ppm. Cependant, il est
important de noter que pour des concentrations plus élevées les mesures peuvent étre faussées par
le phénomene de multidiffusion. Pour le limiter, il est important de placer la zone d’analyse proche de
la paroi afin de réduire la probabilité que le rayon diffusé rencontre d’autres particules avant d’arriver

au détecteur.

Pour toutes les conditions, la précision des mesures est inférieure a 5 % (Tableau 2-1).
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Tableau 2-1 : Précision de la mesure du diametre hydrodynamique d’un échantillon de nanoplastiques
sphériques monodisperses (PSAA2) en DLS: 10 acquisitions de 2 min, 10 acquisitions de 1 min, 5
acquisitions de 2 min et 5 acquisitions de 1 min.

Concentration A_cq_uisitions -
(Nombre d’acquisitions x temps d’acquisition):
(ppm) 10x2min 10x1min 5x2min  5x1min
1 2.7 % 4.6 % 28% 4.1%
50 2.5% 4.1% 5.0 % 4.2 %
100 2.5% 4.8 % 4.6 % 2.4%
200 2.8% 33% 21% 2.0%

Les meilleures précisions ont été obtenues pour 5 acquisitions de 1 min a 200 ppm. Nous avons
donc décidé d’utiliser ces parameétres pour toutes les mesures de DLS dans la suite de ces travaux de

thése.

Nous avons ensuite appliqué cette méthode a deux types de nanoplastiques modeles pour
comparer les trois algorithmes. Le premier est un modéle sphérique (Figure 2-5-A-B), le second est un
modele polymorphique (Figure 2-5-C-D). Dans le cas de I’échantillon sphérique, monomodal et
monodisperse on peut remarquer que les trois algorithmes donnent des résultats similaires avec une
précision moyenne de 6.5 %. En revanche pour I’échantillon polymorphique, les résultats sont
différents et doivent étre regardés en détail. L’algorithme de Padé-Laplace montre que I'échantillon
est bimodal, I'algorithme SBL détaille la dispersité des deux populations et I'algorithme des cumulants

montre un continuum de taille.
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Figure 2-5 : Courbes d’autocorrélation et de distribution de tailles de deux nanoplastiques modéles.
(A) courbe d’autocorrélation et (B) distribution de taille d’'un modeéle sphérique monodisperse ; (C)
courbe d’autocorrélation et (D) distribution de taille d’'un modele polymorphique polydisperse

En DLS la polydispersité en taille de I’échantillon est représentée par I'indice de polydispersité (PDI),
il représente la largeur de la distribution de taille obtenue pour I'algorithme des cumulants. Pour
I’échantillon sphérique monodisperse, nous avons obtenu un PDI de 0.008 et pour I’échantillon
polymorphique polydisperse de 0.09. Ces valeurs sont cohérentes avec les résultats attendus a savoir

gu’un échantillon est monodisperse si le PDI est inférieur a 0.05.

Dans la suite de ces travaux et pour tous les types d’échantillons nous utiliserons I'algorithme des

cumulants pour prendre en compte la polydispersité.

2.2. Fractionnement flux force couplé a la diffusion

statique de la lumiére (AF4-SLS)

La SLS est une technique de diffusion de lumiere permettant elle aussi d’obtenir la taille d’'un
échantillon (Baalousha & Lead, 2007 ; Baalousha et al., 2011 ; Gigault et al., 2017 ; Lead & Wilkinson,
2006). La SLS couplée a une technique séparative tel que le fractionnement flux-force par flux croisés

(AF4) permet d’obtenir une distribution de la taille d’'un échantillon colloidal. Cette technique repose
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sur la dynamique des fluides et la loi de Fick. Elle permet de séparer les analytes d’aprés leurs
propriétés de diffusion c’est-a-dire leur coefficient de diffusion lui-méme proportionnel au diametre
hydrodynamique d’aprés I'équation de Stokes-Einstein (2-4, page - 81 -). L'un des avantages majeurs
de I’AF4-SLS est la possibilité d’analyser des échantillons complexes. Pour cela, plusieurs formalismes
peuvent étre employés : les formalismes de « Zimm », « Debye » et « Berry » qui peuvent convenir
pour toutes formes d’objets, le formalisme de « sphére » pour les objets sphériques et enfin le

formalisme « Rodlike » pour les objets de type « batonnet ».

Dans ces travaux de thése, nous avons déterminé la taille et la dispersité de nos échantillons a partir
des méthodes développées par Gigault et al.(Gigault et al., 2017). La méthode O est une méthode
globale permettant de réaliser un balayage de I'échantillon. Elle est adaptée pour des nanoplastiques
dont le diametre est compris entre 1 et 800 nm. Elle a été utilisée pour déterminer la distribution en
taille de nanoplastiques modeéles sphériques et polymorphiques. Dans cette méthode, le débit de flux
croisés pendant la phase de focus (Fs) est maintenu & 0.5 mL min™ pendant 5 min puis décroit de
maniére exponentielle (F.= e%?™) pendant la phase d’élution (25 min), le débit du détecteur (Fq) est

fixé 3 0.5 mL min?! et le débit d’injection (Fi;) est fixé a4 0.2 mL min™ (Tableau 2-6).
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Figure 2-6 : Fractogramme type obtenu pour des nanoplastiques (A) sphériques et (B) polymorphiques
par AF4-SLS avec la méthode O (Fc=e%?", Fy= 0.5 mL min et Fipj = 0.2 mL min™)

Les fractogrammes (Figure 2-6) obtenus permettent de déterminer la taille des nanoplastiques ainsi
que leur dispersité (D). Le formalisme sphérique a été utilisé pour les nanoplastiques sphériques

(PSAA56) et le formalisme de Berry pour les nanoplastiques polymorphiques (PS-m).
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Le couplage AF4-SLS permet de déterminer la dispersité (D) d’un échantillon. Elle représente la
distribution des diamétres hydrodynamiques des nanoplastiques au sein d’un échantillon. D est défini

par (Slomkowski et al., 2011) :

p=— 2-5

Avec dy, le diamétre moyen en masse défini dans I'équation 2-1 (cf. page - 81 -) et d,le diamétre moyen
en nombre défini dans I'équation 2-2 (cf. page - 81 -)

Pour les nanoplastiques modeles, nous avons obtenu une dispersité (D) de 1.016 et 1.451 pour les

modeles sphériques monodisperses et polymorphiques polydisperses respectivement.

Cette méthode est adaptée pour la détermination de distribution en tailles d’'un échantillon, quelles
gue soient sa morphologie (sphérique ou polymorphique) et sa dispersité. Les distributions en tailles
et dispersité obtenues sont cohérentes avec les résultats attendus. Cette méthode est
particulierement intéressante pour les échantillons polymorphiques ou polydisperses, car elle
présente une meilleure discrimination des tailles que la DLS. Cependant, il peut étre nécessaire de faire
varier et d’optimiser le débit de flux croisés pour améliorer la séparation des échantillons tres

complexes.

Pour les échantillons sphériques, le modele sphérique sera utilisé tandis que pour le modele

polymorphique nous utiliserons le formalisme de Berry.
Microscopie électronique en transmission (MET)

La microscopie électronique en transmission (MET) est une technique de microscopie dans laquelle
un faisceau d’électrons est transmis, grace a un systéme de lentilles magnétiques, a travers un
échantillon. Les interactions entre ces électrons et I’échantillon entrainent la formation d’une image.

Cette image est la projection de I’échantillon étudié (Figure 2-7).

Figure 2-7 : Formation des images en microscopie électronique

Les mesures obtenues en diffusion de la lumiére ont pu étre complétées avec une mesure de taille
via I'analyse statistique d’une série d’'images MET. Pour chaque échantillon, 10 images ont été réalisées

(Figure 2-8) puis analysées d’apreés le protocole mis en place par le Joint Research Center (JRC, Ispra,
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Italy) basé sur une analyse automatique des images (Mech et al., 2020 ; Verleysen et al., 2019). Ce
protocole est utilisé pour déterminer la taille et la forme de particules seules ou agrégées/agglomérées

dont la taille est supérieure a 5 nm.

Figure 2-8 : Séries d'images obtenues en MET pour des nanoplastiques modeles (A) sphériques et (B)
polymorphiques

Le traitement d’images se fait ensuite au moyen du logiciel Image) et du module NanoDefine (Mech
et al., 2020). Le protocole mis en place prévoit une procédure générale permettant de trouver les
configurations appropriées (Mech et al., 2020). Les paramétres a prendre en compte sont la forme des
nanoplastiques ainsi que le chevauchement entre particules. Les images sont ensuite analysées
automatiquement pour obtenir une distribution de taille du diametre géométrique dans le cas de
nanoplastiques sphériques et des diamétres de Féret minimaux (Fmin) € maximaux (Fmax) pour les
nanoplastiques polymorphiques. Le diamétre de Féret correspond a la distance entre deux tangentes

paralléles de cOtés opposés du nanoplastique (Figure 2-9).
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Figure 2-9 : Distribution en taille du () diametre géométrique de nanoplastiques modeles sphériques
(PSAAS6), diamétre de Féret () maximal et (#) minimal de nanoplastiques polymorphiques (PS-m)

Comme pour I’AF4-SLS, la microscopie MET permet de déterminer la dispersité D (équation 2-5,
page - 88 -) d’un échantillon apreés le traitement statistique des données. Pour I’échantillon sphérique
monodisperse, la dispersité obtenue est de 1.10 tandis que pour I'échantillon de nanoplastiques
polymorphiques la dispersité est de 2.94 pour le diametre de Féret maximal et de 2.27 pour le diametre

de Féret minimal. Ces données sont donc cohérentes avec les résultats attendus.

Dans la suite de ces travaux nous utiliserons le diaméetre géométrique pour les nanoplastiques

sphériques et les diameétres de Féret pour les nanoplastiques polymorphique
2.3. Comparaison des méthodes : bilan

Dans ces travaux de these, nous avons comparé trois méthodes de détermination de la taille de
nanoplastiques modeles. La DLS présente un grand avantage pour la caractérisation du diametre

hydrodynamique de diverses particules. Elle permet non seulement de déterminer la taille moyenne

d’un échantillon, mais aussi sa distribution.

Cependant, la DLS présente quelques inconvénients qui limitent son utilisation. La taille des

particules en DLS est déterminée a partir des fluctuations de l'intensité de la lumiere diffusée dues a

- 90 -



Chapitre 2 : Caractérisation des nanoplastiques modeles

leur mouvement brownien. De ce fait, cette technique est sensible a la présence de gros
nanoplastiques dans le milieu, l'intensité diffusée varie avec le diametre a la puissance six. Par
conséquent pour les systemes polydisperses, la proportion de petites particules dans le systéeme est
sous-estimée (Lim et al., 2013). De plus, les algorithmes utilisés considérent que les nanoplastiques

analysés sont sphériques, ce qui n’est pas le cas des nanoplastiques environnementaux.

Un des avantages majeurs de I'AF4-SLS par rapport a la DLS est une meilleure analyse des
échantillons polydisperses. En effet, la séparation en taille des échantillons avant leur analyse en
diffusion de lumiere permet de caractériser toutes les tailles a leur juste valeur. De plus, contrairement
a la DLS, les formalismes utilisés en SLS permettent de prendre en compte les nanoplastiques non

sphériques.

La microscopie MET est la seule des trois techniques a permettre I'observation de la morphologie.
Cependant, pour obtenir une bonne distribution en taille il est nécessaire d’avoir un grand nombre de
nanoplastiques sur les images analysées. De plus, lors de la préparation d’échantillon, la solution de
nanoplastiques est séchée sur une grille. Cette étape peut entrainer une agrégation des nanoplastiques
et donc une mauvaise interprétation avec une surestimation des tailles. De plus, les images obtenues
en MET sont une projection plane des nanoplastiques ce qui signifie que la taille mesurée dépendra

de l'orientation de ces derniers sur la grille.

Tableau 2-2 : Comparaison des méthodes de mesure de taille (Caputo et al., 2021)

Parameétres DLS AF4-SLS MET
Gamme 1-800nm 100-800nm >5 nm
Résolution Faible Haute Tres haute
- . . . Dépends d
Forme sphérique choisie par défaut Oui epen .S u Non
formalisme

Codt par échantillon Tres faible Moyen Haut
Expertise technique nécessaire Faible Moyenne Moyenne
C lexité du trait td

omplexite cu traftement de Faible Moyenne Moyenne

données

Chacune de ces trois techniques présente des avantages et des inconvénients en termes de facilité
d’utilisation, de co(t instrumental, de domaine d’application et de capacité a mesurer des échantillons
complexes (Tableau 2-2). Il est donc nécessaire de coupler leurs résultats pour une caractérisation plus
compléte de I'échantillon. Par exemple, utiliser la DLS avant une analyse AF4-SLS permet de cibler la
méthode de séparation la plus adaptée. Ou encore, utiliser la microscopie MET permet d’avoir une
information sur la forme et donc de choisir le formalisme le plus pertinent pour I'analyse des données

SLS.
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3.CARACTERISATION DE SURFACE

3.1. Morphologie

L'imagerie MET a initialement été utilisée pour obtenir une information sur la distribution en taille
des nanoplastiques, cependant, en zoomant sur un nanoplastique il est possible d’obtenir une image
de la morphologie et de I'aspect de sa surface. Comme on peut le voir dans la Figure 2-10, les
nanoplastiques obtenus par synthése en émulsion sont sphériques (lisses ou rugueux) tandis que ceux

obtenus par dégradation mécanique ont une forme irréguliere, polymorphique.

201.7 nm 87.2 nm

-352.1 nm -101.5 nm

200.0 nm 200.0 nm

Hauteur Hauteur

Figure 2-10 : Images MET de nanoplastiques modeles (A) sphériques de surface lisse, (B) sphériques de
surface rugueuse, (C) polymorphiques et images AFM des nanoplastiques modeles (D) sphériques de
surface lisse (E) sphériques de surface rugueuse

La microscopie a force atomique (AFM, atomic force microscopy) est une technique permettant de
visualiser la topographie de surface d’un échantillon. Elle repose sur les interactions
(attraction/répulsion) entre les atomes d’une sonde (pointe trés fine) et ceux a la surface d’un
échantillon (Mariano et al., 2021). La pointe est fixée a I’extrémité d’un microlevier flexible pouvant se
déplacer dans toutes les directions de I'espace. L'image de I'échantillon est ensuite reconstruite en
traitant les informations relatives (i) au déplacement de la pointe sur I’échantillon et (ii) a la distance
point par point entre I’échantillon et la pointe (Haggerty & Lenhoff, 1993). Trois modes d’interactions

peuvent étre utilisés :

e Mode contact: la pointe est en contact physique avec la surface a analyser. Les

interactions répulsives de Van der Waals et électrostatiques sont responsables de la
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flexion de la pointe. Cette méthode est utilisée pour les échantillons durs, qui ne seront
pas endommagés par le contact avec la pointe.

e Mode sans contact : la pointe sur laquelle on applique une vibration est maintenue a une
distance de quelques nanometres de I’échantillon. Les variations de fréquence
d’oscillation dues aux forces d’interactions de Van der Waals sont utilisées pour
reconstruire I'image de la surface. Cette méthode est utilisée pour les matériaux mous, qui
pourraient étre endommagés au contact de la pointe

e Mode « tapping » : il consiste a faire vibrer le levier avec une amplitude fixe. Quand la
pointe interagit avec la surface, la fréquence de résonance change entrainant une
diminution de I'amplitude. L'image est obtenue en analysant les changements d’amplitude

de la pointe. C'est le mode le plus utilisé.

Dans ces travaux nous avons travaillé en mode « tapping » pour étudier la surface des
nanoplastiques modeles sphériques. Comme avec I'imagerie MET nous pouvons observer les rugosités

a la surface du nanoplastique modele de type framboise (Figure 2-10).
3.2. Charges de surface

Les nanoplastiques modeles sphériques utilisés ont été synthétisés par polymérisation en émulsion.
En modifiant les parameétres de synthése, nous avons pu obtenir des nanoplastiques avec différentes
valeurs de charges de surface (cf. chapitre 3). Les nanoplastiques ont été synthétisés avec des
groupements carboxyliques a leur surface afin d’'imiter les nanoplastiques vieillis dans
I’environnement. Sous I'effet du pH ces groupements peuvent étre déprotonés. En milieu naturel, la
photo-oxydation des nanoplastiques par les rayons UV entraine la formation de groupements
carboxyliques (COOH) et carboxylates (COO) a la surface (Sorasan et al., 2021). Nous avons utilisé deux
méthodes pour étudier la charge de surface des nanoplastiques. La premiere consiste a mesurer par
titration pH-métrique, la fonctionnalité des nanoplastiques modéles, c’est-a-dire le nombre de
groupements carboxyliques (COOH), a leur surface. La deuxieme méthode est la mesure du potentiel
zéta. Ce dernier représente la charge électrique, d’une particule en dispersion ou d’une
macromolécule en solution, créée par les ions qui I'entourent. Le potentiel zéta a été déterminé en
mesurant la mobilité électrophorétique des nanoplastiques par zétamétrie et « electrical flow-field

flow fractionation » (EAF4).
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3.2.1. Titration pH-métrique

Un titrage en retour est utilisé pour déterminer le nombre de groupements COOH. Un exemple de
courbe est donné sur la Figure 2-11. La courbe décroit lors de I'ajout d’acide. Deux sauts de pH sont
présents, le premier correspond a I'excés de soude ajouté et le second aux fonctions carboxyliques
présentent a la surface des nanoplastiques modeles. La dérivée de la courbe permet d’obtenir les
volumes équivalents. La concentration COOH mesurable a la surface des nanoplastiques est exprimée
en quantité de matiére de COOH par gramme de nanoplastique (umol g') ou en nombre de molécules

par surface développée par les nanoplastiques (COOH/nm?2).

Volume de HCI (mL)

Figure 2-11 : Courbe de titrage des groupements COOH a la surface du PSAA56

Nous avons analysé trois types de nanoplastiques modeles (sphériques lisses, sphériques rugueux
et polymorphiques). Les deux nanoplastiques modeéles sphériques lisses (PSAA2 et PSAA7) présentent
respectivement 80 et 90 umol g soit 2 et 7 COOH/nm?, les deux modéles rugueux (PSAA36 et PSAAS6)
présentent respectivement 920 et 1700 pmol g? soit 36 et 56 COOH/nm2. Enfin le modéle
polymorphique (PS-m) présente 390 umol g ; du fait de sa polydispersité nous ne pouvons exprimer

la fonctionnalité en fonction de la surface.
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Il est important de mentionner que pour obtenir deux sauts de pH distincts avec un titrateur
classique, il est nécessaire d’avoir des quantités élevées de nanoplastiques. Dans ces travaux de these,
nous avons travaillé avec 20 mg de nanoplastiques dans une solution de 10 mL (2000 ppm). Ces limites
de détection sont trop élevées pour que cette méthode puisse étre appliquée a des échantillons de
nanoplastiques environnementaux. Dans I’environnement, les concentrations de nanoplastiques

attendues sont de I'ordre du ppt (Lenz et al., 2016).

3.2.2. Zétamétrie

3.2.2.1. Qu’est-ce que le potentiel zéta ?

Le potentiel zéta () d’un nanoplastique en milieu dispersé représente la charge électrique due aux
ions qui I'entourent. Prenons I'exemple d’un nanoplastique chargé négativement (Figure 2-12). La
couche de liquide I'entourant est appelée double couche électronique. Elle comprend une région
proche (couche de Stern) ou les ions sont fortement liés a la surface et une région externe (couche
diffuse) ol les ions sont moins fortement associés a la particule (Delgado et al., 2005 ; O'Brien & White,
1978). Les ions au sein de la couche diffuse peuvent se comporter de deux manieres lors du
mouvement du nanoplastique sous I'effet d’'un champ électrique : soit ces ions sont proches de la
couche de Stern et se déplacent avec le nanoplastique, soit ils en sont éloignés et migrent séparément
dans le milieu (Lowry et al., 2016). La frontiére imaginaire entre les deux est appelée le plan de
cisaillement, c’est I'interface ou les nanoplastiques peuvent interagirent entre eux ou avec d’autres

surfaces. Le potentiel zéta est le potentiel électrostatique sur le plan de cisaillement.
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Figure 2-12 : Représentation de la double couche électronique adapté de Mainard et al. (Mainard &
Jacob, 2016).

Le potentiel zéta est difficile a mesurer directement, la voie classique consiste a le calculer a partir
de la mesure de la mobilité électrophorétique (L. ). La mobilité électrophorétique est la capacité d’une

particule chargée a se déplacer dans un milieu lors de I'application d’'un champ électrique.

Pour réaliser une mesure de potentiel zéta on applique un champ électrique E entre deux
électrodes plongées dans une solution contenant les nanoplastiques. Ce champ électrique conduit a
un déplacement unidirectionnel des nanoplastiques. La vitesse de déplacement des nanoplastiques
est mesurée par une méthode optique basée sur la mesure du décalage de fréquence Doppler. Ce
phénoméne se produit lorsqu’un signal est diffusé a une fréquence fixe par un objet en mouvement et
est détecté par un détecteur fixe. Le décalage en fréquence pour une solution colloidale est
généralement de I'ordre de plusieurs Hertz par rapport a la fréquence d’origine du laser (5.1014 Hz).
En pratique, le faisceau du laser est séparé en deux : une partie servira de référence et l'autre est
envoyée dans I'échantillon (Figure 2-13). Ces deux faisceaux sont ensuite réceptionnés et analysés par

le détecteur pour donner le décalage de fréquence Doppler (fo).
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Figure 2-13 : Principe simplifié d'une mesure de potentiel zéta, représentation adaptée de Cordouan
Technologies)

La mobilité électrophorétique (u.) peut ensuite étre calculée :

A

=— 2-6
E sin ded

Ue

Avec, A la longueur d’onde du rayon incident (m), E, le champ électrique appliqué (V m?), 84 I'angle du
détecteur (17°) et f4 le décalage de fréquence Doppler (s2).

Le potentiel z&ta est proportionnel a la mobilité électrophorétique et est calculé de la maniere

suivante :

(= uegf(Ka) 2.7

Avec, |1, la mobilité électrophorétique (m? s™V?), 1 la viscosité du solvant (kg m*s™), € la constante
diélectrique du solvant (kg m V2 s1) et f(ka) la fonction de Henry (sans unité). k=1 est la longueur de
Debye correspondant a la taille de la couche chargée qui entoure le nanoplastique et a est son rayon
physique (Figure 2-14).

En limitant la fonction de Henry aux deux paramétres k™! et a, les effets de forme sont négligés, ce
qui est une hypothése réaliste pour les surfaces dures. La longueur de Debye dépend du solvant ce qui

signifie que la fonction de Henry est dépendante elle aussi du solvant.
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Solution aqueuse Solution organique

flka) =1 f(ka) = 1.5

Smoluchowski Huckel

Figure 2-14 : Approximation de la fonction de Henry, représentation adaptée de Cordouan Technologies

La fonction de Henry varie entre 1 et 1.5 selon le milieu. En pratique, il existe deux situations
correspondant a la majorité des cas expérimentaux réels (Figure 2-14). Dans le premier cas,
I"approximation de Smoluchowski, la fonction de Henry est égale a 1 ce qui correspond a une longueur
de Debye plus petite que le rayon physique de la particule. Ce cas décrit ce qui se passe en milieu
aqueux. En raison de la forte polarisabilité des molécules d’eau, peu seront nécessaires pour écranter
le potentiel des particules, ainsi, la couche environnante sera petite. Dans le deuxiéme cas,
|"approximation de Hiickel, la fonction de Henry est égale a 1.5 ce qui représente une longueur de
Debye supérieure au rayon physique. Cette approximation est adaptée aux solvants organiques. En
raison de la faible polarisabilité des molécules organiques, un grand nombre de molécules seront

nécessaires pour écranter le potentiel de la particule, la couche environnante sera donc grande.
3.2.2.2. Mesure de potentiel zéta par zétamétrie

Dans ces travaux de thése, nous avons choisi d’utiliser le potentiel zéta comme outil semi-
guantitatif de la charge de surface et de la stabilité des modeles développés. Dans un premier temps,
nous avons étudié |'effet de la concentration en nanoplastiques et du pH du milieu sur le potentiel zéta

d’un échantillon de nanoplastiques modeles sphériques (PSAA56).

Les mesures de potentiel zéta ont été réalisées a quatre concentrations, les paramétres sont
détaillés dans le paragraphe 5.2.2 (page - 115 -). La Figure 2-15 ne montre pas de tendance entre la

concentration et la valeur de potentiel zéta.
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Figure 2-15 : Influence de la concentration sur les valeurs de potentiel zéta (C) pour un nanoplastique
modele sphérique (PSAA56) avec [NaCl] = 10 mmol L et pH naturel (5.5 — 6.5)

Nous avons ensuite étudié I'impact de la force ionique sur les mesures du potentiel zéta (Figure
2-16). On peut remarquer qu’une augmentation de la force ionique conduit a une diminution du
potentiel zéta. Au-dessus de 10 mmol L}, la surface des nanoplastiques est écrantée par les ions

présents en solution, ce qui explique la diminution du potentiel zéta.

Dans la suite de ces travaux, nous avons choisi de travailler a une force ionique de 10 mmol L' pour

mesurer le potentiel zéta.
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Figure 2-16 : Influence de la force ionique sur les mesures du potentiel zéta ({) pour un nanoplastique
modele sphérique (PSAA56)

Le pH initial des solutions était compris entre 5.5 et 6.5. L'influence du pH sur le potentiel zéta d’'un
nanoplastique modeéle sphérique (PSAA56) est présentée Figure 2-17. On peut remarquer qu’une
augmentation de pH = 3 a pH = 6 entraine une augmentation du potentiel zéta. Ce comportement est
probablement di a la déprotonation de la surface des nanoplastiques par la soude entrainant plus de
répulsions électrostatiques. Au-dessus de pH ~ 6 le potentiel zéta semble avoir atteint un plateau ce
qui pourrait s’expliquer par une déprotonation maximale de la surface des nanoplastiques conduisant

a un équilibre entre les forces attractives et répulsives.
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Figure 2-17 : Influence du pH de la solution sur une mesure de potentiel z&ta d’un nanoplastique modele
sphérique (PSAAS6) a force ionique constante (10 mmol L?)

La mesure de potentiel zéta est tres dépendante du milieu dans lequel elle est réalisée et

notamment de la force ionique et du pH du solvant (Tableau 2-3).

Tableau 2-3 : Mobilité électrophorétique (L) et potentiel zéta () d’un nanoplastique modele sphérique
(PSAAS56) par zétamétrie dans différents milieux : composition, force ionique (Fl) et pH.

Composition / FI e 4
(pH) 108 (m? s1V?) (mV)
NaNOFp/H0;562T0| L 40402 39+3
Nac'(éﬁzrg_r;‘)o' L 05+0.1 543
PB /é?_lmzf;;ﬂ L 1.1£0.2 1542

Pour la suite de nos travaux, nous avons choisi de travailler dans une solution tampon phosphate

(PB) a une force ionique de 10 mmol L et un pH égal a 7.
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3.2.3. Electrical asymmetrical flow field-flow

fractionation (EAF4)

3.2.3.1. Principe de I’'EAF4

« Electrical asymmetrical flow field-flow fractionation » (EAF4) est une sous-technique de I’AF4
décrite pour la premiere fois en 2015 par Johann et al. (Johann et al., 2015). |l s’agit d’une association
entre I'«asymmetrical flow-field-flow fractionation» (AF4) et I’ «electrical field-flow
fractionation »(EIFFF). En AF4 classique les analytes sont entrainés par une phase mobile et la
séparation se fait grace a un flux appliqué perpendiculairement au canal dans lequel s’effectue la

séparation. Le fractionnement se déroule en plusieurs étapes :

i) Etape d’injection et Focus : L’échantillon est introduit dans le canal via un injecteur et s’ajoute
au flux de la phase mobile. Pour éviter la dispersion des analytes dans le canal lors de
I'injection, I'appareil est placé en mode « focus ». Pour cela un flux axial de phase mobile est
opposé a un flux venant en sens inverse et de débit plus fort. Cette étape permet de
préconcentrer I'échantillon en téte de canal sur une ligne appelée la ligne de focus (Figure
2-18).

Entrée du canal

|+ Injection de’échantillon Sortie du canal I|

Ligne de focus
<

Flux oposé

\\\\\\

Membrane

Fritté

Sortie du flux
croisé

Figure 2-18 : Etape d'injection et de focus en AF4 classique
i) Etape de focus et relaxation : aprés I'injection et durant un temps plus ou moins long suivant
le type et la quantité d’échantillons introduits (entre quelques minutes et quelques dizaines
de minutes) la position « focus » est maintenue. Cette étape permet aux analytes de trouver
leur position d’équilibre dans I'épaisseur du canal en fonction du flux croisé et de leur capacité

de diffusion. Elle a lieu au niveau de la ligne de focus.
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iii) Etape d’élution: Le flux opposé a la phase mobile est stoppé. L’élution de I'échantillon
commence. Le flux croisé est maintenu de maniére a conserver la répartition des analytes dans

|’épaisseur du canal.

L’association entre I’AF4 et I'EIFFF (Figure 2-19) permet une séparation en fonction a la fois du
coefficient de diffusion (basée sur I’AF4) et, dans une certaine mesure, de la charge de surface des
analytes (basée sur I'EIFFF). Dans notre cas, cette méthode devrait permettre la séparation de
nanoplastiques en fonction de leur oxydation et donc de leur vieillissement pour les échantillons

environnementaux a venir.

L'EAF4 permet aussi de mesurer la mobilité électrophorétique des particules en fonction de leur
taille. Elle est déterminée a partir du temps de rétention mesuré si le coefficient de diffusion ou la taille

hydrodynamique sont connus (Gale et al., 2001).

Flux

EChan,h”mT + Fluxcroisé + Diffusion + ’Char'np parabolique = Echlantll!on
Non séparé électrique séparé
du canal
Entrée du canal
Injection del’échantillon Sortie du canal I
__________ @ Cathode
Epaisseur du l

canal (250 um)

Membrane
Fritté
©Anode

Sortie du flux
croisé

Figure 2-19 : Schéma de principe de I'EAF4 adapté de Wyatt Technology

Pour déterminer la mobilité électrophorétique, une méthode d’AF4 modifiée est utilisée en
ajoutant un champ électrique constant pendant la phase d’élution. En AF4 classique, le temps de
rétention dépend de la vitesse de déplacement des particules au niveau de la paroi d’accumulation,
c'est-a-dire de la membrane. La rétention est provoquée par un écoulement perpendiculaire a travers

la paroi inférieure. Le temps de rétention des particules (tg) est donné par :

w? fF, 2-8
te = 21 (1 —)
R=ep "R,

Avec, f le rapport de la surface du canal en aval de la ligne de focus a la surface totale du canal (sans
unité), w I'épaisseur du canal (m), D le coefficient de diffusion des particules (m? s%), Fc le débit du flux
croisé (m3s?) et Fy le débit du détecteur (m?s™).

Cette équation suppose que les débits sont constants dans le temps. L’épaisseur du canal est

déterminée en mesurant le temps de rétention d’un échantillon avec un coefficient de diffusion connu
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a l'aide de I'équation 2-8. Le coefficient de diffusion doit se rapporter aux mémes conditions de

température et dans la méme solution que celles utilisées dans I'expérience.
La mobilité électrophorétique (u.) est définie par :

Vgp
=— 2-9
He E

Avec, vgp la vitesse de déplacement des particules soumises au champ électrique dans un milieu donné
(m s?) et E la force du champ électrique (V m™).

L'intensité du champ électrique E est proportionnelle a la chute de tension V entre les bornes et est

donnée par:
_ 1
Ak

Avec | est le courant électrique (A), Ae I'aire des électrodes qui dans ces travaux est équivalent a la
surface de la membrane (m?) et k est la conductivité spécifique du solvant (S m™).

E 2-10

Pendant I'expérience, le courant / est maintenu constant lors de la phase d’élution et k est mesuré.

La vitesse de déplacement des particules dans I’échantillon v est définie telle que :

UV =Vgp + 1, 2-11

Avec, vgp la vitesse de déplacement induite par le champ électrique (m s*) et v, celle induite par le flux
croisé (m s?).

La vitesse de déplacement induite par le flux croisé est donnée par :

Fe 2-12
v, = — -
¢ Ael

Avec, Fcle débit du flux croisé (m3 s?) et Aq I'air des électrodes (m?).

En EAF4, v, est connue a partir du débit de flux croisé et vgp est obtenue a partir du temps de
rétention mesuré. Ainsi, vgp peut étre calculée a partir d’au moins deux expériences mesurant le
temps de rétention a une intensité de champ électrique spécifique par rapport au temps de rétention
sans champ électrique. L’équation 2-8 peut alors étre utilisée pour obtenir la vitesse de déplacement

induite vgp:

tgi- ln(1+fF"_§C) _ (1 .f'FC) Fd
vgp =1 e tr T Fq .
A f

2-13

Avec, tgi le temps de rétention pour un champ électrique spécifique (min), tg le temps de rétention sans
champ électrique (min), f le rapport de la surface du canal en aval de la ligne de focus a la surface totale
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du canal (sans unité), Fcle débit du flux croisé (m3s?), Fq le débit du flux détecteur (m3s?) et Ag 'aire
des électrodes (m?).

L’équation 2-13 est valide si les flux F. et F4 sont constants. Dans ces conditions, I’évaluation de la
mobilité électrophorétique (u.) est indépendante de I'épaisseur du canal et du coefficient de diffusion

des particules.

3.2.3.2. Détermination du potentiel zéta par EAF4

Ces travaux ont été réalisés en collaboration avec la plateforme Toulouse Flow-Field Flow
fractionation center (TFFFC) au sein de I'école d’ingénieur de Purpan (Toulouse), laboratoire au sein
duquel j'ai effectué plusieurs séjours pour I'optimisation de la méthode sur nos échantillons. Dans
cette partie nous avons cherché a déterminer le potentiel zéta de quatre nanoplastiques modeles
sphériques (PSAA2, PSAA7, PSAA36, PSAA56) dont la fonctionnalisation de surface est différente
(Tableau 2-4).

Tableau 2-4 : Diamétres hydrodynamiques (Dn) et fonctionnalité de surface des nanoplastiques modeles
sphériques analysés en EAF4

Fonctionnalité de surface

Dh (nm) pumolg?!  [COOH] / nm?
PSAA2 270110 8020 2
PSAA7 350+ 20 190+ 20 7
PSAA36 39020 920 + 100 36
PSAA56 33020 1700 £ 20 56

Le potentiel zéta a été déterminé avec une méthode adaptée de la méthode C de Gigault et al.
(Tableau 2-6, page - 114 -)(Gigault et al., 2017). Dans la méthode que nous avons utilisée, le débit de
flux croisés pendant la phase de focus (Fs) est maintenu a 1 mL min™ pendant 5 min puis a 0.1 mL min’
! pendant 48 min (élution), le débit du détecteur (Fq) est fixé a 0.5 mL min™ et le débit d’injection (Fiy)
est fixé 3 0.2 mL min. Le dernier champ électrique est appliqué a une intensité constante comprise
entre -1 et 0 mA pendant la phase d’élution. La phase mobile utilisée est du nitrate de sodium (NaNQs;,
0.5 mmol L). Nous n’avons pas utilisé le PB comme dans la partie précédente, car ne voulions pas
fixer le pH pour pouvoir observer une séparation en fonction de la charge de surface des
nanoplastiques. De plus la force ionique est plus faible que pour les mesures de zé&tamétrie pour limiter

les interactions entre les nanoplastiques et la membrane.
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Les fractogrammes (Figure 2-20) montrent une augmentation du temps de rétention avec
I'intensité, c’est-a-dire du champ électrique E appliqué. On remarque aussi un étalement des pics et
donc une diminution de leur intensité causée par une augmentation des interactions entre les

nanoplastiques et la membrane.

0 mA
— -0.16 mA
151 — 041 mA
i -0.66 mA
B -0.91 mA
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Figure 2-20 : Fractogrammes types obtenus pour un nanoplastique modele sphérique (PSAA7) a

différents courants en EAF4 (Ff= 1 mLmin?, F.=0.1 mLmin?, Fg = 0.5 mLmin™ et Fi;; = 0.2 mL min™).
Légende : , e -0.16 mA, @ -0.41 mA, et
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Cependant, la Figure 2-21 montre que la consigne donnée en intensité n’est pas respectée (Figure
2-21-A). De plus, il y a une variation du potentiel électrique (Figure 2-21-B) dans le canal pour une
intensité constante. Cette variation conduit a I'autoprotolyse de la phase mobile provoquant une

variation du pH (Figure 2-21-C) et de la conductivité (Figure 2-21-D) dans le canal.
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Figure 2-21 : Analyse EAF4 de nanoplastiques modeéles sphériques (PSAA7) : (A) Mesure de l'intensité
pendant une analyse EAF4 (les lignes pointillées représentent les valeurs de consigne) ; (B) Evolution du
potentiel pendant une mesure EAF4 3 différentes intensités électriques ; (C) Evolution du pH pendant
une mesure EAF4; et (D) évolution de la conductivité pendant une mesure EAF4 (Fs=1 mL min™?, Fc =
0.1 mLmin?, Fy=0.5 mLmint et Fi, = 0.2 mL min™). Légende : , ©-0.16 mA, ® -0.41 mA,

et

Comme nous l'avons vu dans I'équation 2-10, le calcul du champ électrique dépend de la
conductivité, k. Pour les calculs suivants, nous avons choisi de considérer la conductivité de la phase
mobile sans courant électrique (k = 60.8 uS cm™). La vitesse de déplacement des nanoplastiques v est
ainsi calculée, suivant les équations 2-11, 2-12 et 2-13, et est reportée en fonction du champ électrique

E (Figure 2-22). La pente de la droite indique la valeur de la mobilité électrophorétique.
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Figure 2-22 : Détermination de la mobilité électrophorétique des échantillons de nanoplastiques
modeles sphériques (PSAA2 ; PSAA7 ; PSAA36 et PSAAS6).

Au cours de ces travaux, nous sommes parvenus a observer un déplacement du temps de rétention
en fonction du courant appliqué (Figure 2-20) ce qui signifie que la vitesse de déplacement des
nanoplastiques est sensible au courant appliqué. Cependant, ces variations ne sont pas suffisantes
pour différencier deux nanoplastiques de charges de surface différentes. Nous avons donc utilisé les
lois déterminées précédemment pour calculer la mobilité électrophorétique puis le potentiel zéta.
Cependant, les valeurs de potentiels zétas obtenus par EAF4 ne correspondent pas aux valeurs
obtenues par zétamétrie dans les mémes conditions de force ionique (Tableau 2-5). Cet écart peut étre
expliqué par les modifications de surface entrainées par les modifications de pH lors I’électrolyse de la

phase mobile pendant la phase d’élution.
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Tableau 2-5 : Mobilité électrophorétique et potentiel z&éta obtenus par EAF4 (Phase mobile : NaNOs 0.5
mmol L'Y) de nanoplastiques modeles sphériques (PSAA2, PSAA7, PSAA36 et PSAAS6)

Mobilité
] Potentiel zéta
Echantillon électrophorétique

(mV)
(m2stvy
PSAA2 -1.82 108 -23.2
PSAA7 -1.97 108 -25.2
PSAA36 -1.50 108 -19.2
PSAA56 -1.95 10 -25.4

De plus, on peut voir que I'application d’un courant électrique constant n’est pas synonyme de
potentiel électrique constant dans le canal (Figure 2-21). Pour limiter I'électrolyse de I'eau et les
variations de potentiel nous avons décidé de fixer un potentiel inférieur a celui de I'électrolyse de I'eau,

c’est-a-dire inférieur a 2 V (Figure 2-23) (Schimpf et al., 2000)

R
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Figure 2-23 : Fractogrammes obtenus pour un nanoplastique modéle sphérique (PSAA2) en EAF4
méthode adaptée de la méthode C de Gigault et al. Tableau 2-6 (Gigault et al., 2017). Légende :
e 05Vete-2V

’
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Les conditions utilisées pour limiter I’électrolyse de I'eau et donc les modifications de I'état de
surface des nanoplastiques pendant la phase d’élution ne sont pas suffisantes pour observer une
modification du temps de rétention sous I'effet du champ électrique (Figure 2-23). Pour observer un
décalage du temps de rétention, il faudrait travailler a des intensités plus importantes. Cela implique
de travailler dans un tampon pH comme préconisé par Johann et al. (Johann et al., 2015). Cependant,
dans ces conditions on perd le bénéfice de I'étude approfondie du comportement des nanoplastiques

sous un champ électrique par rapport a une simple mesure de potentiel zéta.
3.3. Hydrophobie de surface

Le comportement des nanoplastiques dans I'environnement est régi par leurs propriétés de
surface. Dans les parties précédentes, nous avons développé des méthodes permettant de déterminer
leurs tailles, leurs morphologies et leurs charges de surface. Le dernier parameétre pouvant influencer
leur devenir dans I'’environnement est I’"hydrophobie de surface. Généralement, elle est déterminée
par une mesure d’angle de contact. Cependant, cette méthode est peu adaptée aux nanoplastiques,
car elle nécessite de former un film mince par séchage, la rugosité de surface du film peut entrainer

des biais d’analyse non négligeables.

Dans ces travaux, I’hydrophobie de surface a été obtenue grace a une méthode développée en
collaboration avec le Joint Research Center (JRC) d’Ispra (Italie) (Desmet et al., 2017 ; Valsesia et al.,
2018), laboratoire au sein duquel j'ai effectué un séjour pour I'analyse de nos échantillons. Cette
méthode étudie I'affinité des échantillons pour trois surfaces, appelées « collecteurs », dont les

charges de surface et les composantes énergétiques sont différentes et connues.

Les collecteurs ont été préparés par le laboratoire du JRC par dép6t de couches successives. Le
protocole expérimental et les parameétres des collecteurs sont décrits dans le paragraphe 5.3 (page-
116 -). Dans ces travaux, nous avons utilisé trois collecteurs : une surface hydrophobe (T0), une surface

hydrophile chargée négativement (T4) et une surface hydrophile chargée positivement (T5).
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Mesure de |'affinité Quantification de
NPT a caractériser en temps réel sur les m I’hydrophobie des
collecteurs nanoplastiques

T4 (hydrophile) TO (hydrophobe )

Figure 2-24 : Principe de la mesure d'hydrophobie de surface d’apres (Desmet et al., 2017 ; Valsesia et
al., 2018)

Dans le principe de la méthode, un nanoplastique chargé négativement aura une plus grande
affinité avec un collecteur dont la surface est positive tandis qu’un nanoplastique chargé positivement
sera plus attiré par une surface négative (Figure 2-24 : Principe de la mesure d'hydrophobie de surface
d’aprées (Desmet et al., 2017 ; Valsesia et al., 2018). L’affinité des nanoplastiques avec les collecteurs a
été calculée en mesurant directement leur cinétique d’adsorption sur les différents collecteurs. Les
courbes d’affinité (Figure 2-25) sont construites a I'aide d’un script créé dans le logiciel Image)
permettant la détection automatique des nanoplastiques sous forme d’objets ronds dans une
séquence vidéo. Les nanoplastiques sont détectés de deux maniéres : soit il est possible de détecter le
nombre total de nanoplastiques pour chaque image, soit il est possible de suivre le mouvement des
nanoplastiques a la surface. Seuls les nanoplastiques parfaitement focalisés avec le plan de surface
sont détectés avec une profondeur de champ de 4000 nm. Les nanoplastiques en dehors de ce plan se
déplacent beaucoup plus rapidement que la résolution temporelle de la caméra (>ms). On ne peut
donc observer que les nanoplastiques ralentis par le contact avec la surface. Le nombre de

nanoplastiques détectés est alors lié a leur affinité avec le collecteur.

Les mesures d’hydrophobie de surface ont été réalisées sur deux nanoplastiques modéles
sphériques dont les propriétés de surface sont différentes. Le PSAA2 est faiblement fonctionnalisé avec
un 2 COOH par nm? a sa surface et un potentiel zéta de -31 + 2 mV (pH = 7, [PB] = 10 mmol L?) et le
PSAAS56 est fortement fonctionnalisé avec un 56 COOH par nm? a sa surface et un potentiel zéta de -
20 + 3 mV (pH = 7, [PB] = 10 mmol L?). Les courbes d’affinités ont été obtenues sur trois collecteurs

(TO, T4 et T5) dans une solution de PB & 10 mmol L (Figure 2-25).
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Figure 2-25 : Courbe d’affinité de deux échantillons de nanoplastiques modeles sphériques (A) PSAA2
et (B) PSAAS6 sur trois collecteurs (TO, T4 et T5)

Le choix des collecteurs a été fait de sorte a minimiser les interactions entre les nanoplastiques et

leur surface tout en gardant la stabilité colloidale des nanoplastiques.

La composante polaire de I'énergie libre de surface yﬁB des nanoplastiques modeles sphériques
obtenus par polymérisation est significativement différente 2.20 et 37 mJ m? pour le PSAA2 et le
PSAA56 respectivement. Ce qui correspond a un angle de contact équivalent de 87 ° pour le PSAA2 et
16 ° pour le PSAA56. Cette méthode contrairement aux méthodes les plus utilisées, comme la mesure
de I'angle de contact, permet d’obtenir une valeur quantitative de I’hydrophobie des nanoplastiques.
Cependant, elle nécessite une concentration relativement élevée (>10° part L) ce qui peut étre

difficile a obtenir pour des échantillons environnementaux.
4. CONCLUSION

La caractérisation des nanoplastiques est indispensable pour étudier leur devenir dans
I’environnement ou pour le développement d’outils analytiques le permettant. Il existe un grand
nombre de méthodes permettant la caractérisation des nanoplastiques. Dans ce chapitre, nous avons
essayé de proposer une stratégie de caractérisation. La premiére étape de caractérisation d’un

échantillon de nanoplastiques serait de déterminer sa morphologie au moyen de I'imagerie (MET,
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AFM), car cette derniére est une méthode de choix pour caractériser la taille d’'un échantillon. Dans le
cas d’un échantillon simple, sphérique, monomodal et monodisperse, la DLS peut étre suffisante pour
obtenir la distribution en taille. Cependant, si I'échantillon est plus complexe il est important de
compléter cette mesure avec une analyse en AF4-SLS, car les formalismes utilisés sont adaptés a des

échantillons polymorphiques et la phase de séparation permet d’éliminer la matrice de I’échantillon.

Une fois, la distribution de taille déterminée il est possible de choisir les outils et les conditions
nécessaires pour la poursuite de la caractérisation de I'échantillon. Par exemple, la mesure du
potentiel zéta peut étre réalisée par mesure directe avec un zéta-metre pour avoir une information
sur la charge du plastique puis étre complétée par une titration des fonctions (charges de surface)

présentes a la surface et une mesure de I’hydrophobie.

Enfin, dans de prochains travaux il nous semble important de développer les outils analytiques

permettant de déterminer la composition chimique de I’échantillon et de son milieu.

5. MATERIEL ET METHODES

5.1. Mesure de taille et morphologie de surface

5.1.1. Diffusion dynamique de la lumiere

Le diametre hydrodynamique a été déterminé en utilisant la diffusion dynamique de la lumiére
(DLS) a téte déportée (Vasco Flex, Cordouan Technologies) a un angle de 170°. Les fluctuations
d’intensité en fonction du temps sont analysées grace a un autocorrélateur. L’algorithme des
cumulants est utilisé pour obtenir une distribution en taille des échantillons et le diametre

hydrodynamique moyen (dh-moyen).
5.1.2. Diffusion statique de la lumiéere

Un systeme Eclipse 3+ AF4 (Wyatt Technology) a été utilisé comme systeme de séparation. Il est
équipé d’un détecteur d’absorbance UV-vis serie 1200 (Agilent Technologies) et d’un détecteur de
diffusion de lumiere a plusieurs angles (MALS, multi-angle light scattering) (DAWN HELEQOS, Wyatt
Technology). La hauteur du canal est fixée par un « spacer » de forme trapézoidale (26.5 cm de
longueur et un rétrécissement de 2.1 a 0.6 cm de largueur) et de 250 um d’épaisseur. Les membranes
utilisées sont en polyéthersulfone (PES) 10 kDa. La phase mobile est du nitrate de sodium (NaNQs) a
0.5mmol L. Le débit de la phase mobile a été généré par une pompe serie 1200 (Agilent

Technologies). Toutes les injections ont été réalisées avec un passeur d’échantillons serie 1250 ALS
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(Agilent Technologies). Les données des détecteurs ont été traitées a I'aide des logiciels Astra 6.1.7.17
(Wyatt Technology) et OpenlLab (Agilent technlolgies). Le diameétre a été déterminé en utilisant le
formalisme de spheére pour les échantillons sphériques et le formalisme de Berry (premier ordre) pour
I’échantillon polymorphique. La méthode utilisée est la méthode O (Tableau 2-6) d’apres les travaux
de Gigault et al. (Gigault et al., 2017).

Tableau 2-6 : Conditions de séparation en AF4 en fonction de la taille des analytes selon la méthode

développée par Gigault et al. (Gigault et al., 2017). Le débit d’injection est fixé 3 0.2 mL min? et le débit
détecteur a 0.5 mL min™,

Méthode AF4 Relaxation Elution
Méthode de Taille des Débit du flux ~ Durée (min)  Débit du flux Durée
fractionnement  analytes (nm) de focus F croisé F,
(mL min™) (mL min™)
0 1 - 800 0.5 5 Ve = 2e70%7 25
C 200 — 450 1.0 5 0.1 15

5.1.3. Microscopie électronique en transmission

Les images de microscopie électronique en transmission (MET) ont été obtenues avec un
microscope électronique a transmission (JEOL) avec un courant d’accélération de 200 kV. Une goutte
d’échantillon (4 pL) est placée sur une grille de cuivre recouverte d’un film mince de carbone puis

séchée a température ambiante.
5.1.4. Microscopie a force atomique

Les images de microscopie a force atomique (AFM) ont été obtenues en utilisant un microscope
MultiMode 8 Atomic Force (Bruker) en mode PeakForce QNM (quantitative NanoMechanics). Les
échantillons ont été préparés en déposant 150 pL de nanoplastiques par « spin coating » a 2000 tr min

I pendant 60 s sur une plaque en silicium.

5.2. Caractérisation de la charge de surface

5.2.1.  Titration pH-métrique

Le nombre de groupements carboxyliques a la surface des nanoplastiques a été déterminé par
titration pH-métrique. Un titrateur (Titrando 888) équipé d’un agitateur (stirrer 728) et d’'une électrode
de verre (pH : 0—14 ; température 0—80 °C ; [KCI] : 3 mol L) de chez Metrohm a été utilisé. Le logiciel

permettant la collecte des données est Tiamo 2.5. Le pH de la solution de nanoplastiques ([NPT] >
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2 000 ppm, Ve = 10 mL) a été augmenté jusqu’a atteindre pH > 11 par ajout d’une solution de soude

(NaOH ; 0.10 mol L) avant d’étre titrée en retour par de I'acide chlorhydrique (HCl ; 6.58 mmol L2).
5.2.2. Zétamétrie

La charge de surface des particules a été évaluée en utilisant le zétametre Wallis de Cordouan
Technologies). Il mesure la mobilité électrophorétique de particules colloidales par « laser Doppler
electrophoresis ». Le modéle de Smoluchowski est utilisé pour calculer le potentiel zéta (). Pour
toutes les mesures nous avons appliqué une tension de 20.27 V cm™ et réalisé 2 fois 10 mesures. La

température de mesure est fixée a 25 °C. La viscosité du solvant est de 0.888 mPa s
5.2.2.1. Effet de la concentration sur le potentiel zéta

Les propriétés du milieu pour I'étude de I'effet de la concentration sur la mesure du potentiel zéta

de nanoplastiques modeles sont les suivantes :

e pH:Non ajusté entre4 et 6
e Force ionique : 10 mmol L
e Composition : NaCl

e Concentration en nanoplastiques : Variable (1 et 200 ppm)
5.2.2.2. Effet du pH sur le potentiel zéta

Les propriétés du milieu pour I'étude de l'effet du pH sur la mesure du potentiel zéta de

nanoplastiques modeles sont les suivantes :

e pH:Variable entre 3 et 11
e Force ionique : 10 mmol L?
e Composition : NaCl

e Concentration en nanoplastiques : 100 ppm
5.2.2.3. Mesure du potentiel zéta

Les propriétés du milieu pour les mesures de potentiel zéta des nanoplastiques modeles sont les

suivantes :

e pH:Entre6et?7.5
e Forceionique:0.5et10 mM

e Composition : NaNOs; NaCl ou tampon phosphate
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e Concentration particulaire : 100 ppm

5.2.3. Electrical asymmetrical flow field-flow

fractionation (EAF4)

Les expériences ont été réalisées en collaboration avec la plateforme Toulouse Field-Flow
Fractionation Center (Plateforme TFFC, Ecole d’ingénieur de Purpan, Toulouse). Elles ont été réalisées
sur un systeme HPLC Agilent 1220 (Agilent Technologies), composé d’une pompe a gradient basse
pression, d’un passeur automatique est d’un détecteur UV. Il est couplé a un détecteur Wyatt DAWN
HELLEOS MALS, un Wyatt Eclipse AF4 ainsi que d’un canal EF4 (Wyatt Technology). Le canal est équipé
d’un fritté en céramique, d’'une membrane d’ultrafiltration en PES 10 kDa et d’un spacer de 250 um.
Les électrodes sont en acier inoxydable placées de maniére paralléle sur la partie haute du canal et
sous le fritté. La surface effective de la membrane et de I'électrode est de 3.51 103 m2 Une
alimentation controlable a été utilisée pour appliquer un courant continu au canal d’EAF4. La
conductivité et le pH du solvant sont mesurés dans le bidon de solvant au début de I'analyse et en ligne
apres le passage du canal dans une cellule a écoulement a I’aide d’un conductimétre et d’'un pH-meétre
PCE-PHD-A (PCE Instruments). La phase mobile est composée de NaNOs a une concentration de
0.5 mmol L. La méthode utilisée est la méthode C (Tableau 2-6, page - 114 -) d'aprés les travaux de
Gigault et al. (Gigault et al., 2017). Le volume d’injection est de 100 pL d’une solution mere de
nanoplastiques a 10 ppm. Pour toutes les expériences, le courant a été appliqué pendant la phase

d’élution.
5.3. Mesure de I’hydrophobie de surface

Les expériences ont été réalisées en collaboration avec le Joint Research Center (JRC) d’Ispra (ltalie).
L'hydrophobie de surface des nanoplastiques est déterminée en étudiant I'adsorption des
nanoplastiques sur des collecteurs fonctionnalisés par microscopie en champ sombre (DFM) (Desmet
et al., 2017 ; Valsesia et al., 2018). Les collecteurs préparés préalablement par le JRC sont composés
d’une alternance de couches de téflon (PTFE), de poly(chlorure diméthyldiallyammonium) (PDDA) et
de polystyrene sulfonate de sodium (PSS). Des solutions purifiées de nanoplastiques ont été diluées
dans une solution tampon phosphate (PB, 10 mmol L?). Les taux d'adsorption des nanoplastiques sur
trois collecteurs, dont les propriétés sont reportées dans le Tableau 2-7, ont été mesurés en
enregistrant des vidéos DFM pendant 20 min. Une analyse automatique image par image des vidéos a
été réalisée avec le plugin TrackMate du logiciel graphique open source Imagel, pour évaluer la vitesse

de liaison des nanoplastiques sur les différents collecteurs.
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Tableau 2-7 : Caractéristiques de surface des différents collecteurs : potentiel zéta (), ellipsométrie,
AFM, angle de contact et composante de I'énergie de surface: PTFE (TQ), PTFE/(PDDA/PSS), (T4) et
PTFE/(PDDA/PSS),/PDDA (T5)

CA

Surface T(mV) (I:::)teur (if;) sité (E;A cau :c:,;omonaphtalene (mJer:;) ():fm‘z)
TO -61.2+0.1 1231 0.29+0.03 105+1 7342 19.3+19 09+0.2
T4 -62.4+06 3.41+0.03 0.83+0.08 57%2 43+3 329+1.3 01§9 *
T5 -41+03 3.82+0.03 0.85+0.09 72%2 44+ 4 325+19 8.6+0.3

D’apres la théorie de la xDLVO (Owens & Wendt, 1969 ; van Oss, 1993 ; Voitchovsky et al., 2010),

I’énergie d’'interaction totale (G™!) peut étre exprimée comme suit:

Gt =G 4GP + GV 2-14

Ou G®, G*"®et G sont respectivement les énergies relatives aux interactions électrostatique, acide-base
et de Lifhitg-Van der Waals.

Les trois potentiels dépendent de la distance entre les nanoplastiques et la surface du collecteur.
G inclut toutes les forces impliquant le réarrangement structurel des molécules d’eau autour des
deux surfaces en fonction du degré de mouillabilité de la surface impliquée. La combinaison de
plusieurs études (Fowkes, 1964 ; Good et al., 1958 ; Owens & Wendt, 1969) permet d’obtenir une
relation entre les composantes dispersives et polaires de I’énergie libre de surface d’un solide et son

angle de contact équivalent tel que présenté dans I’équation 2-15.

RYDIY? + By 8)Y? = yi(cos CAgq + 1) /2 2-15

Ou: yﬁ,yf}B sont, respectivement, les composantes dispersives(i.e. les interactions de Van der Waals)

et polaires de I'énergie libre de surface du solide (ici les nanoplastiques);y{),y{w sont, respectivement,

les composantes dispersives et polaires de la tension superficielle du liquide ;y; = le +ylABest
I"énergie libre totale de surface du liquide; etCAeq est I'angle de contact équivalent.

Un angle de contact équivalent (CAeq) a été calculé en utilisant I'équation 2-15 pour chaque
échantillon a partir de leur composante polaire d’énergie (yﬁB) libre et en estimant la composante
dispersive yﬁ de I'énergie libre de surface du polystyréne égale a 35 mJ m2. Nous avons choisi de
préciser « équivalent », car il s’agit d’un angle de contact obtenu par calcul a partir de I'énergie libre

et non d’une mesure obtenue par dépo6t d’une goutte sur I’échantillon.
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1. CONTEXTE

L'engouement des chercheurs pour I'étude des débris plastiques et plus particulierement des
nanoplastiques et leurs impacts sur I'environnement a montré la nécessité de développer des
nanoplastiques modeles. Si les recherches concernant I’étude des nanoplastiques ont véritablement
démarré en 2012, ce n’est qu’a partir de 2019 que plusieurs équipes se sont simultanément lancées
dans le développement de modeéles capables d’imiter au mieux les nanoplastiques environnementaux.

Plusieurs voies ont été envisagées :

e La méthode ascendante dans laquelle la formulation commence du monomere jusqu’a
I’obtention d’un nanoplastique, par différents procédés de synthese (Balakrishnan et al.,
2019 ; Mitrano et al., 2019 ; Pessoni et al., 2019 ; Rodriguez-Hernandez et al., 2019 ; Tian
et al., 2019).

e La méthode descendante qui consiste a dégrader des macros et/ou microplastiques
(Astner et al., 2019 ; El Hadri et al., 2020 ; Enfrin et al., 2020 ; Magri et al., 2018 ; Mattsson

et al., 2021) pour obtenir des débris nanoplastiques.

Ces nanoplastiques ont pour but d’étre utilisés dans des études écotoxicologiques et de
comportement (transport, accumulation) extrapolables a des conditions environnementales.
Cependant, ces méthodes se concentrent essentiellement sur la reproduction de la composition, de la
taille et de la forme des nanoplastiques, pourtant leur toxicité semble aussi liée a leurs propriétés de
cheval de Troie, définies comme leur capacité a sorber, concentrer et transporter d’autres polluants
dans les organismes (Kim et al., 2017 ; Lee et al., 2019). Il semble alors évident que la fonctionnalité
de surface et la composition chimique de ces modeles (intrinseque et en termes d’additifs) soient des
criteres nécessaires a prendre en compte pour s’approcher des nanoplastiques présents dans

I’environnement.

Pour étudier I'impact des nanoplastiques sur I'environnement, il est indispensable d’utiliser des
modeles dont les caractéristiques sont connues. Dans la majorité des études publiées, les chercheurs
ont choisi d’utiliser des nanosphéeres commerciales de polystyréne obtenues par méthode ascendante
(Lehner et al., 2019 ; Pikuda et al., 2019 ; Yin et al., 2021). Ces nanoplastiques commerciaux peuvent
contenir des solvants organiques, des tensio-actifs, des antibactériens ou autres résidus de réactifs de
synthése. La composition finale des nanoplastiques obtenus peut alors induire un biais dans les études
de leurs comportements physiques, chimiques et biologiques. La premiére étude approfondie
montrant que la toxicité des nanoplastiques commerciaux pouvait étre reliée aux additifs et non aux

nanoplastiques eux-mémes a été publiée par Pikuda et al. en 2019, et incriminait la présence d’azide
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de sodium utilisé comme antibactérien responsable des effets délétéres (Pikuda et al., 2019). Les
auteurs ont comparé I'effet de latexes commerciaux de polystyréne purifiés et non purifiés. Ils ont
montré que les nanoplastiques seuls pouvaient perturber le comportement de nage de D.magna mais

n’étaient pas responsables de leur mortalité.

Au-dela du manque d’informations sur la formulation chimique, les nanoplastiques commerciaux
souffrent d’un défaut d’informations quantitatives concernant la fonctionnalité chimique et I'aspect
de leur surface. Les nanoplastiques analysés sont le plus souvent sphériques et lisses en surface (Wang
et al., 2021b) tandis que les nanoplastiques environnementaux ont des formes polymorphiques et des
surfaces accidentées (Davranche et al., 2020). De la méme maniére, les nanoplastiques subissent une
oxydation chimique lorsqu’ils sont soumis aux éléments naturels. Ce processus, important pour les
plastiques flottant a la surface des océans, comme le polystyréne expansé, est la dégradation photo-
oxydante initiée par le rayonnement UV (Gewert et al., 2015 ; Weinstein et al., 2016) ayant pour
conséquence I'apparition de fonctions carbonyles a la surface des objets. Le méme processus peut se
produire sous activation thermique. Pourtant, peu d’équipes mentionnent la fonctionnalité chimique
des nanoplastiques commerciaux utilisés dans leurs études, d’autres utilisent des nanoplastiques dont
les fonctionnalités peuvent apparaitre peu représentatives (amine, sulfate) (Feng et al., 2020 ;
Goncalves & Bebianno, 2021 ; Qu & Wang, 2020 ; Vard et al., 2019). Les modeéles commerciaux ont
leurs limites, mais restent des objets de référence pour nombre d’équipes, car ils sont faciles d’acces,
ont une distribution monodisperse en taille, permettant de connaitre leur surface développée et sont
certifiés en taille par des protocoles normalisés. Leur caractérisation compléte reste néanmoins

nécessaire pour les identifier comme des modeéles.

Si la majorité des études publiées a ce jour utilisent des nanoplastiques commerciaux, développer
et utiliser des modeles capables d’imiter les nanoplastiques environnementaux reste indispensable.
Des études utilisant des nanoplastiques obtenus en laboratoire commencent a étre publiées
(Davranche et al., 2019 ; Gonzalez-Pleiter et al., 2019 ; Lebordais et al., 2021 ; Magri et al., 2021 ;
Redondo-Hasselerharm et al., 2020). Une grande variété de processus naturels entraine la formation
de nanoplastiques dans I'environnement, de sorte qu’aucune stratégie optimale pour préparer des
modeles n’existe. L'utilisation de ces modeéles peut offrir I'lavantage de connaitre la forme, la
composition chimique, la fonctionnalité, la taille , la dispersité, et la composition des additifs pour
mettre en évidence les parameétres régissant le comportement des nanoplastiques dans
I’environnement. Le modele parfait n’existe pas, il est important de choisir quels parametres sont

importants pour I’étude et de bien caractériser le modele utilisé.
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Dans ce contexte, I'IPREM développe ses propres nanoplastiques modeles par la méthode
ascendante ou la méthode descendante. Ce chapitre porte sur I'étude du comportement de ces
nanoplastiques modeles dans une eau de mer synthétique représentative du milieu océanique poury
étudier les phénomenes d’homoagrégation. Les parameétres souvent sous-estimés, mais qui semblent
pertinents tels que la morphologie et I'hydrophobie et I'état de surface des modeles ont été au coeur
de notre étude. L'état d’oxydation de la surface des modeles (présence de fonctions carboxyliques) est

considéré comme un indicateur du temps de vie d’un échantillon en milieu naturel.

Dans un premier temps, les nanoplastiques modeéles utilisés dans cette étude sont présentés avec
leur procédé d’élaboration suivis de leur caractérisation. La troisieme partie de ce chapitre présente

I’étude de I’'homoagrégation des nanoplastiques modeéles dans un milieu aquatique.

2. PREPARATION DES NANOPLASTIQUES MODELES

2.1. Contraintes pour I'obtention des modeles

L'objectif de ces travaux de these était d’étudier et de comprendre les différents parametres qui
influencent '"homoagrégation des nanoplastiques dans le milieu aquatique. La stabilité colloidale est
contrélée par un grand nombre d’interactions comme les attractions de Van der Waals, la répulsion
de la double couche électronique ainsi que les interactions stériques. Ces interactions sont régies par
les différentes propriétés de surface des modéles comme la charge et I’hydrophobie. Pour ne pas
altérer les propriétés intrinseques des nanoplastiques, nous avons choisi de travailler sans tensio-actif.
Il aurait été possible de purifier des nanoplastiques commerciaux, mais cette étape peut étre délicate

et entrainer une agrégation et/ou floculation irréversible de I'échantillon.

Comme montré dans le chapitre 1 (Tableau 1-2), plusieurs études ont été publiées sur le
comportement de nanoplastiques commerciaux dans des solutions salées (Li et al., 2020b ; Liu et al.,
2019; Liu et al., 2020 ; Mao et al., 2020 ; Singh et al., 2021 ; Singh et al., 2019 ; Sun et al., 2021 ; Yu et
al.,, 2019). Les modeles utilisés contiennent des additifs, ils sont généralement sphériques,
monodisperses et composés de polystyréne ce qui semble peu représentatif de ce qu’on pourrait
retrouver dans I'environnement. Cependant, ils sont utilisés par un grand nombre d’équipes ce qui
permet de comparer les résultats obtenus. Notre objectif était d’utiliser un modeéle a la fois
représentatif de I’environnement (morphologie, oxydation de la surface), comparable aux études déja

existantes, mais aussi sans additifs pouvant influencer le comportement.
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Au vu de ce cahier des charges, nous avons choisi deux méthodes d’obtention des nanoplastiques
modeles. Une méthode ascendante, la polymérisation en émulsion sans tensio-actif et une méthode

descendante, la dégradation mécanique de microplastiques.

2.2. Méthode ascendante : polymérisation en émulsion

sans tensio-actif.

2.2.1. Mécanisme de la polymérisation en émulsion

sans surfactant.

La synthése en émulsion a été décrite pour la premiere fois a la fin des années 1940 par Williams
Harkins (Harkins, 1947). Ce procédé implique généralement un monomere organosoluble, un
amorceur hydrosoluble et un agent tensio-actif qui permet de stabiliser la dispersion des réservoirs de
monomeres et des particules (Chern, 2006 ; Lovell & El-Aasser, 1997). Les polymérisations en émulsion
sans tensio-actif font intervenir un comonomere possédant les fonctions chimiques nécessaires pour
permettre de stabiliser intrinsequement les particules lors de leur formation. Ici les nanoplastiques de
polystyrene sont obtenus en présence d’un comonomere acide hydrosoluble, dont les groupements
carboxylates (le pH de la solution dispersante est supérieur au pKa du monomere acide de plus d’une
unité pH) permettent la stabilisation des particules formées tout en imitant I'oxydation de surface

évoquée plus haut des plastiques environnementaux.

D’un point de vue qualitatif, la capacité des monomeéres acides a induire la formation de particules
peut étre expliquée par la théorie de Fitch et al. (Fitch & Tsai, 1970 ; Fitch & Tsai, 1971). Les radicaux
amorceurs de persulfate d’'ammonium hydrophiles amorcent la polymérisation du styréne (sa faible
fraction soluble en milieu agqueux) et du monomeére hydrophile (Figure 3-1-A). Quand les oligoméres
formés deviennent insolubles de par leur teneur en PS (Figure 3-1-B), ils précipitent pour former des
particules stabilisées par les groupements carboxylates des unités hydrophiles (Figure 3-1C). D’aprés
la théorie de Smith-Ewart, la croissance des particules se poursuit a I'intérieur de la particule. La
fonction du monomeére acide est alors double. Il induit la formation de particules de polymere et les

stabilise.
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Figure 3-1 : Schéma de principe de la polymérisation en émulsion sans tensio-actif.

2.2.2.

Lots de nanoplastiques modeles par méthode

ascendante

Deux comonomeéres acides ont été choisis pour ces travaux : 'acide acrylique (AA, pKa = 4.25) et

I’acide méthacrylique (MAA, pKa = 4.7). Ces comonomeres acides ont été choisis pour : i) leur capacité

a stabiliser les nanoplastiques dans I'eau du fait de leur comportement amphiphile, ii) leur capacité a

imiter I'oxydation des nanoplastiques environnementaux. En effet, la dégradation de la surface par la

lumiére UV peut générer des espéces carbonyles, ioniques a la surface des nanoplastiques (Mao et al.,

2020). L'énergie de surface peut étre considérée comme un parameétre représentatif de la polarité de

surface des échantillons et donc de leur vieillissement dans I'environnement.

Durant ces travaux de thése, nous avons préparé différents lots de nanoplastiques en nous inspirant

du protocole développé par Pessoni et al. (Pessoni et al., 2019). Une synthése représentative est

décrite dans le paragraphe 6.1.1 (page - 157 -). Les quantités de monomeres impliqués dans les
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synthéses sont reportées dans le Tableau 3-1. Les proportions entre les deux monomeres sont
exprimées en rapport de quantité de matiere Ny, onomere acide/ Mstyrene POUr Une quantité de styréne
constante. Le nom des échantillons synthétisés a été choisi en fonction des monomeres utilisés styrene
(S), acide acrylique (AA) ou acide méthacrylique (MAA) et du nombre de groupements COOH présents
a la surface de la particule finale (COOH/nm?) (cf. Figure 3-5 paragraphe 3.1 page - 140 -)

Tableau 3-1 : Monomere impliqué dans la synthese des nanoplastiques modéles avec S: styréne,

monomere acide: AA: acide acrylique et MAA: acide méthacrylique. Pour une quantité de styréne
constante (ns = 87 mmol)

R . Rapport Rapport Rapport
# appor n ng+n n ng+n
/N5 Npan/Ms aa/ (Mg 44) maa/ (ng mMaa)
PSAA2 0.092 0 0.083 0
PSAA7 0.152 0 0.132 0
PSAA36 0.217 0 0.178 0
PSAA56 0.235 0 0.190 0
PSMAA2 0 0.216 0 0.18

A la fin des synthéses, les nanoplastiques sont purifiés par centrifugation, cette étape a été
optimisée par suivi des caractéristiques du surnageant aprés chaque cycle. La Figure 3-2 montre qu’au
moins six cycles de 30 min de centrifugation & 12000 tr min?' sont nécessaires pour purifier

I’échantillon.

10000
= 1000 &
5
> °
2 °
2 100 + )
= 3 o.
S °
3 °
c
8 10 ¢
1 1 1 1 1 : 1 1 1 1 : 1 1 1 1 : 1 1 1 1 : 1 1 1 1 : :
1 2 3 4 5 6 7

Cycle de purification

Figure 3-2 : Suivi de la conductivité du surnageant lors de la purification du PSAA56 par centrifugation

Dans ce chapitre, nous avons utilisé cing nanoplastiques modeéles : quatre ont été obtenus avec

I’acide acrylique (PSAA2, PSAA7, PSAA36 et PSAAS6) et un avec I'acide méthacrylique (PSMAA2).
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2.3. Méthode descendante: plastiqgue dégradé

mécaniquement.

2.3.1. Choix de la méthode descendante.

Les nanoplastiques sphériques développés dans la partie précédente nous permettent d’étudier
I'effet de leur aspect en surface, de leur hydrophobie et de leur fonctionnalité de la surface sur les
phénomeénes d’homoagrégation. Dans cette partie, nous avons choisi d’ajouter un nouveau parametre
d’étude : la forme des nanoplastiques nous permettant ainsi de nous rapprocher un peu plus des
nanoplastiques que I'on pourrait retrouver dans I’environnement. L'utilisation de la dégradation
mécanique permet d’obtenir simplement et a moindre co(t des nanoplastiques de PS modeéles de

forme polymorphique et sans tensio-actif.
2.3.2. Lots de nanoplastiques modeles par méthode

descendante.

Pour cette partie, nous avons utilisé une méthode descendante développée par El Hadri et al. (El
Hadri et al., 2020). Cette méthode utilise la dégradation mécanique de microplastiques primaires

(neufs, issus de I'industrie). Le protocole est décrit dans le paragraphe 6.1.2 (page - 157 -).

Le lot de nanoplastiques obtenu par méthode descendante est appelé PS-m.
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3. CARACTERISATION DES MODELES.

3.1. Modeles obtenus par émulsion.

Cing modeles ont été synthétisés et purifiés : quatre avec I'’AA comme comonomere et un avec le

MAA. Les images obtenues par microscopie montrent qu’ils sont sphériques (Figure 3-3).
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Figure 3-3 : Images des nanoplastiques modeles obtenus par polymérisation en émulsion (PSAA2,
PSAA7, PSAA36, PSAAS6 et PSMAA?2). La premiere colonne correspond aux images obtenues en MET.
La deuxieme colonne correspond a des images de topographie obtenue en AFM
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Nous avons ensuite déterminé les distributions de taille des cing modeles par MET, DLS et AF4-SLS.
Les diamétres moyens obtenus sont compris entre 200 et 324 nm par MET, 220 a 390 nm par DLS et
338 et 473 par AF4-SLS (Figure 3-4) et des dispersités inférieures a 0.05 en DLS et proche de 1 en AF4-
SLS et MET. Ces caractéristiques ont été obtenues d’apres les développements analytiques décrits dans
le chapitre 2.
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Figure 3-4 : Diametres mesurés par DLS, AF4-SLS et imagerie MET des échantillons obtenus par
polymérisation en émulsion

L'acide méthacrylique est plus hydrophobe que I'acide acrylique. Au début de la nucléation la
précipitation des oligomeéres de PSMAA est alors plus facile que celle des oligomeres de PSAA, ce qui
conduit a la formation de plus petites particules finales de nanoplastiques (Wang & Pan, 2001). Ainsi
pour des ratio MAA/S et AA/S similaires (nya4/ns = 0.216vs ny,/ng = 0.217) le diamétre est

significativement plus petit pour le PSMAA2 que pour le PSAA36 (220 nm vs 390 nm, Tableau 3-3).

Tous les modeles présentent un potentiel zéta dans une solution tampon phosphate (PB,
10 mmol L) & pH=7 compris entre -31 et -20 mV, ce qui est caractéristique de la stabilité colloidale en
phase aqueuse (Bhattacharjee, 2016). Les différents rapports
nya/ns engagés pour les synthéses ont permis d’obtenir des nanoplastiques ayant entre 80 et 1700
umol g de groupements carboxyliques a la surface des nanoplastiques (c’est-a-dire entre 2 et 56
COOH par nm?) (Tableau 3-3). Comme précisé précédemment, le nom des échantillons synthétisés a
été choisi en fonction des monomeres utilisés styrene (S), acide acrylique (AA) ou acide méthacrylique

(MAA) et du nombre de groupements COOH présents a la surface des particules finales (COOH/nm?2).
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L'augmentation de la quantité de COOH a la surface des nanoplastiques a base d’AA varie de
maniére exponentielle avec le rapport naa/ns (Figure 3-5). La quantité de MAA engagé pour la synthése
du PSMAA2 est similaire a la quantité de AA pour le PSAA36 cependant, on peut remarquer que le
PSMAA2 posséde une quantité de groupements COOH largement inférieure a celle du PSAA36 ( 2
COOH / nm? vs. 36 COOH / nm?).

2000~ .
B B NPTs a partir d'AA l/
i ® NPTs a partirde MAA |
i n
- psAAS6 7 /
1500 //
i /
— i /
\QD | /
E L /
/
21000 PSAA36
T N \ﬁ
8
) I //
I /
i /
500 PSAA7 //
r PSAA2 /s
8 d PSMAA?2
//
L R =
F—— — — — ——————— '.' ______ .
O 1 1 1 1 l 1 1 1 1 l 1
0 0.1 0.2
Rapportn,,/noun  ./n

Figure 3-5 : Concentration en groupements COOH a la surface des nanoplastiques modeles en fonction
des rapports Mmonomere acide/ Mstyrene €NGagEs pour les syntheses avec AA : acide acrylique et MAA
acide méthacrylique. La ligne pointillée représente I'ajustement par itération des données d’apres
I'équation y(x) = 0.365 + 0.151e251*,

Les images de microscopie AFM (Figure 3-3) illustrent I'influence de I'incorporation de I'unité AA
sur la morphologie de surface des nanoplastiques. Les échantillons les moins fonctionnalisés (PSAA2
et PSAA7) présentent une morphologie de surface lisse, tandis que les échantillons les plus
fonctionnalisés (PSAA36 et PSAA56) présentent une surface rugueuse similaire a celle d’'une particule
de type « framboise ». Ce changement de morphologie peut s’expliquer par le nombre de molécules
COOH susceptibles de se trouver a la surface du nanoplastique. Lors de la synthése, des motifs AA sont
préférentiellement incorporés a la surface des particules (Goodall et al., 1977). Pour les nanoplastiques

plus riches en AA, la rugosité de la surface permet de minimiser 'encombrement stérique, généré par
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le nombre élevé de fonctions acryliques. Cela suggére qu’il y a une saturation du nombre d’unités AA
a la surface. Ces résultats sont en corrélation avec ceux obtenus dans une étude précédente pour la

série de nanoplastiques de méme type (Pessoni et al., 2019).

L’hydrophobie de surface de nos modeéles a été déterminée par une méthode de caractérisation
directe développée en collaboration avec le Joint Research Center (JRC) (cf. Chapitre 2) et est reportée
dans le (Tableau 3-2: Hydrophobie de surface des nanoplastiques modeles obtenus par
émulsion représentée par I'énergie libre de surface des nanoplastiques (yﬁB) et I'angle de contact
équivalent (CAeq). Tableau 3-2). Pour rappel, cette méthode implique la mesure de I'affinité des
nanoplastiques pour différentes surfaces, ou collecteurs, congus avec des charges et énergie libre de
surface spécifique. La méthode analyse I'efficacité de liaison des nanoplastiques sur ces différents
collecteurs. L’affinité est évaluée en fonction du temps et est corrélée a leur hydrophobie pour donner
acces a un résultat quantitatif. La combinaison de différentes études (Fowkes, 1964 ; Good et al., 1958
; Owens & Wendt, 1969) nous a permis d’établir la relation entre les composantes dispersives et
polaire de I'énergie libre de surface avec un angle de contact équivalent comme présenté dans
|’équation 2-15 (page - 117 - ). La composante polaire de I'énergie libre de surface des nanoplastiques
(yf\}B) obtenus par polymérisation en émulsion varie de maniére significative entre le PSAA2 et le
PSAAS6, de 2.2 3 37 mJ m? respectivement, ce qui correspond a des angles de contact allant de 87
ale°.

Tableau 3-2 : Hydrophobie de surface des nanoplastiques modeles obtenus par émulsion représentée
par I'énergie libre de surface des nanoplastiques (yﬁB) et I'angle de contact équivalent (CAeq).

Echantillon YAB (m) m?) CAc (%)
PSAA2 22+04 87+2
PSAA7 28+4 366
PSAA36 3515 21+10
PSAA56 37%5 16 12
PSMAA2 2313 46 5

L’énergie libre de surface peut étre corrélée avec la fonctionnalité de surface pour mettre en
évidence I'impact des groupements COOH sur I’hydrophobie de la surface des nanoplastiques. La
Figure 3-6 montre une croissance rapide de yﬁB avec l'augmentation du nombre de groupements
COOH a la surface des nanoplastiques, représentant une diminution de I’"hydrophobie, jusqu’a un

plateau correspondant aux PSAA36 et PSAA56 avec un yﬁB moyen de 36.7 mJ m™?(CAgq moyen= 18 °).
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Figure 3-6 : Corrélation entre I'hydrophobie des nanoplastiques exprimée grace a la composante polaire
de I'énergie libre (@) et I'angle de contact équivalent (m) et leur fonctionnalité de surface. Symboles
pleins : comonomere AA, symboles vides : comonomere MAA.

Un échantillon a été obtenu en présence du MAA plus hydrophobe que le AA, les oligomeres S-co-
MAA précipitent a plus petite masse molaire, créant ainsi plus de nanoplastiques qu’une synthese
conduite avec le méme ratio AA/S, et a méme concentration en Styréne (S)(Ceska, 1974). C’est bien ce
qui est observé pour les deux synthéses faites avec ny,/ng = 0.24 et ny4/ng = 0.22, dont les
produits de synthése sont appelés PSAA56 et PSMAA2 avec respectivement des tailles de 330 + 20 et
220 + 10nm. (Tableau 3-3). Néanmoins, si ces deux syntheses ont été faites a méme ratio monomere
acide / styréne, les nanoplastiques finaux ont des taux de fonctionnalisation de surface drastiquement
différents : 56 et 2 COOH/nm? pour PSAA56 et PSMAA?2 respectivement (Tableau 3-3, Figure 3-5). Ici a
nouveau le caractere plus hydrophobe du MAA comparé au AA est en cause et le MAA sera plus
aisément présent au sein des nanoplastiques, rendant les fonctions carboxyliques peu ou non
ionisables. Ne contenant que 2 COOH/nm? a leur surface, les nanoplastiques PSMAA2 ont une surface

lisse comme les nanoplastiques a base de AA a faible valeur de COOH/nm?.

Il est intéressant maintenant de comparer le PSAA2 et le PSMAA2 puisqu’ils ont la méme quantité
de COOH ionisables a leur surface (2 COOH/nm?). En toute logique, le PSAA2 devrait étre plus
hydrophile que le PSMAA2, pourtant les résultats reportés dans Tableau 3-3 montrent I'inverse avec

des tensions superficielles de 2.2 et 22.6 mJ m™ respectivement pour PSAA2 et PSMAA?2.
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Revenons aussi aux conditions de synthése, PSAA2 est obtenu avec n,,/ng = 0.09 tandis que
PSMAA2 est obtenu avec ny44/ns = 0.22. Si les fonctions de surface ionisables COOH des
échantillons finaux sont similaires (fonctionnalisation de I’extréme surface : 2 COOH/nm?), le cceur de
PSMAA2 sera plus riche en unités acides (non ionisables) que le coeur PSAA2. Ces deux modeéles
possedent une surface lisse, la différence d’hydrophobie observée n’est donc pas due a I'aspect de la
surface. Le PSAA2 et le PSMAA2 ayant le méme nombre de fonctions ionisables a leur surface, les
groupements COOH ne peuvent pas uniquement étre responsables de la différence d’hydrophobie
entre les deux échantillons. Les séquences de MAA sont plus hydrophobes que celles des AA, il est
donc envisageable que le MAA s’incorpore plus au cceur des nanoplastiques que le AA qui aura
tendance a rester a I'extréme surface. Le MAA reste cependant plus hydrophile que le styréne. Au final,
la teneur en MMA non ionisable sera plus importante en surface car la proportion engagée dans la
synthése est plus élevée. Cette différence peut expliquer la tendance des résultats de tension
superficielle : PSAA2 plus hydrophobe que PSMMA2. La Figure 3-7 schématise la répartition des

groupements COOH ionisables et non ionisables a la surface et au coeur du PSAA2 et du PSMAA2.
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Figure 3-7 : Répartition des fonctions ionisables et non ionisables entre la surface et le coeur du PSMAA2
et du PSAA2

Le Tableau 3-3 résume les caractéristiques des nanoplastiques modeles sphériques synthétisés par

polymérisation en émulsion.
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Tableau 3-3 : Propriétés des nanoplastiques modeéles obtenus par émulsion (PSAA2, PSAA7, PSAA36,
PSAA5S6, PSMAA2) Dy : diametre hydrodynamique mesuré par DLS. [COOH]: concentration en
groupements COOH ionisables a la surface. C : potentiel zéta dans un tampon phosphate 10 mmol L a
pH=7. y48 la composante d’énergie libre de surface, représentant I'hydrophobie. CAeq I'angle de
contact équivalent.

Taux [COOH] {(mV)
de Dh(nm) pmol g pH=7, yﬁB CAeq. Morphologie /
solide PDI [PB]=10 (mJm32) () Aspect de surface
m% COOH/ nm? mmol L?
270+ 10 8020 L. ,
31+
PSAA2 3.1 0.007 N 3112 2.2 87 Sphérique / Lisse
350 + 20 190+ 20 L. .
26+
PSAA7 7.9 0.008 7 262 28.4 36 Sphérique / Lisse
390+ 20 920+ 100 Sphérique /
21+
PSAA36 8.3 0.003 36 21+3 35.9 21 Rugueux
330+ 20 1700 £ 20 Sphérique
20+
PSAA56 7.5 0.008 56 20+3 37.5 16 /Rugueux
+ +
PSMAA2 5.8 2200;)910 1002_ 20 -28+3 22.6 46 Sphérique / Lisse

3.2. Modeles obtenus par dégradation

Un échantillon a été préparé par dégradation mécanique. Il est appelé PS-m. Les distributions en
taille du PS-m ont été déterminées par DLS, SLS et imagerie MET (Figure 3-8). Comme vu dans le

chapitre 2, chacune de ces techniques nous donne des informations complémentaires.

Le PS-m est un échantillon polymorphique (Figure 3-8).

Figure 3-8 : Image MET des nanoplastiques modeles obtenus par fragmentation (PS-m).

L’échantillon présente un diamétre hydrodynamique en z moyen de 370 nm et un diameétre de
giration moyen de 404 nm Ces valeurs sont du méme ordre de grandeur que les valeurs obtenues pour

les nanoplastiques obtenus par émulsion et reportés ci-dessus. Par contre, le mécanisme de
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fragmentation mécanique entraine la formation d’objets polydisperses (PDI = 0.09 en DLS, D =2.90 en

AF4-SLS) (Figure 3-9).

1200 +
DLS
1000 + W AF4-SLS
B Fmax
800 L Fmin

Diameétre (nm)
[e2)
o
o

oy
o
o
1
T

PS-m

Figure 3-9 : Diametre hydrodynamique du PS-m mesuré par DLS et AF4-SLS. Diamétre de Féret minimum
et maximum mesurés par MET

La forme des nanoplastiques polymorphiques rend impossible la comparaison des diamétres
géomeétriques entre ces échantillons et les nanoplastiques sphériques. Ici, I'imagerie MET nous permet
de déterminer les diametres de Féret. Pour rappel le diamétre de Féret correspond a la distance entre
deux tangentes paralléles de c6tés opposés du nanoplastique. Le rapport entre le diametre minimum
et le diamétre maximum du Féret est une autre mesure de la forme de la particule. Le rapport d'aspect
YA (0 < PA £ 1) est défini par le rapport entre le diaméetre minimal et le diamétre maximal de Féret
YA = Fmin/Fmax. Il donne une indication de I'élongation de la particule définie comme son
anisotropie. La Figure 3-10 nous montre que 1A n’est pas corrélé a la taille des nanoplastiques et
fluctue dans un intervalle 0.34-0.85. Chaque taille de nanoplastique fragmenté (polymorphique)
présente ainsi une forte hétérogénéité en rapport d’aspect qui varie peu avec la taille (Figure 3-10).
On peut donc émettre I'hypothése que le procédé de fragmentation mécanique de microplastique
primaire conduit a une forte dispersité de I'anisotropie des nanoplastiques formés indépendamment

de leurs tailles.
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Figure 3-10 : Facteur d'aspect du PS-m déterminé par MET. Légende : @ Fmin est le diametre de Féret
minimal et m Fnax le diamétre de Féré maximal du nanoplastique

Comme pour les nanoplastiques obtenus par polymérisation en émulsion nous avons aussi
caractérisé la surface du PS-m. Les résultats obtenus sont compris dans les mémes gammes que pour

les nanoplastiques synthétisés et reportées dans Tableau 3-4.
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Tableau 3-4 : Propriétés de I"échantillon de nanoplastiques modeles obtenus par fragmentation (PS-m).
Dh : diameétre hydrodynamique mesuré par DLS. [COOH] : concentration en groupements COOH a la
surface des nanoplastiques modeéles. C : potentiel z&éta dans un tampon phosphate 10 mmol L* a pH=7.
y4E la composante d’énergie libre de surface, représentant I'hydrophobie. CAeq I'angle de contact
équivalent.

* les caractéristiques des nanoplastiques sphériques sont détaillées dans le Tableau 3-3 (page - 144 -)

Gamme pour les
Caractéristiques nanoplastiques PS-m
sphérigues*
Dh (nm) 220-390 370+ 20
PDI 0.003 - 0.009 0.09
[COOH] (umol g?) 80-1700 390+ 20
{(mV) pH=7,[PB] = 10 -31--20 22+3
mmol L1
Y4B (mJm?2) 2.2-37.5 31.8
CAcq (°) 16 -87 30
Morphologie Sphérique Polymorphique

Le PS-m présente un potentiel z&ta dans un tampon phosphate (PB, 10 mmol L) & pH=7 de -22 mV,
ce qui est caractéristique de la stabilité colloidale en phase aqueuse (Bhattacharjee, 2016). La
concentration de groupements carboxyliques a la surface est de 390 umol g. Du fait de I'anisotropie
des nanoplastiques, nous ne pouvons estimer cette fonctionnalité par nm?2. De plus, le procédé de
fragmentation étant probablement aléatoire il ne semble pas correct de considérer que tous les
nanoplastiques développent le méme taux de fonctionnalisation. Comme pour les nanoplastiques
modeles préparés par polymérisation en émulsion, I’hydrophobie de surface du PS-m a été déterminée
(Tableau 3-4). La composante polaire d’énergie libre de surface du PS-m (yﬁB) est de 31.8 mJ m? ce qui
correspond a un angle de contact de 30°. Ces valeurs sont comprises entre celles du PSAA7 et PSAA36

(Tableau 3-3).

Au vu des caractéristiques considérées (taille, surface), le PS-m et les échantillons synthétisés par

émulsion se différencient par leurs morphologies polymorphiques vs sphériques (Figure 3-8).

4. HOMOAGREGATION DES NANOPLASTIQUES DANS
L’EAU DE MER

Pour mieux comprendre I'impact des nanoplastiques sur les écosystémes, il est important d’étudier
leur transport et leur accumulation dans I’'environnement en partie régis par leur état d’agrégation.
Cependant, dans la majorité des études sur I’écotoxicologie des nanoplastiques leur état d’agrégation
n’est pas étudié. On est alors amené a se poser la question du comportement d’un nanoplastique dans

un milieu salé comme I'’eau de mer. En effet, un agrégat de nanoplastiques n’aura pas le méme impact
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gu’un nanoplastique isolé. Du fait de sa taille il ne sera pas transporté entre les différents
compartiments environnementaux ou les milieux : environnement vers organismes vivants ou encore

au sein des organismes eux-mémes, de la méme maniére.

Cette section présente les effets de parametres sous-estimés et pertinents tels que la morphologie
de surface, I'hydrophobie et I'oxydation des nanoplastiques sur leur comportement d'agrégation dans
I'eau de mer synthétique. Les nanoplastiques de taille similaire de PSAA2, PSAA56, PSMAA2 et PS-m
décrit précédemment ont été utilisés. Ils présentent des caractéristiques de surface, une morphologie,

une fonctionnalité COOH de surface et une énergie de surface différentes.

4.1. Etude de la stabilité des nanoplastiques via la

concentration critique de coagulation (CCC)

La DLS résolue en temps a été utilisée pour mesurer le diametre hydrodynamique des
nanoplastiques dans une eau de mer artificielle. La concentration en nanoplastiques a été ajustée a
dans de I'eau déionisée pour obtenir une concentration finale de 200 ppm apreés ajout d’une solution
électrolytique concentrée (entre 0.1 et 90 g “1) a la composition de I'eau de mer. Le volume total de
I’échantillon est de 10 mL et cette solution est laissée sous agitation mécanique pendant 30 s avant la

mesure par DLS effectuée toutes les 60s pendant 1h.

Au début du processus d’agrégation, 'augmentation du diameétre hydrodynamique en fonction du
temps est proportionnelle a la constante d’agrégation (k) (Yu et al., 2019). La cinétique d’agrégation
est caractérisée par I'efficacité d’attachement (a,) a une concentration donnée C;. a est déterminée

d’apres I'équation suivante :

ki

—_ 3-1
krapide

a; =

Avec K la constante d’agrégation de |'échantillon et Kapige la constante lorsque la cinétique d’agrégation
est maximale.

La valeur de la CCC est ensuite obtenue en ajustant la courbe avec I'équation 3-2 définie par
Grolimund et al. et utilisée par Liu et al. pour déterminer la CCC de nanoplastiques vieillis sous UV

(Grolimund et al., 2001 ; Liu et al., 2019).
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1

14 (€8 a% 32

a =

Avec Cs, la concentration massique en électrolyte, B la pente de d log(a)/d log(Cs).

4.2. Etude de ’lhomoagrégation des nanoplastiques

Les nanoplastiques peuvent s’agréger de deux manieres différentes on parle alors
d’homoagrégation quand il s’agit d’interactions « particule-particule » entre particules du méme type,
ou d’hétéroagrégation quand des particules de nature ou d’origines variées sont considérées. Ces
interactions (répulsions vs attractions) entre particules sont controlées par leurs propriétés

intrinseques telles que leur hydrophobie, leur taille et leurs propriétés de surface.

Dans ces travaux de these, nous avons choisi d’étudier I'homoagrégation plutét que

I’hétéroagrégation des nanoplastiques comme premiere approche nécessaire.

Le potentiel zéta est usuellement utilisé dans la littérature comme indicateur de stabilité pour les
systemes colloidaux. Une suspension colloidale est considérée comme trées stable si le potentiel zéta
est supérieur a £ 30 mV, stable pour un potentiel zéta compris entre + 10 et £ 30 mV et instable quand
le potentiel zéta est inférieur a £ 10 mV (Bhattacharjee, 2016). Le potentiel zéta des PSAA2, PSAA56 et
PSMAA?2 a été mesuré en milieu salé aqueux (eau salée, EM150,) dont la composition saline est
similaire a celle de I'eau de mer (cf. paragraphe 6.2 page - 158 -). Sur la Figure 3-11 on peut observer
une diminution du potentiel zéta et donc de la charge de surface correspondant a I’écrantage des
charges par les cations présents en solution ainsi qu’une forte déstabilisation des suspensions a partir

de 0.6 g L'*de sel dans le milieu, soit une force ionique d’environ 10 mmol L.

A concentration saline constante, on remarque que le PSAA2 est plus stable que le PSAAS6 et le
PSMAA2. Ce comportement ne peut pas étre expliqué par les seules mesures d’hydrophobie de surface

puisque le PSAA2 est le plus hydrophobe.

Bien que le PSAA2 et le PSMAA2 aient le méme nombre de groupements COOH ionisables a leur
surface, le milieu salé crée une augmentation d’environ 1.5 unité pH par rapport au milieu eau
ultrapure, les caractéristiques intrinseques de I'AA et du MAA (plus hydrophobe) peuvent étre a
I'origine d’une différence du nombre de groupements ionisables en milieu salé. Cependant, la

meilleure stabilité du PSAA2 par rapport au PSAAS6 ne peut étre expliquée a ce stade.

En 2016, Lowry et al. ont mis en garde contre les mauvaises interprétations des résultats de
zétamétrie (Lowry et al., 2016). lls mettent en évidence deux points qui peuvent influencer les mesures

de potentiel zéta et qui méritent d’étre soulignés ici. Le premier est un effet de taille I'agrégation de
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nos modeles qui peut entrainer une diminution de la concentration particulaire en solution et diminuer
le ratio signal/bruit. L’agrégation étant un processus dynamique, on peut s’attendre a ce que le
potentiel zéta évolue de la méme maniere. Le deuxieme point évoqué par Lowry et al. concerne la
force ionique (Fl). Lorsque les électrolytes sont a une concentration élevée (supérieure a 100 mmol L
1), la mobilité électrophorétique des nanoplastiques peut étre modifiée et perturber les mesures du
potentiel zéta (Long et al., 2006 ; Lowry et al., 2016). Ces mesures restent donc une analyse qualitative
a utiliser avec grande précaution compte tenu du nombre d’interférents rendant cette propriété

insuffisante pour comprendre les phénomenes d’homoagrégation des nanoplastiques.

10 +
0 1 1 1 1 I T T | 1 1 1 1 11 |= |’/ l—-v-—v——t Lol
0.01 0.1 1,77 i 0
10 + //// T
L ’ PSAA2
—_ /7 1
> L ’
£ [ * , - = - PSAA56
= X,
I ST/ - -® - PSMAA2
20 + y %
-30 T+ %
-40 + Concentration en sel (g L-1)

Figure 3-11 : Evolution du potentiel zéta ({) en fonction de la concentration en sel de 'EM150. La
composition en sel de 'EM150 est décrite dans le paragraphe 6.2 page - 158 - (pH =38, T=25"°C,
potentiel appliqué E =20.27 V cm™, conditions de mesure 2 fois 10 acquisitions)

Notre étude s’est concentrée sur la détermination de la concentration critique de coagulation
(CCC). La CCC représente la concentration minimale en électrolyte nécessaire pour déstabiliser une
solution colloidale. Elle est obtenue en mesurant la vitesse d’agrégation d’'un échantillon (ici des
nanoplastiques) a différentes concentrations en sel. La CCC a été mesurée pour quatre de nos
échantillons : trois obtenus par synthése (PSAA2, PSAA56 et PSMAA2) et un obtenu par dégradation
mécanique (PS-m) qui possedent différentes caractéristiques de surface, de morphologie, de

fonctionnalité et d’énergie de surface (Tableau 3-3 et Tableau 3-4).

Pour les trois échantillons synthétisés, les expériences ont été possibles a 200 ppm, ces conditions

ont été fixées par les concentrations des lots aprés élaborations des modeéles.
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La Figure 3-12 montre un exemple de cinétiques d’agrégation obtenues pour le PSMAA2 et a

différentes dilutions d’EM150 dans de I'eau ultrapure (composition d’EM150 cf. paragraphe 6.2, page

- 158 -). Pour les trois modeles, on remarque que la vitesse d’agrégation augmente avec la salinité.
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Figure 3-12 : Cinétiques d'agrégation du PSMAA2 a différentes concentrations d'EM150. La composition
en sel de 'EM150 est décrite dans le paragraphe 6.2 page - 158 -

Le procédé d’élaboration par fragmentation mécanique du PS-m ne permet pas d’obtenir des

concentrations supérieures a quelques dizaines de ppm. Les cinétiques d’agrégation du PS-m (Figure

3-13) sont donc effectuées a une concentration environ 40 fois inférieure a celles des échantillons

synthétisés (PSAA2, PSAAS6 et PSMAA2). Comme attendu dans ces conditions de concentration, les

cinétiques d’agrégation sont plus lentes, mais une modification significative de la taille est observée

pour les concentrations en sel supérieures a 10.2 g L. En 20 min, la taille a augmenté d’un facteur 1.1

et 1.4 pour des concentrations en EM150 de 10.2 et 45.3 g L' respectivement.
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Figure 3-13 : Cinétiques d'agrégation du PS-m a différentes concentrations d’eau salée EM150. La
composition en sel de 'EM150 est décrite dans le paragraphe 6.2 page - 158 -

Les cinétiques d’agrégation permettent de déterminer |'efficacité d’attachement ou probabilité
d’attachement (a). a est le ratio entre les collisions qui entrainent I'attachement des nanoplastiques
et le nombre total de collisions. Il permet ensuite de déterminer les CCC d’aprés I'équation 3-2 (page -

149 -) (Figure 3-14).

A faible force ionique, les répulsions électrostatiques entre nanoplastiques sont élevées en raison
d’une épaisse double couche électronique : la dispersion colloidale est dite en régime « reaction-
limited aggregation » (a <1). A mesure que la force ionique augmente, les répulsions électrostatiques
diminuent et la vitesse d’agrégation augmente. Quand la force ionique correspond a la CCC, la barriere
énergétique interparticulaire est éliminée, la vitesse d’agrégation est alors maximale (krgpice) €t
I'agrégation est limitée par la diffusion des nanoplastiques (a~ 1). Quand a atteint o =1 la vitesse

d’agrégation n’est plus sensible a 'augmentation de la force ionique.
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CCC
(g L) (mmol L?)
PSAA2 43 +2 730+ 37
PSAA56 38+1 66516
PSMAA2 361 630+ 24
PS-m 512 94 + 20

polymorphiques I'agrégation maximale est atteinte a partir de 5 + g L' (Tableau 3-5).

Figure 3-14 : Efficacité d’attachement a différentes concentrations en sel d’une eau salée EM150. Les
lignes représentent I'ajustement de la courbe d’aprés I'équation 3-1. La composition en sel de 'EM150
est décrite dans le paragraphe 6.2 page - 158 -

En milieu aqueux, pour les nanoplastiques sphériques I'agrégation est maximale a partir de

concentrations en sel comprises entre 36 et 43 gL' tandis que pour les nanoplastiques

Tableau 3-5 : Concentrations critiques de coagulation (CCC) obtenues pour les PSAA2, PSAA56, PSMAA2
et PS-m dans une eau salée (EM150)

Ces résultats montrent que I’échantillon fragmenté (PS-m) est le moins stable dans I'’eau de mer a

concentration en sel de 30 gL A titre de comparaison des valeurs similaires de CCC ont été

- 153 -



Chapitre 3 : Comportement des nanoplastiques en milieu marin

obtenues dans la littérature pour des nanoplastiques commerciaux de PS dans des solutions de sels
monovalent (NaCl) et divalent (CaCl,) (cf. chapitre 1 paragraphe 4.1 page - 53 - ). Par exemple, les
valeurs obtenues sont comprises entre 7 et 55 g L™ pour NaCl et entre 1 et 8 g L' pour CaCl; (Li et al.,
2020b ; Liu et al., 2019 ; Mao et al., 2020 ; Nolte et al., 2017 ; Shams et al., 2020 ; Singh et al., 2019 ;
Sunetal., 2021 ; Yuetal., 2019).

Le recours a la théorie de la DLVO pour comprendre ce comportement a ses lacunes. En effet, elle
ne prend pas en compte I’hétérogénéité de surface et notamment la rugosité des nanoplastiques. Lan
et al. ont démontré que cette derniere influence la stabilité des nanoplastiques : des échantillons
sphériques sans tensio-actif sphériques de type « framboise » sont plus stables en raison d’interactions
répulsives plus faibles entre nanoplastiques que des échantillons sans tensio-actif sphériques lisses
(Lan et al., 2018). Les auteurs ont montré qu’a faible concentration en sel (NaCl 0.5 mmol L?) les
nanoplastiques lisses sont soumis a des forces de répulsion beaucoup plus fortes que les
nanoplastiques de morphologie de type framboise (Figure 3-15b). En effet, les nanoplastiques de
morphologie de type framboise ont un plan d’interaction plus éloigné de la surface que les
nanoplastiques lisse en raison de leur rugosité, ce qui entraine une répulsion globale beaucoup plus
faible. Dans nos travaux, les modeles sphériques de différentes morphologies de surface (lisse ou
rugueuse) et possédant des quantités de fonctions ionisables variées sont stables dans I’'eau de mer

sans gu’aucun de ces parametres ne semble étre prépondérant.
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Figure 3-15 : Calcul DLVO et stabilité colloidale dans différentes concentrations en NaCl. (A) Géométries
de contact possible entre les nanoplastiques de type framboise (bosse a bosse, b-b, lignes vertes) et
bosse avallée (b-v, lignes rouges), PS lisse (PS, lignes bleues) et nanoplastiques de PMMA (PMMA, lignes
orange). (B) potentiel d’interaction DLVO pour les nanoplastiques framboise, PS lisse et PMMA pour 0.5,
5,50 et 500 mmol L™ de NaCl. (Lan et al., 2018)
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5.CONCLUSION

Dans ces travaux nous nous sommes attachés a nous rapprocher des conditions environnementales
en utilisant une eau de mer artificielle (EM150) et des nanoplastiques dont la composition chimique
est controlée et parfaitement connue. Il est important de rappeler que les nanoplastiques obtenus par
polymérisation en émulsion sont sans tensio-actif pour limiter tout artefact pouvant étre causé par ces

produits souvent retrouvés dans les échantillons modeles commerciaux.

Tous les échantillons sphériques (isotropes) obtenus par polymérisation en émulsion et sans tensio-
actif montrent une trés bonne stabilité dans I'eau de mer (39 gL?), indépendamment de leurs

caractéristiques de surface.

La CCC du PS-m (5 g L) est plus faible que celle des nanoplastiques sphériques. Ainsi, de tous les
parametres étudiés, la forme semble étre celui qui a la plus grande influence sur les phénomenes

d’homoagrégation.

Il est important de souligner que cette caractéristique est certainement plus représentative de la

morphologie des nanoplastiques secondaires présents dans |I’environnement : débris polymorphiques.

Les nanoplastiques sphériques ne semblent donc pas étre des modeéles trés représentatifs pour
étudier la stabilité des nanoplastiques environnementaux, pourtant ils restent des modeles de choix
pour d’autres domaines d’étude. Grace a leur stabilité colloidale et leurs propriétés de surface
ajustables et variables a fagon, ils peuvent offrir de nouvelles opportunités dans le développement de
méthodes analytiques (Jiménez-Lamana et al., 2020) dans I'étude de I'adsorption de composés
métalliques (Pessoni et al.) ou dans I’étude de transfert dans les milieux poreux (Pradel et al., 2020).
Jiménez-Lamana et al. ont développé une méthode permettant la détection et la quantification de
nanoplastiques dans des concentrations environnementales (Jiménez-Lamana et al., 2020). Cette
méthode repose sur la sorption de nanoparticules d’or a la surface de nanoplastiques carboxylatés, les
rendant ainsi détectables par spectrométrie de masse a plasma inductif fonctionnant en
mode particules individuelles (SP-ICP/MS). De plus la composition chimique des nanoplastiques
synthétisés en absence de tensio-actif et sans additifs peut étre mise a profit pour étudier les voies
potentielles d’expositions aux nanoplastiques, les effets biologiques dans les cellules ou encore
déterminer les facteurs influengant la toxicité et les mécanismes probables de cytotoxicité (Banerjee

& Shelver, 2021)
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6. MATERIELS ET METHODES

6.1. Préparation des nanoplastiques modeles

6.1.1. Nanoplastiques préparés par méthode

ascendante

Les monomeres utilisés dans cette étude sont le styréne (S =2 99%), I'acide acrylique (AA, 97 %) et
I"acide méthacrylique (MAA, 99%). L'amorceur utilisé est le persulfate d’ammonium (APS, = 99 %). lls
ont été utilisés sans purification complémentaire et proviennent de la société Sigma-Aldrich. L'eau
ultra pure (18 mQ cm™ soit 55 uS cm™?) utilisée a été fournie par un systéme de purification d’eau

Millipore (Merck, Darmstadt, Allemagne).

Une syntheése représentative se déroule de la maniéere suivante, exemple du PSAA2 : le styréne et
le monomere acide acrylique sont dégazés séparément sous bullage d’azote pendant 20 min. L'eau
ultrapure est dégazée dans un réacteur double enveloppe munie d’une agitation mécanique, par
bullage d’azote pendant 20 min. Le persulfate d’ammonium (APS, 0.39 g) est solubilisé dans 4.5 mL
d’eau ultrapure puis dégazé pendant 20 min. Le styréne (10 mL, 87 mmol) et le monomere acide
acryligue (0.55 mL, 8 mmol) sont ensuite ajoutés aux 100 mL d’eau ultrapure dans le réacteur. Le milieu
est chauffé & 70 °C et agité (350 tr min) avant I'ajout de 1 mL de la solution d’APS (78.5 mg, 0.34
mmol). Aprés 8 heures a 70°C et sous agitation, le mélange réactionnel est refroidi a température

ambiante et |'agitation mécanique est arrétée.

Le milieu réactionnel est ensuite filtré pour enlever les plus gros agrégats (>100 um, 6 — 30 m%)
puis purifié par 6 cycles de centrifugation successifs a 12 000 tr min pendant 30 min. Aprés chaque
centrifugation, le surnageant est remplacé par un volume égal d’eau ultrapure. La conductivité finale
du surnageant doit étre inférieure a celle de I'eau ultrapure ( 55 uS cm™). Le taux de solide final est

déterminé par méthode gravimétrique.
6.1.2. Nanoplastiques préparés par méthode
descendante

Entre 30 et 40 g de microplastiques de polystyrene (Diameétre 3.5 + 0.5 mm, PS LACQRENE® 1160)
sont prébroyés dans un broyeur a couteau en alternant 30 secs de broyage et 30 secs de pause pour

limiter I’élévation de température. Le prébroyat (6 mL) est ensuite placé dans des bols de 45 mL en
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oxyde de zirconium avec des billes (45 g) en oxyde de zirconium de 5 ou 10 mm. Puis broyé avec un
broyeur planétaire (PULVERISETTE 7 premium line, Fritsch). La durée et la vitesse de broyage sont de
450 tr min pendant 120 min. Le procédé complet comporte six broyages de dix cycles de 3 min de
broyage espacés chacun de 6 min de pause a température ambiante. Le premier broyage est réalisé
en condition seche puis une petite quantité d’éthanol (2 mL) est ajoutée entre les broyages suivants.
Le broyat est ensuite récupéré a I'aide d’un systeme de tamis, d’'une seringue (Figure 3-16) et d’une
grande quantité d’éthanol (environ 50 mL). La poudre obtenue est ensuite séchée et purifiée sous
micro-ondes pendant 10 min a 100 W en répétant ce séchage jusqu’a ce que la masse soit constante
(environ 5 cycles) pour enlever toute trace d’éthanol. Cette poudre purifiée est enfin dispersée dans
un minimum de volume d’eau ultrapure sous sonication (15 min, Bandelin Sonorex) et de filtration
(membrane en acétate de cellulose de pore 5-6 um) pour obtenir environ 100 mL d’une solution de
nanoplastiques polymorphiques dont la concentration est comprise entre 2 et 20 ppm et une taille

comprise entre 10 et 1000 nm.

Figure 3-16 : Tamis de récupération du broyat

6.2. Préparation de I’eau de mer artificielle : EM150

La solution d’eau de mer artificielle concentrée (EM150, 150 g L'}, force ionique 3.0 M) a été
préparée d’aprés le protocole de I’Agence de protection de I’environnement des Etats-Unis (USEPA,
2002) en dissolvant du chlorure de sodium (NaCl, 104 g L), du sulfate de sodium (Na;SOx 17 g LY), du
chlorure de sodium (KCl, 2.6 g L}), du tétraborate de sodium (Na,B40;, 0.08 g L'?), du chlorure de
magnésium (MgCl,, 22 g L'?), du chlorure de calcium (CaCl,, 5gL?), du bicarbonate de sodium
(NaHCOs, 0.91 g L) et du bromure de potassium (KBr, 0.42 g L'?) dans de I'eau ultrapure. La solution

est ensuite filtrée sur une membrane en acétate de cellulose avec des pores de 0.1 um.
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Quand on parle de pollution de I'océan le vieux proverbe latin de Properce « Loin des yeux, loin du
cceur » prend tout son sens. Pendant des décennies, ’'homme y a accumulé toutes sortes de déchets.
Cette accumulation cachée aux yeux du monde était considérée comme négligeable. Aujourd’hui,
cependant, la pollution des milieux aquatiques est reconnue comme 'une des plus grandes menaces
environnementales pour notre planete. Depuis la production de masse de matiére plastique dans les
années 1940, le plastique a été statistiquement le plus grand contributeur de la pollution marine (Ryan
et al., 2009). Les déchets plastiques sont retrouvés dans toutes les strates de nos océans, du plancher
océanique a la surface (Alimi et al., 2018 ; Barnes et al., 2009 ; Choy et al., 2019). Avec la découverte
des microplastiques au début des années 2000 et I'attention qui en a découlé (Andrady, 2011 ; Cole et
al., 2011 ; Frieset al., 2013 ; Kershaw, 2015 ; von Moos et al., 2012) les chercheurs ont émis I'hypothése
que les déchets plastiques pouvaient se fragmenter en particules plus petites (Lambert & Wagner,
2016b). Ce postulat a conduit la communauté scientifique a considérer des particules a des échelles
trés petites, en dessous de 1 um (Andrady, 2011 ; Cézar et al., 2014 ; ter Halle et al., 2016). Les données
expérimentales publiées a ce jour semblent montrer que la fragmentation peut atteindre I'échelle
nanométrique (Gigault et al., 2016 ; Lambert & Wagner, 2016a ; ter Halle et al., 2017). Cependant, les
verrous méthodologiques rendent difficiles I'obtention de données quantitative et qualitative du
comportement des nanoplastiques dans I’environnement (Mintenig et al., 2018 ; Schwaferts et al.,

2019).

En dépit des incertitudes quant a la concentration et la distribution des nanoplastiques dans les
compartiments environnementaux |I'étude de ces effets sur les organismes marins est une
problématique majeure pour les scientifiques et les politiques (Bouwmeester et al., 2015 ; Galgani et
al., 2013 ; GESAMP, 2015 ; Wan et al., 2019a). Pour étre en mesure de tirer des conclusions sur le réel
impact des nanoplastiques sur I’environnement, il est indispensable de développer des outils capables
de les caractériser et de comprendre leur comportement. Les travaux réalisés durant cette thése
s’'intégrent dans cette problématique. Pour ce faire nous avons d( développer des nanoplastiques
modeles capables d’imiter les nanoplastiques environnementaux. Puis développer les outils
analytiques permettant de les caractériser pour enfin étudier les parameétres influengant leur
agrégation dans le milieu marin. Une synthése des résultats marquants obtenus durant ces trois ans

de recherche ainsi que les perspectives d’étude sont présentées dans cette discussion générale.

Aujourd’hui, les nanoplastiques sont des analytes tres étudiés par la communauté scientifique. Pour
comprendre leur devenir et comportement dans I'environnement il est indispensable de réaliser une
caractérisation compléte. Dans le chapitre 2, nous avons testé un certain nombre de méthodes sur des
nanoplastiques sphériques ou polymorphiques le permettant. Nos expériences ont mis en évidence la

nécessité d’utiliser des techniques complémentaires cependant, la détermination de la taille semble
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étre la premiére étape. Parmi, les techniques utilisées aucune ne se distingue particulierement. Voici
une des stratégies possibles pour la détermination de la distribution en taille. La DLS peut étre utilisée

pour avoir un premier apercu de la gamme de taille de I’échantillon, mais ne peut étre utilisée seule

notamment pour des échantillons complexes. Si I’échantillon présente une taille supérieure a 1 um il
est nécessaire de réaliser une séparation pour enlever les microplastiques. Ensuite, il est possible de
déterminer la forme des nanoplastiques analysés : les nanoplastiques sphériques pourront étre

analysés en DLS ou AF4-SLS tandis les particules anisotropes doivent étre analysées en AF4-SLS.

Une fois la distribution en taille obtenus il est possible de caractériser |'aspect de surface (TEM,
AFM), la charge (titration, mesure du potentiel zéta) et la composition (organique et inorganique) sans

ordre de préférence.

La détermination de la concentration d’un échantillon est la caractéristique la plus difficile a
obtenir. En effet a ce jour il n’existe pas de méthode adaptée pour les nanoplastiques. Quelques-unes
ont été mises au point, mais n’ont été utilisées que dans des conditions de laboratoire et ne semblent
pas adaptées aux échantillons peu concentrés. Toute la méthode utilisée requiert des concentrations
supérieures a la concentration attendue dans les océans. Un travail important doit alors étre réalisé
sur les méthodes de préconcentration et de détermination de la concentration doit étre réalisée. Pour
cela, le développement des nanoplastiques modeles représentatif des nanoplastiques

environnementaux est indispensable.

Jusqu’a présent, la majorité des chercheurs employaient des nanoplastiques commerciaux de types
PSL pour étudier leur impact indirect sans tenir compte de leur forte association avec des métaux et
autres polluants organiques persistants. Dans ce contexte, il est nécessaire de disposer de modeles
connus et représentatifs des nanoplastiques pour imiter au mieux les nanoplastiques

environnementaux et in fine comprendre leur comportement et impact sur I’environnement.

Le comportement des nanoplastiques est influencé par leur capacité a s’accumuler et a étre
transportée dans I'environnement et donc dépendant de leur forme et de I’état de leur surface. Dans
ces travaux, nous avons proposé deux types de modeles faisant varier ces parameétres. Les modeles
sphériques développés sont les produits de la synthese en émulsion sans tensio-actif du styréne (S) et
de I'acide acrylique (AA) ou méthacrylique (MAA). En faisant varier les ratio AA/S nous avons pu obtenir
des nanoplastiques sphériques avec des taux de fonctionnalisation différents (entre 2 et 56 COOH par
nm?). Bien que ce modéle ne soit probablement pas le plus représentatif des nanoplastiques
environnementaux, la possibilité de modifier et contréler un grand nombre de caractéristiques en fait
un choix intéressant pour le développement analytique. De plus, en modifiant le monomere acide

utilisé nous avons pu modifier I’'hydrophobie de surface des nanoplastiques. Il est alors envisageable
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de tester de nouveaux monomeres comme l'acide itaconique ou vinylbenzoique dont les hydrophobies

sont différentes du AA et MAA.

Le deuxiéme nanoplastique modeéle développé est polymorphique. Il est produit par dégradation
de microplastique de polystyrene. Ces modeéles permettent de faire varier un nouveau parametre
d’étude : la forme. Avec ces modeles nous nous rapprochons des nanoplastiques que I'on pourrait
retrouver dans I'environnement. Cette méthode pourrait étre utilisée sur différent type de plastiques
primaire ou secondaire ce qui permettrait d’agrandir le catalogue de modele (El Hadri et al., 2020).
Cependant, la composition chimique de ces modeles est dépendante de celle du microplastique utilisé

pour le broyage. Dans ces travaux nous avons utilisé des microplastiques commerciaux ce qui signifie

gue nous n’avions pas de controle total sur la composition de I’échantillon. Une approche intéressante
serait de broyer des microplastiques préparés au sein du laboratoire et dont on connaitrait

parfaitement la composition et les caractéristiques.

Dans la littérature, ’'hnomoagrégation de nanoplastiques modeles (sphérique et polymorphique) a
été étudiée dans des matrices simples, contenant un seul type d’ion (monovalent ou divalent). Dans
ces travaux, nous nous sommes rapprochés des conditions environnementales en utilisant une eau de
mer artificielle (dont la composition en sel est identique a une eau de mer). Les modeéles que nous
avons utilisés nous ont permis d’étudier I'importance de parameétres généralement peu considérés
comme la morphologie, I'hydrophobie et la fonctionnalisation de la surface de nanoplastiques

modeles.

Ces travaux n’ont pas montré d’'impact de I’hydrophobie et de la fonctionnalisation de surface des
nanoplastiques modeles sphériques sur leur homoagrégation. Cependant, nous avons montré que les
nanoplastiques  polymorphiques, probablement plus représentatifs des nanoplastiques
environnementaux, s’homoagregent a des concentrations en sel largement inférieures que les
nanoplastiques sphériques. La forme semble étre le facteur avec le plus d’influence sur

I’'homoagrégation des nanoplastiques dans I'océan.

Bien que nous nous soyons approchés de condition environnementale dans ces travaux, le milieu
d’étude est resté relativement simple. Dans I’environnement, de par la présence d’autre colloides il
est tres probable que I'hétéroagrégation soit plus récurrente que I’homoagrégation. De fait, il est
maintenant important de complexifier le milieu. Pour cela il est possible d’ajouter de la matiere
organique naturelle, des métaux ou encore des polluants organiques. Pour cela il nous semble
important dans un premier temps de développer des techniques analytiques permettant d’étudier et

comprendre la sorption de ces composés sur les nanoplastiques.
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nanoplastiques ainsi que
€ phenomene et les facteurs qui l'influencent, nous nous
apord intéressés a la mise en place d’une méthode systématique permettant de
caractériser les nanoplastiques (distribution de taille, forme, fonctionnalité, aspect et hydrophobie
de surface), puis nous avons élaboré des nanoplastiques modeéles issus de deux procédés différents :
i) méthode ascendante : polymérisation en émulsion sans tensio-actif ni additif; i) méthode
descendante : dégradation mécanique de microplastique. Ces deux voies permettent de contréler
les propriétés des nanoplastiques (composition, morphologie, état de la surface). Ces modéles ont
été caractérisés grace aux méthodes développées et optimisées (microscopie électronique,
microscopie a force atomique, titrage potentiométrique, diffusion dynamique et statique de la
lumiére, zéta-métrie). Enfin, nous avons étudié 'homoagrégation de nanoplastiques en milieu marin
et déterminé les parametres influents tant au niveau des propriétés intrinseques des nanoplastiques
que de celles du milieu.
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