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Liste des abréviations

AGEC : Anti-Gaspillage pour une Economie Circulaire

ARNTr 18S : 18S ribosomal RNA / ARN ribosomique 18S

ASV : Amplicon sequence variant [ Variant de séquence d’amplicon

BP : Bisphenols [ Bisphénols

COVID : Coronavirus Disease [ Maladie a coronavirus

EPS : Extracellular polymeric substances [ Substances polymériques extracellulaires
FTIR : Fourier-transform infrared spectroscopy [ Spectroscopie infrarouge a transformée de
Fourier

GES : Greenhouse gas [ Gaz a Effet de Serre

ITS : Internal transcribed spacer [ Espaceur interne transcrit

MAG : Métagenome-Assembled Genomes / Génomes assemblés par métagénome
Mt : Million tons [ Millions de tonnes

OTU : Operational taxonomic unit / Unité taxonomique opérationnelle

PA : Polyamides [ Polyamides

PAE : Phthalate acid esters [ Esters de phtalate

PBAT : Polybutylene adipate terephthalate / Polybutyléne adipate téréphtalate
PBDE : Polybrominated diphenyl ethers | Polybromodiphényléthers

PBS : Polybutylene succinate [ Poly(succinate de butyle)

PE : Polyethylene [ Polyéthyléne

PE-HD : High-density polyethylene [ Polyéthyléne haute densité

PE-LD : Low-density polyethylene [ Polyéthyléne basse densité

PET : Polyethylene terephthalate [ Poly(téréphtalate) d’éthyléne

PFAS : Per- and polyfluoroalkyl substances / Per- et polyfluoroalkylés

pH : Potential of hydrogen [ Potentiel hydrogéne

PHA : Polyhydroxyalkanoates [/ Polyhydroxyalcanoates

PhAC : Polyhydroxyalkanoate synthase

PHB : Polyhydroxybutyrate [ Poly(B-hydroxybutyrate)

PLA : Polylactic acid [ Acide polylactique

PMMA : Poly(methyl methacrylate) | Poly(méthacrylate de méthyle)

POA : Advanced oxidation Processes [ Processus d'Oxydation Avancés



POP : Persistent organic pollutants / Polluants organiques persistants
PP : Polypropylene [ Polypropyléne

PS : Polystyrene [ Polystyréne

PUR : Polyurethane [ Polyuréthane

PVC : Polyvinyl chloride [/ Poly(chlorure de vinyle)

TCA : Tricarboxylic acid [ Acide tricarboxylique

UV : Ultraviolet / Ultraviolet

Glossaire

Les mots définis seront annotés d’un astérisque*.

Biofouling : Accumulation indésirable de matériel biologique sur les surfaces artificielles.
Cristallinité : Décrit I'alignement des chaines du polymére comme étant hautement ordonné
(plus cristallin) ou moins structuré (amorphe).

Densité d’un corps : Rapport de sa masse volumique a la masse volumique d'un autre corps
pris comme référence.

Ductile : Qui peut étre allongé, étendu, étiré sans se rompre.

Economie circulaire : L'économie circulaire est un nouveau modele économique visant a
prévenir la pénurie de ressources, a favoriser la réutilisation de I'énergie et des matériaux, et
a promouvoir le développement durable. Elle s'applique a différentes échelles, des entreprises
et des consommateurs aux acteurs économiques interconnectés, jusqu'aux villes, régions et
gouvernements, représentant ainsi un changement majeur dans la relation de la société
humaine avec la nature.

Microplastiques primaires: Petites particules de matiere plastique fabriquées
intentionnellement, entre autres en vue d’étre ajoutées a un produit, par exemple particules
abrasives utilisées en cosmétique

Microplastiques secondaires : Petites particules de matiere plastique se formant pendant
I'utilisation et I'élimination de produits en plastique (p. ex. abrasion de pneus de voitures,
arrachement de fibres lors du lavage de textiles synthétiques) ou suite a la décomposition de

macroplastiques en microplastiques.
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Figure 1. Production mondiale de plastique par année depuis le début de la production commerciale
de plastique en 1950 (Plastics Europe 2022)



I.  Les plastiques : production et typologie

A. Production mondiale

La bakélite, inventée en 1907 par Leo Baekeland, fut le premier plastique synthétique, c’est-
a-dire un matériau polymere dérivé de produits chimiques issus de matieres premieres
pétrochimiques, a étre développé. Ce polymere novateur, thermodurcissable et amorphe,
reconnu pour sa grande rigidité, a été a 'origine du terme “plastique”, dérivé du mot grec
plastikos, signifiant souple et facile a fagonner (Fried 2014). Bien qu’au début du XXe siécle,
la production de plastique fat relativement limitée, cette derniére connut une croissance
exponentielle a la fin de la Seconde Guerre mondiale, atteignant une production de masse

d’environ 5 millions de tonnes par an dans les années 1950.

L'approvisionnement en matieres premieres pétrochimiques (pétrole, charbon ou gaz
naturel), fondamentales pour I'élaboration de polyméres plastiques, s’effectuait de maniere
relativement économique et sans difficulté notable, ce qui a favorisé leur production par
rapport a d'autres alternatives plus onéreuses comme le bois, le verre ou les métaux
(Varghese et al. 2022). Les nombreuses propriétés des plastiques (légereté, polyvalence,
résistances chimique et physique, colt, durabilité, etc.) les ont rendus omniprésents dans
notre quotidien. Deés lors, les plastiques se sont étendus a une multitude d'applications, des
emballages alimentaires aux bouteilles, en passant par les sacs, les ustensiles, les jouets et les
appareils électroniques. En 2021, 44% de la production de plastiques était consacrée au
domaine de I'emballage, 18 % étaient destinés aux secteurs de la construction et du batiment,
8 % au domaine automobile, 7% au secteur électrique/électronique ainsi qu’a celui lié aux
ménages/loisirs/sports, et 4% aux secteurs de I'agriculture, de I'élevage et du jardinage; les
12% restants étant liés a d’autres secteurs économiques (Smith & Vignieri 2021; Plastics

Europe 2022).

Cette utilisation extensive a conduit a une dépendance vis-a-vis de différents types de
plastiques, notamment a usage unique. L'évolution de la production mondiale de matieres
plastiques depuis leur introduction sur le marché, en 1950, démontre une tendance

exponentielle (Figure 1). Une analyse succincte du jeu de données présent dans la base de
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Tableau 1. Répartition de la production mondiale des principales matiéres plastiques par type
selon (Plastics Europe 2022). Mt, millions de tonnes ; %, pourcentage de la production mondiale.

Plastic type Abbreviation Mt %
T T T T 1
Polyethylene PE 105 26,9
T T T 1
High-density polyethylene HD-PE 48 12,5
T T T 1
Linear low-density polyethylene and LLD-PE, LD-PE 56 14,4

Low-density polyethylene

Polypropylene PP 75 19,3
T T T T 1
Polyvinyl chloride PVC 50 12,9
T T T T 1
Polystyrene, Expanded-polystyrene PS, PS-E 20 5,3
T T T T 1
Polyurethane PUR 21 5,5
T T T T 1
Polyethylene terephthalate PET 24 6,2
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Figure 2. Capacités de production mondiale de bioplastiques de la nouvelle économie (IfBB - Institute
for bioplastics and biocomposites 2022).



données « Global plastics production » (https://ourworldindata.org/grapher/global-plastics-

production), permet de représenter une courbe de tendance. Si un modeéle de type
exponentiel permet de bien représenter I'évolution de la production mondiale de plastiques
avec une équation de type y = 1E-56e%97% et un coefficient de détermination R? de 0,9368, il
est possible de remarquer qu’une représentation de type polynomiale de degré 2 d’équation
y = 112477x% - 4E+08x + 4E+11 et un coefficient de détermination R? de 0,9961 permet de
modéliser plus fidelement les données. Cela est principalement d( a une déviation claire
entre les données réelles et la modélisation exponentielle a partir des données de 2005, alors
gue la modélisation polynomiale de degré 2 suit quasi-parfaitement les données, de 1950 a

20109.

En 2021, malgré une sensibilisation accrue et des efforts de réduction, la production globale
de matiéres plastiques persistait a augmenter pour atteindre 390,7 millions de tonnes
(Plastics Europe 2022). Dans cette masse, 90,2 % de la production provenaient de ressources
fossiles (Tableau 2). Les plastiques intégrant des cycles circulaires ont constitué environ 9,8
% de la production mondiale, soit 8,3 % provenant de plastiques recyclés post-consommation

et 1,5 % issus de sources biosourcées (Plastics Europe 2022).

En 2022, les bioplastiques non-biodégradables constituaient 44,4% de la production totale
des bioplastiques, tandis que les plastiques biodégradables représentaient 55,6%. La
production de bioplastiques non biodégradables a été en constante augmentation depuis
2021 (Figure 2), et cette croissance devrait se poursuivre jusqu'en 2027, atteignant 1 629
tonnes (IfBB - Institute for bioplastics and biocomposites 2022). En paralléle, la production de
plastiques biodégradables a atteint 1 204 tonnes en 2022 et devrait presque doubler d'ici
2027. En résumé, la production totale de bioplastiques, qu'ils soient biodégradables ou non,
devrait quasiment doubler en 2027 pour atteindre 3 753 tonnes (IfBB - Institute for bioplastics

and biocomposites 2022).

Ainsi, en raison du fort développement de polyméres issus de ressources biosourcées tels que
les PHA (polyhydroxyalcanoates), les PBAT (polybutyléne adipate téréphtalate), les PLA (acide
polylactique), les bio-PA (polyamides), ainsi que de la croissance réguliere du bio-PE

(polyéthyléne) et du bio-PP (polypropylene), les modeéles prévisionnels tendent vers des
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Figure 3. Projection de la production mondiale de polymeres biodégradables (PBAT, PBS, PLA, PHA,
starch blends, regenerated cellulose, others biodegradable) vs. polymeéres biosourcés mais non
biodégradables en 2027 (bio-PET, bio-PE, bio-PA, bio-PP, bio-PTT, PEF, other non-biodegradable)
(European bioplastics 2022).
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Figure 4. Capacités de production mondiale de bioplastiques de la nouvelle économie en 2022 (IfBB

- Institute for bioplastics and biocomposites 2022).
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capacités de production en augmentation et a une diversification au cours des cing
prochaines années (Figure 2, Figure 3). En 2022, la production de bioplastiques était dominée
par I'Asie, qui en produisait 45,5%, suivie de pres par I'Europe avec 29,4%. Ensuite, étaient
positionnées I'Amérique du Nord (15,2%) et I'Amérique du Sud (9,5%). Au total, 2,17 millions

de tonnes de bioplastiques ont été produits dans le monde en 2022 (Figure 4).
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Figure 5. Economie linéaire vs. économie circulaire (Unterfrauner et al. 2017).

Focus sur la production européenne

A l'échelle européenne, suite a une diminution en 2020 provoquée par la pandémie de Covid-
19, la production a repris sa croissance pour atteindre 57,2 millions de tonnes en 2021. Les
plastiques recyclés issus de la consommation ainsi que les plastiques biosourcés
représentaient respectivement 10,1 %, soit 5,8 Mt, (enregistrant une hausse d'environ 20 %
par rapport a 2020) et 2,3 % de la production européenne de plastiques, soit 1,3 Mt, une
tendance a la hausse depuis 2018 (Plastics Europe, 2022). En septembre 2021, de nombreuses
nations et organisations ont instauré des interdictions concernant certains articles en
plastique a usage unique, et des efforts pour nettoyer et prévenir la pollution plastique
marine étaient en cours a |'échelle mondiale. La loi “anti-gaspillage pour une économie
circulaire*” (AGEC) (Figure 5), pour un objectif de développement durable et international,
par le décret n° 2021-461 du 16 avril 2021, vient en soutien au changement de modeéle de
production et de consommation afin de limiter les déchets pour préserver les ressources

naturelles. Cette loi se décline en cing grands axes : i) sortir du plastique jetable, ii) mieux

22



informer les consommateurs, iii)l utter contre le gaspillage et pour le réemploi solidaire, iv)
agir contre I'obsolescence programmée et v) mieux produire. Par exemple, la restauration
rapide doit, depuis le 1er janvier 2023, utiliser de la vaisselle réutilisable pour les repas et les
boissons servis sur place (gobelets, couvercles, assiettes, récipients ou encore couverts).
Toutefois, la pandémie de COVID-19 a fortement dynamisé le secteur de la production de
plastiques a usage unique, tels que les équipements de protection individuelle, notamment
les masques chirurgicaux, destinés aux professionnels de la santé et aux citoyens pour
contenir la propagation du virus (Shams et al. 2021), mais également les ustensiles a usage
unique des ventes a emporter (Patricio Silva et al. 2021).

En 2021, malgré la persistance du défi posé par lI'ampleur du probléme, la demande
européenne en matiére plastique n’a pas faibli. Les emballages représentaient 44 % de cette
demande en Europe, suivis par le secteur de la construction (18 %) et de lI'automobile (8 %)
(Plastics Europe, 2022). Cette demande européenne s'est accompagnée d'une forte
consommation de plastiques conventionnels tels que le polypropyléene (PP), le polyéthyléne
basse densité (PE-LD) et le polyéthyléne haute densité (PE-HD).

L'augmentation de la consommation de plastiques a mis en lumiére la problématique de la
fin de vie des plastiques, plus précisément du traitement des déchets apres utilisation, qui
constitue un enjeu majeur de la recherche contemporaine en sciences environnementales.
L'omniprésence des plastiques pose des défis d’envergure en raison de leur persistance dans
I’environnement. Des études telles que celles menées par (Thompson et al. 2004) ont mis en
évidence la fragmentation des plastiques (cf. Partie I.B.3. Les microplastiques) qui , entraine
des conséquences écologiques complexes, altérant de maniére significative les écosystéemes
marins et ayant des répercussions en cascade sur la biodiversité (Andrady 2017). La
production mondiale de plastiques engendre donc d'importants impacts environnementaux,
notamment la pollution de l'eau, I'épuisement des ressources, mais également le

réchauffement climatique (Saleem et al. 2023).
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Les différentes classes de polymeres

Si le plastique est couramment considéré comme un seul type de polluant, dans les faits les
plastiques corrrespondent a un groupe de matériaux divers et hétérogenes. lls sont produits
synthétiguement a partir d’'un squelette carbone-hydrogéne, avec différents groupes
fonctionnels. Les différentes caractéristiques (densité*, masse moléculaire, forme,
cristallinité*...) ainsi conférées aux différents polymeres plastiques peuvent influencer de
maniére significative leur devenir (en termes de distribution et d’abondance) et leurs effets
écologiques. Par exemple, pour les plastiques rejoignant les zones maritimes, la position
initiale du plastique dans la colonne d'eau est influencée par sa densité*, qui affecte
également sa flottabilité dans I'eau de mer (Shamskhany et al. 2021). De plus, la dégradation
oxydative et la fragmentation du plastique pendant son altération sont principalement
déterminées par son degré de cristallinité*. Ainsi, lorsque le degré de cristallinité* d’un
polymére est important, davantage de quantités d’eau et d’oxygene seront nécessaires a sa
dégradation (Dimassi et al. 2022). Le degré de cristallinité* d'un polymére est donc

inversement proportionnel a sa biodégradabilité.

1. Les plastiques conventionnels
D'aprés Bourguignon (2017), les matieres plastiques peuvent étre classées en différents types
qui sont généralement regroupés en trois grandes catégories en fonction de leurs
caractéristiques physiques : les thermodurcissables (plastiques durs qui ne peuvent pas étre
refondus et remodelés), les thermoplastiques (qui peuvent étre refondus dans un liquide et
remodelés ou recyclés a plusieurs reprises) et les élastomeres (plastiques élastiques souples).
Les plastiques conventionnels sont produits a partir de sources non renouvelables telles que
le gaz naturel, le charbon ou le pétrole. Le pétrole brut est séparé en composants, appelés
fractions ; chaque fraction représentant un mélange de chaines d'hydrocarbures (Williams &
Rangel-Buitrago 2022). Une de ces fractions, appelée « naphtha », est utilisée comme matiere
premiére pour la production de plastiques. Aprés un processus de craquage, le naphtha est
fragmenté en monomeéres qui, par la suite, sont liés pour former des polymeres (Shaw & Sahni
2014). Les plastiques industriels peuvent contenir divers additifs, tels que des plastifiants (10—
70% en poids), des retardateurs de flamme (3—25% en poids), des antioxydants (0.05-3% en

poids), des stabilisateurs UV (0.05—3% en poids), des stabilisateurs thermiques (0.05-3% en
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poids), des agents de glissement (0.1-3% en poids), des lubrifiants (0.1-3% en poids), des
agents antistatiques (0.1-1% en poids), des agents de durcissement (0.1-2% en poids), des
agents d’expansion (0.5-20.5% en poids), des biocides (0.001-1 wt%), des colorants (0.25—
5 wt%), des pigments (0.001-10% en poids), des charges (0-50% en poids), et des renforts
(15-30% en poids) (Chea et al. 2023). Ces additifs influent sur le co(t de production et
représentent une masse d’environ 27 millions de tonnes par an. Cette pratique d’ajout
d’additifs entraine une importante pollution lors de la production, principalement sous forme
de rejets toxiques dans I'air, dans I'eau et dans le sol (Chea et al. 2023). Par exemple, une
bouteille en PET émet plus de 100 fois plus de composés toxiques dans l'air et I'eau par
comparaison a la fabrication d'une bouteille en verre de taille similaire (Williams & Rangel-

Buitrago 2022).

Les plastiques les plus produits sont le PE, PP, PVC, PS et le PET, présentés dans le tableau 2.
Les polymeres constitués principalement de liaisons covalentes simples C-C, difficiles a
rompre, montrent une résistance a I'hydrolyse et a la biodégradation, mais sont sensibles a
I'oxydation thermique. En revanche, les polymeéres contenant des hétéroatomes peuvent étre

sujets a la photo-oxydation, a I'hydrolyse et a la dégradation biologique (Ali et al. 2021b).

La flottabilité d'un matériau plastique spécifique dans la colonne d'eau et son potentiel
d'interaction avec divers organismes sont déterminés en grande partie par sa densité*. Il a
été montré que seulement 1 % des déchets plastiques estimés flottent réellement a la surface

de I'océan (Van Sebille et al. 2015).

Lorsqu'il est vierge, un polymere avec une densité* supérieure a 1,02-1,03 g/cm3 (e.g. PVC)
transitionnera de la surface vers les couches inférieures de la colonne d’eau. La fragmentation
d’un polymére ne modifie pas sa flottabilité, car elle n'altére pas sa densité*. En raison de leur
résistance a la fragmentation, le HD-PE (polyéthyléne haute densité), le LD-PE (polyéthyléne
basse densité), le PUR (polyuréthane) et le PP (polypropyléne) conservent leur intégrité alors
qgue le PVC (polychlorure de vinyle), le PS (polystyréne) et le PET (polyethylene téréphthalate)
se fragmentent plus rapidement en particules de plus petite taille (mésoplastiques), puis en
microplastiques. Cependant, au-dela de la densité*, la flottabilité des polyméres en mer est

influencée par d'autres facteurs.
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Tableau 2. Utilisation et propriétés physiques (point de fusion (°C), densité (g/cm 3), cristallinité (%), résistance aux UV/oxydation, squelette) des
plastiques les plus produits parmi les catégories des thermodurcissables, des thermoplastiques et des élastoméres (Andrady 2017; Mohanan et al. 2020;

Acarer 2023)

Polymeére

Abréviation

Utilisation

Point
de
fusion
(°C)

Densité
(8/cm?)
(NB: eau de
mer =
1.025)

Cristallinité
(%)

Résistance aux
UV/oxydation

Squelette

Thermoplastiques

Polyéthyléne

PE  (LPDE,
HEPE)

Utilisé dans
de
nombreuses
applications
, telles que
les sacs en
plastique,
les
bouteilles,
les
emballages
alimentaires
, les tuyaux,
les films
agricoles.

105-
130

0,88-0,97

80-90

Faible

Squelette
carbone

carbone-

A

Polypropylén
e

PP

Utilisé dans
une variété
de produits,
notamment
les

emballages

165

0,83-0,95

30-50

Faible

Squelette
carbone

CHs

carbone-
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alimentaires
, les
récipients,
les
bouchons
de
bouteilles,
les fibres
textiles, les
pieces
d'automobil
e.

Polychlorure
de vinyle

PvC

Utilisé dans
la
fabrication
de tuyaux,
de fenétres,
de
revétement
s de sol, de
films
plastiques,
d'emballage
s, etc..

115-
245

1,16-1,58

Squelette carbone-
carbone

Polystyrene

PS

Utilisé dans
la
fabrication
de gobelets
jetables,
d'emballage
s

240

0.96-1.10

Modéré

Squelette carbone-

carbone

!
i
H H
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alimentaires
, de
matériaux
d'isolation,
de jouets,
etc.

Polyéthyléne
téréphtalate

PET

Utilisé pour
fabriquer
des
bouteilles
en plastique
pour les
boissons,
les produits
de soins
personnels
et les
contenants
alimentaires

280

0,96-1.45

10-30

Elevé

Polyméres
hétéroatomiques

Q, : (6]
o] O—(CHz)2

Thermodurcissables

Aminoplastes

MF et UF

Vaisselle en
plastique,
revétement
de plancher,
panneau
décoratif

350

Structure moléculaire de

la mélamine
NH2

A
/“\ //I\
HN N NH,
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Phénoplastes

PF

Boitier
d'objets
divers,
poignée de
casserole,
isolant en
électricité
et en
aéronautiqu
e

41

Polyesters
réticulés

upP

Coque de
bateau,
canne a
péche,
piscine
hors-terre

Elastomere

Polychloropre
ne
(Néoprene)

CR

Adhésif,
combinaiso
n de
plongée,
vétement
en
néoprene

130

-1,50

1,35

Elastomeére
de silicone

Isolant
thermique
et
électrique
utilisé  en
constructio
n

300

1,23
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Caoutchouc
butadiene-
styrene

Caoutchouc
synthétique
, pneu,
élastique

180-
200

1,4-1,6
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Le “biofouling*”, c'est-a-dire I’encrassement biologique, impliquant la colonisation une fois
en mer du polymeére par des organismes (macro- et micro-organismes), influence également
la flottabilité et la capacité d'un matériau léger a rester a la surface. L’adhésion d’organismes
accrofit le poids du plastique, réduisant ainsi sa flottabilité y compris de plastiques légers, tels
qgue le polyéthylene, qui peuvent couler aprés avoir été colonisés. Ces agrégats biotiques
jouent donc un réle majeur dans le déplacement vertical des microplastiques, les transportant
de la surface de I'eau vers les sédiments (Lagarde et al. 2016), dans lesquels I'abondance
moyenne de microplastiques est la plus élevée (Ma et al. 2023). D’autre part, I'ingestion par
des organismes ou l'agrégation avec de la matiére organique peut altérer la densité* des
polyméres. Dans des environnements similaires, la composition du biofilm peut dépendre de
la forme du microplastique (Kaiser et al. 2017). Le transport des plastiques en milieu marin
est donc un phénomeéne complexe, lié a la fois aux propriétés intrinseques des plastiques,
notamment la densité*, mais également a I'encrassement de ces matrices, altérant de fait

leurs propriétés physiques.

2. Les bioplastiques
Les bioplastiques présentent des caractéristiques équivalentes aux plastiques conventionnels
en termes de propriétés physigues et semblent prometteurs pour répondre a de nombreuses
préoccupations environnementales. Cependant, ces plastiques ne sont pas tous synonymes
de biodégradabilité. Les plastiques biosourcés sont fabriqués a partir d’un polymeére non
pétrolier, entierement ou partiellement dérivé de la biomasse, tel qu'un déchet organique ou
une source biologique renouvelable (e.g. cellulose, amidon, lignine) (Ali et al. 2023). lls sont
considérés comme ayant un avantage environnemental important (étant biosourcés) mais ne
sont pas tous biodégradables. Certains plastiques biosourcés sont capables de se dégrader
naturellement dans l'environnement, tandis que certains d'entre eux nécessitent des

conditions particuliéres (compostage).
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Figure 6. Catégories de plastiques en fonction de leurs matiére premiére et biodégradabilité
(adaptée et mise a jour selon (Di Bartolo et al. 2021)).
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Les plastiques biodégradables, quant a eux, peuvent étre d'origine biologique ou a base de
pétrole, et métabolisés par voie microbienne en dioxyde de carbone, eau et en biomasse, si
les conditions biotiques et abiotiques (humidité, oxygene et nombre de micro-organismes)
sont appropriées. Ces conditions peuvent étre rencontrées dans les décharges naturelles ou
le fumier, et permettent une dégradation de ces plastiques sur des temps courts (20 a 45
jours) par rapport aux plastiques conventionnels pour lesquels la durée de vie estimée est
d'environ cent a mille ans (Moshood et al. 2022). La propriété de biodégradation ne dépend
donc pas des matieres premieres d'un matériau mais est plutét liée a sa structure chimique.
De ce fait, a I'échelle internationale, les bioplastiques sont divisés en trois catégories (Figure
6):

- Matériaux biosourcés et biodégradables. Les PHA (polyhydroxyalcanoates), le PLA
(acide polylactique), le bio-PBS (polybutyléne succinate) et les polymeres a base de
chitosane, d'amidon, de lignine et de cellulose sont des bioplastiques a la fois d'origine
biologique et biodégradables (Madhavan Nampoothiri et al. 2010).

- Matériaux biosourcés (ou partiellement biosourcés) et non biodégradables. Par
exemple, le polyéthyléne biosourcé (bio-PE), le polypropyléne biosourcé (bio-PP), les
polyamides biosourcés (bio-PA) et le polyéthyléne téréphtalate biosourcé (bio-PET),
ayant la méme structure que leur équivalent conventionnel (Siracusa & Blanco 2020).

- Matériaux non-biosourcés et biodégradables. Polyméres fabriqués a partir de
combustibles fossiles mais rendus biodégradables, comme le PBS, l'alcool

polyvinylique (PVA) et le PBAT (Ferreira et al. 2019).

Les bioplastiques peuvent étre dérivés de matériaux biologiques mais sont chimiquement
identiques aux plastiques dérivés du pétrole, la seule différence étant la source dont ils sont
dérivés. L'avantage environnemental de ce type de matériau est que, du fait qu'il provient
majoritairement d'une matrice végétale, une certaine quantité de dioxyde de carbone est
capturée lors du processus. De plus, la production de bioplastigues a un impact
environnemental plus faible que celui des plastiques a base de pétrole en termes d'émissions
de gaz a effet de serre (GES) (Rajvanshi et al. 2023). Le PLA a généralement les émissions les
plus faibles par rapport aux polymeéres fossiles a émissions élevées, tels que le PS. Le
bioéthyléne, lui, est susceptible d'entrainer une réduction plus importante des émissions pour

les polymeres a forte teneur en éthylene, comme le PE. En revanche, il est peu probable que
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le PHB ait des émissions inférieures a celles des polymeres fossiles comme le PE une fois les
émissions en fin de vie incluses ainsi que |'utilisation de bioéthylene (Posen et al. 2016).0n
considere en général, qu’une substitution compléte du plastique a base de ressources fossiles
par des bioplastiques réduirait les émissions de GES de 369 Mt (-1 %), augmenterait la
disponibilité des terres utilisables de 65 Mha (+1,2 %) et créerait 18 millions d’emplois (+0,6

%) (Jin et al. 2023).

Outre les matrices végétales, les micro-organismes peuvent également étre utilisés pour la
production de plastiques biosourcés. Les bactéries, par exemple, dans des conditions de
stress par excés de carbone (C) et de limitations de nutriments inorganiques, tels que
I'oxygene, |'azote ou les phosphates, détournent leur métabolisme vers le stockage de
carbone comme réservoir d'énergie et synthétisent des PHA (Kumar et al. 2018; Ray & Kalia
2017). La production de PHA et sa composition varient selon les nutriments et les souches
microbiennes considérées (Ray & Kalia 2017). Les propriétés physiques du PHA dépendent
donc principalement de la composition en monomeres du polymeére, de I'organisme
producteur, des conditions de croissance et des techniques d'extraction du polymere.
Plusieurs isolats microbiens appartenant aux genres Haloferax (archée), Aeromonas,
Alcaligenes, Bacillus, Pseudomonas, Citrobacter, Enterobacter, Escherichia, Klebsiella
(bactéries), Aureobasidium et Penicillium (micromycetes), font partie des micro-organismes
producteurs de PHA/PHB les plus connues (Konwar 2023; Pawar et al. 2023). Cependant, les
plastiques biodégradables et/ou biosourcés ont des colts de production plus élevés que les
plastiques d’origine fossile. Par exemple, le co(it de production du PHA ou du PHB (3-8S par
kg) est quatre a neuf fois supérieur au prix de celui du polyéthyléne (1,4-1,6 S par kg) (Amadu
et al. 2021; Rosenboom et al. 2022). Il est donc nécessaire de rechercher a terme des
alternatives de matieres premieres intéressantes et rentables pour la production de
PHA/PHB. Différents types de déchets agissent comme d'excellents substrats pour la synthése
de PHA, comme ceux a base de lignine (Kumar et al. 2017, 2018), les boues d'épuration
(Kumar et al. 2018), les eaux usées (De Grazia et al. 2017), le glycérol (Morya et al. 2018) et
le dioxyde de carbone (Kumar et al. 2016). Les boues de traitement des eaux usées peuvent
étre considérées comme une des matiere premiere d’intérét car elles contiennent des
consortia de divers micro-organismes (Rajvanshi et al. 2023; Varghese et al. 2022). La

production de PHB par des cyanobactéries ou des microalgues photoautotrophes est

37



38



également une alternative réalisable pour une production a faible colt en raison de la matiéere

premiere peu colteuse (Amadu et al. 2021).

Le PLA est actuellement le polymeére le plus prometteur et est considéré comme un matériau
écologique « vert » par excellence. Il est synthétisé par polymérisation d’acide lactique

(Rosenboom et al. 2022), compostable industriellement. Le mais est la meilleure source
d’acide lactique de haute pureté. Ainsi, les matrices végétales, utilisées comme matiéres
premieres, peuvent réduire les colts de fabrication. Cependant, méme si ce plastique est
qualifié¢ de « biodégradable », il maintient sa résistance a la dégradation en conditions
marines pendant au moins une année (Royer et al. 2023). Il est donc essentiel de souligner
gue la compostabilité de ce matériau ne garantit pas sa dégradation dans |I'environnement et
gu’une gestion adéquate est cruciale pour I'élimination de ce type de plastiques

compostables.

La production de bioplastiques n'est pas seulement limitée aux micro-organismes affiliés aux
bactéries, archées et champignons, les micro-algues eucaryotes et macro-algues peuvent
également étre utilisées pour la production de bioplastiques (Zaher & lbrahim 2023).
L'amidon, le PHA, la cellulose, le PLA, le bio-PVC, le bio-PE et certains polymeres a base de
protéines seraient actuellement dérivés de biomasse algale (Karan et al. 2019). La production
de bioplastique algal présente certains avantages tels que la réduction de |'effet de serre en
absorbant le dioxyde de carbone lors du processus photosynthétique, et le potentiel de
production a haut rendement en fermenteur. De plus, I'utilisation d'algues pour la production
de bioplastiques n’impacte pas la sécurité alimentaire mondiale, contrairement a d’autres

bioplastiques nécessitant I'utilisation de ressources végétales vivrieres.

Cependant, il convient de souligner que les déchets bioplastiques, qu'ils soient
biodégradables en milieu naturel ou non, dans un contexte industriel ou non, engendrent des
problemes de pollution similaires a ceux causés par les plastiques dérivés du pétrole. llIs ne
peuvent pas étre simplement jetés n'importe ou, car ils ne se décomposent pas intégralement
et dans des temps courts en milieu naturel (cf. Partie Ill.B. Dégradation abiotique). Par
exemple, les plastiques de type PLA, biosourcés et biodégradables, peuvent générer

davantage de microplastiques lors de leur dégradation que le polystyréne (Lambert & Wagner
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2016). Aussi, une quantité supérieure significative de microplastiques est générée a partir de
poly(adipate-co-téréphtalate de butyléne), un type de bioplastique biodégradable,
comparativement au polyéthyléene a basse densité, que ce soit en milieu d'eau douce ou d'eau
de mer (Qin et al. 2022). Il est donc important de noter que la plupart des déchets
bioplastiques biodégradables nécessitent un traitement dans des conditions contrélées. Le
plus souvent, pour qu'ils puissent étre de nouveau utilisés, un traitement spécifique dans des
installations de compostage industriel est nécessaire. Par exemple, le PLA peut prendre
jusgu'a 80 ans pour se décomposer en plein air, mais lorsqu'il est soumis a un processus de
compostage industriel, cela peut étre réduit a quelques jours ou mois, selon les conditions et
ne laisse aucun résidu toxique (Pascoe Ortiz 2023). Egalement, certains bioplastiques
présentent d’autres inconvénients. Certaines des matiéres premiéres qu’ils utilisent sont
souvent aussi utilisées pour I'alimentation humaine ou animale. De fait, une forme de
concurrence peut s'opérer entre sécurité alimentaire et production de bioplastiques (Pascoe
Ortiz 2023). De plus, les bioplastiques peuvent également agir comme vecteurs de micro-
organismes et de polluants chimiques. A titre d’exemple, certaines recherches ont révélé que
les microplastiques biodégradables présentent une plus grande capacité d'adsorption
d’antibiotiques que les plastiques conventionnels (Fan et al. 2021; Kong et al. 2021; Qin et al.
2022), ce qui pourrait accroitre la menace pour les organismes aquatiques en tant que
vecteurs de transport. Des additifs sont également ajoutés aux polymeéres biosourcés, ce qui

renforce I'idée de leur non-innocuité.

La production mondiale de bioplastiques affiche une croissance continue au cours des
derniéres années mais représente encore une trés petite part du marché global des
plastiques. Si une augmentation de la synthése microbienne de polyméres biosourcés tels que
le PHA, le PHB ou encore le PLA en utilisant des matieres premiéres renouvelables et des
déchets industriels comme substrats (Varghese et al. 2022) est envisageable, la production a
grande échelle de ces matériaux reste a ce jour trés en retrait par rapport a celles des
plastiques conventionnels, et ces matériaux ne restent pas exempts de conséquences d’un

point de vue écotoxicologique.
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Figure 7. Processus d'altération de particules plastiques. L'altération se déroule selon deux voies co-
occurrentes et synergiques : la fragmentation et la libération de substances chimiques, d'une part,
et I'encrassement biologique et I'oxydation, d'autre part (MaclLeod et al. 2021).
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Figure 8. Sources des microplastiques primaires et secondaires (adaptée de Acarer 2023).
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3. Les microplastiques
Les plastiques de grande taille, appelés macroplastiques (mesurant de 250 a 1000 mm),
subissent des processus de fragmentation et évoluent en particules de mésoplastiques (de 5
a 250 mm), puis en microplastiques, et en-deca de 1 um, ils sont catégorisés en tant que
nanoplastiques (Figure 7). Les microplastiques, classifiés comme primaires ou secondaires
(Figure 8), sont des particules plastiques de dimensions inférieures a 5 mm (Arthur et al.
2009). Divers processus contribuent a la dégradation des plastiques, soit par dégradation
abiotique (photodégradation et thermo-oxydation), soit par dégradation biotique (action des

microorganismes) ou soit de fagon synergique.

a) Microplastiques primaires*®
Les sources de microplastiques primaires* englobent les plastiques produits directement a
I'échelle idoine, tels que les granulés de plastique ou les microplastiques présents dans les
nettoyants exfoliants ou les cosmétiques (Auta et al. 2017). Ces derniers, récemment
examinés, peuvent renfermer jusqu'a 50 391 microbilles par gramme, et a chaque utilisation
peuvent relarguer 229 000 microbilles dans les eaux usées domestiques (Guerranti et al.
2019). Les microplastiques provenant de produits cosmétiques sont a plus de 90 % du PE, du
PP, du PET, du PMMA et du nylon (Dgbrowska et al. 2022). Depuis 2020, les microplastiques
sont totalement interdits pour une utilisation en tant qu’agents exfoliants dans les
cosmétiques (Loi pour la reconquéte de la biodiversité, de la nature et des paysages du 20

Juillet 2016).

Les microplastiques primaires* prédominent dans les échantillons environnementaux
provenant de I'eau, du sol et de l'air. L'estimation des rejets mondiaux annuels de
microplastiques primaires* dans les océans atteint environ 1,5 million de tonnes (Boucher &
Friot 2017), avec des estimations variant entre 0,8 et 2,5 millions de tonnes par an (Figure 9).
Cette quantité correspond approximativement a un sac en plastique conventionnel vide jeté
dans I'océan par personne chaque semaine a I'échelle mondiale (Boucher & Friot 2017). Par
ailleurs, selon les estimations d’Eriksen et al. (2014) et de Van Sebille et al. (2015), entre 93

et 268 ktonnes de ces microplastiques flottent actuellement a la surface des océans.
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Figure 9. Rejets mondiaux de microplastiques dans les océans du monde : sources primaires et

secondaires (en millions de tonnes). Les scénarios de rejets estimés dans les océans sont compris
entre optimiste et pessimiste (Boucher & Friot 2017).
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b) Microplastiques secondaires
Les microplastiques secondaires* résultent de la fragmentation physique et/ou biologique de
particules plus volumineuses (macro et mésoplastiques), comme par exemple I'abrasion
mécanique et l'oxydation photochimique (cf. Partie Ill.B. Dégradation abiotique) ou la
production d’exo-enzymes par des micro-organismes (cf. Partie Ill.C. Biodégradation). La mise
en suspension des microplastiques sur les routes pourrait contribuer a hauteur de 84 % a la
présence de plastiques dans l'air (Brahney et al. 2021). Une autre étude a réalisé des
échantillonnages de rejets des machines a laver domestiques, révélant qu'un seul lavage de
vétement peut libérer plus de 1900 fibres et constituait donc I'une des sources majeures de
fibres microplastiques dans I'environnement marin (Browne et al. 2011). De plus, 'usure des
vétements peut entrainer la libération de fibres microplastiques directement dans
I'atmosphere (De Falco et al. 2020). Dans les régions d'Asie, d'Afrique et du Moyen-Orient, les
textiles synthétiques représentent la principale source de microplastiques dans
I'environnement (Boucher & Friot 2017), en grande partie a cause de l'absence de
raccordement a des systemes de traitement des eaux usées pour une importante fraction de
la population. Les microplastiques issus de textiles synthétiques se dispersent soit par
écoulement, soit par dispersion par le vent. En revanche, en Amérique, en Europe et en Asie
centrale, ce sont principalement les pneus qui prédominent en tant que source de

microplastiques (Boucher & Friot 2017).

Les microplastiques secondaires* semblent donc plus abondants dans les océans que les
microplastiques primaires* (Figure 9). En plus de se retrouver dans tous les compartiments
des écosystémes aquatiques (colonne d'eau, sédiments, subsurface), les microplastiques sont
également plus facilement ingérés par les organismes vivants, et agissent comme des
vecteurs de polluants (intrinseques et extrinseques) impactant I'ensemble de la chaine

trophique.
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Il. Pollution plastique et ses impacts

A. Cycle de vie des plastiques

Une fois utilisés, les polymeéres plastiques entrent dans une phase cruciale de leur cycle de
vie, a savoir la gestion et I'élimination des déchets plastiques. Mais la fin de vie d’utilisation

n'équivaut pas a la fin de I'impact des déchets plastiques (Wojnowska-Baryta et al. 2022).

Diverses méthodes, telles que la mise en décharge, l'incinération et le recyclage, ont été
développées pour faire face a ce défi. En ce qui concerne la gestion des déchets plastiques,
une analyse sur la période allant de 1950 a 2015 révele qu’environ 6,3 milliards de tonnes
métriques de la production mondiale de plastique ont été converties en déchets. Sur cette
masse de déchets, seulement 9% ont connu des processus de recyclage dont 10% ont été
recyclés plus d’une fois, 12 % ont été incinérés et 79 % ont fini dans des décharges ou ont été
déversées dans I'environnement (Geyer et al. 2017). L'incinération peut entrainer la libération
de gaz nocifs tels que les furanes et les dioxines, exacerbant potentiellement les émissions de
gaz a effet de serre (GES) dans I'atmosphére, ce qui contribue au déréglement climatique
(Batterman & World Health Organization. Water 2004), et d'autres substances telles que les
matieres solides, par exemple les cendres qui augmentent les niveaux en métaux lourds, les
substances inorganiques, les sels et composés organiques dans I'environnement (Ali et al.
2021a). Par ailleurs, I'émergence de polymeres plastiques biodégradables en tant
qu'alternatives (cf. Partie 1.B.3. Les bioplastiques) et les approches biotechnologiques, comme
le traitement microbien ou enzymatique des déchets plastiques (cf. Partie II.C.
Biodégradation), offrent de nouvelles solutions potentielles a cette problématique. Au cours
des deux dernieres décennies, la quantité de déchets mise en décharge chaque année a
diminué en Europe et au Royaume-Uni. (Canopoli et al. 2018). Les pays de |'Union
Européenne, qui imposent des restrictions ou des interdictions de mise en décharge, ont des

pourcentages de recyclage et de valorisation des déchets plus élevés.
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La collecte des déchets plastiques post-consommation représentait plus de 32 % dans
plusieurs pays de I'UE. Le taux de recyclage le plus élevé a été constaté en Norvege, soit 45
%, contre environ 9 % aux Etats-Unis. Cependant, le plastique est limité & un certain nombre
de cycles de recyclage avant que sa qualité ne se dégrade au point de devenir inutilisable;
sachant que tous les types de plastique ne sont pas recyclables (Garcia & Robertson 2017).
De plus, le tri initial des plastiques en vue du recyclage s'avere a la fois onéreux et
chronophage, tandis que le recyclage lui-méme exige d'importantes quantités d'énergie et

engendre fréquemment des polymeéres de mauvaise qualité.

Les décharges différent en fonction des régions géographiques. Alors que les pays développés
disposent souvent de décharges recouvertes d'une épaisse couche de protection qui
empéche les fuites dans I'environnement, les pays moins développés disposent souvent de
décharges a ciel ouvert dans lesquelles le plastique peut facilement s'exfiltrer dans
I'environnement entrainant des dommages environnementaux. La microbiologie et la
géochimie des décharges évoluent dans le temps et en lien avec les conditions
environnementales. De plus, la décomposition des déchets plastiques dans les décharges
libere différents GES, tels que la production de CO; et de CH4 lors de la décomposition des
déchets plastiques dans les décharges, ce qui peut entrainer plusieurs problémes, tels que le
déréglement climatique et les pluies acides (Al-Shihabi et al. 2023) ainsi qu’une source
supplémentaire de microplastiques (Bharath K et al. 2021). Les différents composés toxiques
utilisés dans la fabrication des plastiques (e.g. additifs) peuvent engendrer des perturbations
significatives dans la composition microbienne du sol (Chae & An 2018; de Souza Machado et
al. 2018), qui peuvent étre transmises au milieu aquatique, engendrant in fine des impacts
environnementaux globaux. Parmi les méthodes de traitement des déchets, l'incinération et
la mise en décharge sont les plus préjudiciables a I'environnement, engendrant une forte

pollution.

B. Pollution océanique

Les plastiques se caractérisent par leur résistance a la dégradation, conférant ainsi a ces

matériaux, qui échappent aux systemes de collecte et de valorisation, une persistance
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Asia 81%

Africa 8%
South America 5.5%
North America 4.5%
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Data source: Meijer et al. (2021) QurWorldInData.org/plastic-pollution | CC BY

Figure 10. Part des déchets plastiques mondiaux rejetés dans 'océan en 2019 (Meijer et al. 2021).
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marquée dans une diversité d’habitats, qu’ils soient terrestres, aquatiques ou
atmosphériques. Cette caractéristique leur permet de demeurer présents dans les milieux
naturels et de s’accumuler sur des échelles temporelles s’étalant sur plusieurs décennies,
voire des siécles. Une étude récente a estimé qu’entre 8 et 12 millions de tonnes métriques
de déchets plastiques étaient déversées dans les océans chaque année (Jambeck et al. 2015).
Alors qu’en 2014, les chercheurs estimaient a 5,25 billions le nombre de fragments
microplastiques, I'équivalent de 270 000 tonnes métriques, présents dans les océans du globe
(Eriksen et al. 2014), en 2021, une étude récente a réévalué leur quantité dans les océans a
24 400 milliards de fragments, représentant un poids estimé entre 82 000 et 578 000 tonnes
(Isobe et al. 2021).

Le plastique peut engendrer une toxicité considérable pour la faune. Aucun des plastiques
majoritairement produits et de fait couramment utilisés n’est biodégradable, exigeant des
siecles pour leur décomposition compléte. La pollution microplastique des écosystémes
marins suscite dés lors une inquiétude croissante. Le constat actuel repose donc sur un
triptyque néfaste, a savoir une production croissante de plastiques, une résilience intrinséque
de ces matériaux et une gestion non optimale de leur fin de vie d’utilisation, amenant a une
dispersion des déchets plastiques trés conséquente dans la nature, tant en nombre qu’en
masse. De plus, la pandémie de COVID-19 a entrainé |'utilisation accrue de plastiques a usage
unique, tels que les PP, PVC et PS, qui sont rarement recyclés (Kahlert & Bening 2020). Cette
dynamique a contribué a l'intensification de la pollution plastique pré-existante dans les
milieux terrestres, atmosphériques et aquatiques. Une étude basée sur une estimation
annuelle de la production mondiale de 52 milliards de masques a évalué que 1,56 milliard de
ces masques ont atteint les océans en 2020, générant une pollution plastique estimée entre
4 680 et 6 240 tonnes (Bondaroff 2020). En raison de leurs composants élastiques, les
masques présentent des risques accrus d’emmélement pour une grande variété de poissons,
d’animaux et d’oiseaux. Dans |'environnement, ces masques subissent une fragmentation en
particules inférieures a 5 mm, contribuant ainsi a I'amplification de la pollution microplastique
a I'échelle mondiale. Dans leur ensemble, la pandémie a contribué a la présence de plus de
huit millions de tonnes de déchets plastiques a I’échelle mondiale, avec plus de 25 000 tonnes
finissant dans les océans mondiaux (Peng et al. 2021). La distribution des déchets plastiques

dans les océans varie considérablement selon les régions du monde (Figure 10). Environ 81 %
g g
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Focus sur le terme “missing plastic”

Selon une étude publiée en 2015 (Van Sebille et al. 2015), a peine 1 % des débris plastiques
déversés dans les océans ont été collectés et quantifiés, laissant ainsi prés de 99 % des
plastiques rejetés dans les océans non répertoriés. Le terme “missing plastic” est utilisé pour
décrire la différence entre la quantité de plastique présumée entrant dans les océans et celle

réellement observée.
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de la pollution plastique des océans provient d'Asie, tandis qu'environ 8 % sont attribuables
a I'Afrique, 5,5 % a I'Amérique du Sud, 4,5 % a I'Amérique du Nord, et la contribution

combinée de I'Europe et de I'Océanie est inférieure a 1 %.

Les déchets plastiques dominent le spectre des déchets marins, représentant environ 80 %
de la totalité des débris observés, depuis les eaux de surface jusqu'aux fonds marins. La
dissémination des déchets plastiques s’opére principalement via I'atmosphére (vent) et les
hydrosystemes (systemes d’égouts et cours d'eau). Une fois dans ces systémes de dispersion,
les déchets plastiques se trouvent acheminés vers les océans, dans lesquels les courants
marins peuvent les disséminer sur de vastes étendues (Janakiram et al. 2023). D’apres
plusieurs études, les eaux douces constituent la principale source de débris plastiques
infiltrant les écosystémes marins (Li et al. 2016; Meijer et al. 2021) et ce méme si les
estimations des apports de plastique des rivieres vers les océans varient jusqu'a cing ordres

de grandeur (Gonzalez-Fernandez et al. 2023).

De grandes quantités de déchets plastiques sont également rejetées dans I’environnement
lors de catastrophes naturelles. Ainsi, une dynamique d’infiltration de plastiques dans les
écosystémes marins a été mise en évidence dans plusieurs études qui ont démontré que le
dépbt de plastiques, en particulier de microplastiques, dans les sédiments cotiers augmentait
suite a la saison des pluies (Lee et al. 2013) et que les inondations peuvent accroitre la
mobilisation du plastique (Roebroek et al. 2021), renforcant I'idée que I'origine principale des
débris plastiques dans les océans est principalement terrestre. Actuellement, plus de 150
millions de tonnes de déchets plastiques sont présentes dans les océans et, a moins d'une
intervention significative, la masse de plastique dans les mers pourrait dépasser celle des
poissons d'ici 2050 en termes de masse (MacArthur et al. 2016). De plus, Lau et al. (2020)
prédisent une pollution plastique atteignant 710 millions de tonnes en 2040, triplant la
production actuelle (Lau et al. 2020). De méme, le programme des Nations Unies pour
I'environnement prévoit presque un triplement des déchets plastiques rejetés en mer d'ici
2040, ajoutant entre 23 et 37 millions de tonnes de déchets annuels dans les océans. Le
plastique s'affirme désormais comme un marqueur géologique clé de I'Anthropocéne, une

ere géologique définie comme marquée par l'influence humaine (Zalasiewicz et al. 2016).
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Figure 11. Matériau, type de plastique et origine probable des déchets collectés dans sept grands
types d’habitats aquatiques a I’échelle mondiale (Morales-Caselles et al. 2021).



Ce constat du « missing plastic » suggere que soit des processus naturels de biodégradation
pourraient se produire ou soit des puits importants pour les débris plastiques existent. On
estime que pres de la moitié de tous les plastiques ont une densité* plus élevée que celle de
I'eau de mer (Kane & Clare 2019). Les fonds marins peuvent donc étre représentés comme un
puits final pour de nombreux déchets, incluant les plastiques (Woodall et al. 2014).
Cependant, des recherches récentes ont montré que des écosystémes cotiers végétalisés tels
gue les mangroves et les herbiers sous-marins pouvaient accumuler des concentrations
élevées de microplastiques. Ces écosystémes se superposent a des zones fortement polluées
par des déchets plastiques, ce qui peut avoir un impact sur la faune qui les habite et les
transformer en des réservoirs potentiels de microplastiques. En effet, ils agissent comme des
systémes de filtration efficaces pour ces particules. (Luo et al. 2021; de los Santos et al. 2021).
Le processus rapide de colonisation biologique des plastiques flottants contribue de maniére
significative a leur mise en suspension, augmentant potentiellement leur densité* et
conduisant a leur sédimentation progressive vers les fonds marins (Li et al. 2023). Toutefois,
a I'échelle mondiale, environ 136 000 tonnes de déchets plastiques marins s'échouent chaque
année sur les cotes, entrainant leur réintroduction dans I'environnement terrestre (Allen et
al. 2020). Une étude réalisée en 2011 sur la plage de Kamilo, a Hawai, a révélé que la couche
supérieure de sable pouvait contenir jusqu'a 30 % de plastique (en masse) (Carson et al.
2011). Parmi les polyméres les plus prévalents dans le milieu marin figurent le PE, le PP, le PS
et le PET, avec une émergence progressive du polyester et du polyamide (PA), bien que leur
distribution varie au sein de la colonne d'eau en fonction de leur densité*. Les polyméres plus
légers, comme le PP et le PE, prédominaient en surface de la mer, tandis que les polymeéres
plus denses étaient concentrés dans les couches inférieures, réduisant ainsi leur abondance
dans la colonne d'eau (Erni-Cassola et al. 2019). Une des raisons de cette prévalence est que

ces polymeres, le PE et le PP, sont ductiles* et ne se fragmentent pas facilement.

Les débris marins, comprenant notamment les grands fragments de plastique, proviennent a
la fois de la terre et de la mer (Figure 11). La pollution plastique d'origine océanique découle
principalement des activités liées a l'industrie de la péche, aux loisirs nautiques et a

I'aquaculture.
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La pollution plastique s'est répandue a travers tous les océans, engendrant des répercussions
a I'échelle mondiale. Dans I'océan Pacifique, il est estimé qu'au minimum 21 290 tonnes de
microplastiques flottent en surface (Law et al. 2014). En termes de quantité, les
microplastiques sont les plus nombreux ; cependant, en ce qui concerne le poids, ce sont les

macroplastiques qui dominent (Figure 12).

Une fois déversés dans les océans, les déchets plastiques se dispersent de maniére inégale
(Figure 12, Figure 13). lls se déplacent au gré des courants et ont une tendance a s'agréger
dans des zones spécifiques connues sous le nom de "gyres océaniques". Ces gyres
subtropicaux, au nombre de cinq (Atlantique Nord et Sud, Pacifique Nord et Sud, et Océan
Indien), représentent des points de convergence des courants marins. lls agissent comme des
pieges, capturant au fil du temps les macroplastiques et les microplastiques qui s'y
accumulent. Une distribution mondiale du plastique en surface de l'océan tend a se
concentrer principalement dans les zones de convergence de chacun de ces cing gyres
subtropicaux, avec une densité* comparable, comme |'a établi une étude menée par Cozar et
al. (2014). Cependant, la quantification des déchets plastiques flottants ne permet pas de
saisir I'ampleur réelle de la pollution plastique dans les océans, car cette méthode n'inclut pas

les débris plastiques enfouis dans les sédiments ou dispersés le long de la colonne d’eau.

Une région de concentration significative de plastiques flottants a été identifiée dans la partie
orientale du gyre subtropical du Pacifique Nord (Law et al. 2010). Cette zone a été décrite
comme étant un "gyre au sein d'un gyre" et est fréquemment désignée sous le nom de
"Grande Zone d'Accumulation de Déchets du Pacifique", située dans les eaux subtropicales
entre la Californie et Hawai (Lebreton et al. 2018). En 2001, 334 271 morceaux de
plastique/km? ont été estimés au sein de ce gyre (Moore et al. 2001). Les microplastiques
constituaient 8 % de la masse totale; cependant, ils représentaient 94 % des 1,8 billions
(estimés entre 1,1 et 3,6 billions) de morceaux flottant dans la zone (Lebreton et al. 2018).
L'abondance du plancton était environ cing fois supérieure a celle du plastique, mais la masse
du plastique était environ six fois supérieure a celle du plancton (Moore et al. 2002). La région
affiche des niveaux de concentration relativement élevés de déchets plastiques en raison
principalement des importantes sources de pollution plastique en Asie, alimentées par le

systeme de courants de la Kuroshio Extension (KE), et de I'augmentation de I'activité de péche
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Figure 13. Sites de prélevement oul la densité de microplastiques a été déterminée (Eriksen et al.
2014).

Densité de comptage (piéces km™ ; voir barre de couleur) des débris plastiques marins mesurés a 1571
stations a partir de 680 traits de filet et 891 transects d'étude visuelle pour chacune des quatre classes
de taille de plastique (0,33-1,00 mm, 1,01-4,75 mm, 4,76-200 mm, et >200 mm).



dans I'océan Pacifique. Il est a noter que 46 % de ces débris plastiques proviennent de filets
de péche (Lebreton et al. 2018). Une autre zone d’accumulation, le gyre subtropical du
Pacifique Sud, ou la présence d'un dépot de déchets plastiques est manifeste, présente une
densité de 26 898 particules/km?, dont les dimensions varient de 0,355 mm a plus de 4,750
mm (Eriksen et al. 2013). Cette forte accumulation de débris plastiques dans le gyre
subtropical du Pacifique Sud pourrait étre due a I'apport occasionnel de particules depuis les

cotes d'Indonésie et d'Equateur via les courants frontaliers (Figure 13) (Eriksen et al. 2013).

Des microplastiques et d'autres débris plastiques ont également été identifiés dans les zones
polaires (Isobe et al. 2017; Lacerda et al. 2019; Reed et al. 2018). Les polymeres PE, PP et PS
sont les plus fréquents dans les eaux de I'Antarctique, et les fibres et fragments constituent
la majorité des microplastiques découverts dans I'océan Austral (Isobe et al. 2017; Lacerda et
al. 2019). L'océan Arctique est également impacté, plus précisément la glace marine de
I'Arctique, dans laquelle les concentrations de microplastiques étaient supérieures de
plusieurs ordres de grandeur a celles précédemment rapportées dans les eaux de surface
hautement contaminées (Kanhai et al. 2018; Morgana et al. 2018; Obbard et al. 2014). A une
autre échelle, des échantillons de sédiments collectés dans la fosse des Mariannes, la partie
la plus profonde de la planéte, contenaient des particules plastiques (Peng et al. 2020). De
fait, il apparait que les environnements océaniques exempts de plastiques ne soient plus une
réalité, comme le soulignent de maniére constante les études récentes qui révelent la

présence de microplastiques, quelle que soit I’habitat marin examiné.

C. Transfert de polluants organiques persistants (POP)

En dernier lieu, outre I'impact des polymeéres plastiques lié a leurs propriétés intrinseques,
ces matrices présentent également un risque potentiel de transfert et d’accumulation de
produits chimiques nocifs ou polluants organiques persistants (POP), qu’ils soient i)
constitutifs des plastiques (additifs) et/ou ii) adsorbés sur ces derniers dans I’environnement.
Le transport mondial des microplastiques suscite des préoccupations quant a son impact sur
la dispersion a grande échelle des produits chimiques associés aux particules dans
I’environnement en raison de leur rapport surface/volume plus élevé que les méso- et

macroplastiques. N’étant pas chimiquement liés au polymere, ces additifs sont lixiviés en
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premier et peuvent se dégrader en molécules toxiques et persistantes (Hermabessiere et al.
2017). La libération d’additifs semble plus efficace en surface des océans qu’en profondeur,
avec une inhibition de la lixiviation d’additifs organiques sous pression hydrostatique élevée
(Fauvelle et al. 2021). Selon les estimations, entre 35 et 917 tonnes d'additifs sont

potentiellement lessivées dans les océans chaque année (Suhrhoff & Scholz-Bottcher 2016).

L'effet chimique lié aux composés constitutifs peut-étre attribué aux monomeres constituant
le plastique, ainsi qu'aux additifs chimiques incorporés pendant leur fabrication pour
améliorer leurs propriétés physiques, telles que la couleur, la souplesse, la stabilité,
I'imperméabilité a I'eau, la résistance au feu et la protection contre les ultraviolets (Marturano
et al. 2017). Plus de 10 000 substances chimiques sont utilisées dans la production de
plastiques, dont 2 400 sont particulierement préoccupantes car persistantes,
bioaccumulables ou toxiques selon I’'Union Européenne (Wiesinger et al. 2021). Ces composés
extrémement toxiques peuvent étre des agents cancérogénes, des neurotoxiques et des
perturbateurs endocriniens tels que les phtalates, les bisphénols (BP), les substances per- et
polyfluoroalkyles (PFAS), les retardateurs de flamme bromés et organophosphorés. Aussi, les
esters de phtalate (PAE) sont une classe de composés synthétiques largement utilisés comme
plastifiants et solvants dans divers produits commerciaux, notamment les plastiques en
polychlorure de vinyle (PVC), dans lesquels ils sont ajoutés pour améliorer la flexibilité et la
durabilité du polymére, représentant jusqu'a 60 % du poids du produit (Net et al. 2015). Etant
donné leur utilisation répandue, les PAE sont parmi les substances chimiques les plus
couramment en contact avec la population. Une particularité des PAE est qu'ils ne sont pas
chimiguement liés a la matrice polymeére, ce qui les rend susceptibles d'étre libérés aisément
dans I'environnement. Des études récentes (Kirstein et al. 2018; Pinto et al. 2019; Silva et al.
2023) indiquent que le PVC abrite des communautés microbiennes distinctes par rapport a
d'autres plastiques, probablement en raison de différences de composition chimique (y
compris des additifs) entre les polymeéres ou en raison de contaminants adsorbés (Lemonnier
et al. 2022). Il est plausible que ces composés résiduels puissent étre libérés lorsque le
plastique se dégrade, ce qui pourrait soit stimuler la croissance bactérienne en fournissant
des nutriments provenant des additifs lessivés, soit la limiter en raison de leur toxicité (Chen
et al. 2019; Fauvelle et al. 2021). Une étude a confirmé expérimentalement que les lixiviats

de PVC pouvaient inhiber la croissance de la cyanobactérie Prochlorococcus sp., I'organisme
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photosynthétique le plus abondant sur Terre et un contributeur essentiel a la production
primaire mondiale et au cycle du carbone (Tetu et al. 2019) ou réduire celle des
cyanobactéries du genre Phormidesmis (Lemonnier et al. 2022). Il a été constaté également
que les phtalates ont un impact négatif sur la durée de vie de Daphnia magna (Seyoum &
Pradhan 2019). Ces résultats suggerent que les phtalates pourraient également avoir des
impacts potentiellement néfastes sur les organismes aquatiques. Par conséquent, I'inhibition
de certaines communautés bactériennes pourrait indirectement favoriser I'établissement
d'autres communautés microbiennes, telles que celles composées de champignons, par

exemple.

Récemment, des études ont également démontré la capacité des microplastiques a adsorber
des polluants environnementaux a leur surface, y compris des contaminants organiques
hautement hydrophobes tels que les polluants organiques persistants (POP et méme des
métaux lourds). Il a été rapporté que les conditions environnementales, telles que la
concentration en matiere organique dissoute, le pH et la salinité, affectent la capacité de
sorption des polluants des microplastiques (Amelia et al. 2021). D'autres polluants
émergents, comme les composés actifs pharmaceutiques (PhAC), les antibiotiques et les
filtres UV, ont également suscité l'intérét de la communauté scientifique (Ho & Leung 2019;
Li et al. 2018). Il semble donc que les microplastiques, de par leur rapport surface/volume
plus élevé, aient des effets toxiques plus prononcés que les macroplastiques (Bucci et al.
2020). Le processus de vieillissement du plastique semble aussi jouer un réle dans
I'association accrue des microplastiques avec des produits chimiques organiques et des
métaux, intensifiant leur toxicité (Horton 2022). Cette interaction pourrait étre le facteur le
plus alarmant de la consommation de plastique a I'échelle de la population, car les
microplastiques peuvent faciliter la pénétration de ces polluants dans la chaine trophique.
Cependant, la contribution spécifique des microplastiques a l'accumulation de produits
chimiques tels que les POP chez les organismes marins fait I'objet de débats. Plusieurs études
ont démontré que des facteurs tels que le type de polymeére, le pH et la salinité influent sur
les capacités d'adsorption des antibiotiques et des métaux par les microplastiques (Wang et

al. 2023a).
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Néanmoins, une étude a révélé une diminution de la toxicité de POP sur des organismes
marins en présence de microplastiques. Le PCB28 est un composé xénobiotique a 3 atomes
de chlore, capable d’induire des Iésions tissulaires, une apoptose dépendante des caspases
3/8, un stress oxydatif, une diminution des réserves énergétiques et des altérations du
comportement de nage chez les méduses. La présence de microplastiques a efficacement
inhibé la biotoxicité du PCB28 sur le modeéle « méduse » (Hu et al. 2023) en raison d’une
affinité de liaison pour ce composé. De plus, grace a la présence de chimiorécepteurs, ces
particules plastiques peuvent étre identifiées par les méduses comme des "particules non
comestibles" et donc étre rapidement éliminées. A contrario, une étude a examiné la
présence de polybromodiphényléthers (PBDE) dans les tissus de poissons ; les PBDE jouant
un réle majeur en tant que retardateurs de flamme bromés largement utilisés, notamment
dans l'industrie textile. Les résultats ont montré une corrélation positive entre la densité des
débris plastiques et la charge corporelle en PBDE chez les poissons (Lohmann 2017). Les PBDE
peuvent donc étre transférés des plastiques aux organismes, ici le modeéle poisson, par le biais
de l'ingestion, ce qui en fait un indicateur de I'exposition des animaux marins aux déchets
plastiques (Rochman et al. 2014). Cela renforce I'idée qu’en fonction de POP et des

organismes, les impacts peuvent étre diamétralement opposés.

Les plastiques comptent diverses substances chimiques a des concentrations variables, et les
effets ou conséquences qu'ils engendrent peuvent découler aussi bien des éléments
constitutifs majeurs du plastique (polyméres) que des additifs (plastifiants) ou des produits
chimiques présents dans |'environnement et adsorbés par le plastique, modifiant la toxicité

et la biodisponibilité.
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Figure 14. Exemples d'enchevétrement en Nouvelle-Zélande : (a) Karoro (goéland brun, Larus
dominicanus) capturé et accroché a un filament de péche en nylon; (b) une otarie a fourrure néo-
zélandaise piégée dans un filet abandonné et (c) Ghost fishing - engins de péche abandonnés
dragués a plus de 100 m de profondeur sur le plateau d'Otago (Gregory 2009).
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D. Impacts sur les organismes marins et en santé humaine

1. Faune marine
La pollution plastique constitue un enjeu planétaire qui exerce une pression anthropique
supplémentaire sur la faune marine, s'ajoutant ainsi aux défis existants tels que la surpéche
et le changement climatique. Les macroplastiques et les microplastiques ont le potentiel de
perturber les écosystemes marins en affectant la biodiversité, en perturbant les chaines
alimentaires et en introduisant des produits chimiques toxiques dans I'environnement (Gola
et al. 2021). Les plastiques de toutes tailles sont impliqués, mais a mesure que la taille
diminue, leur accessibilité pour un plus grand nombre d'organismes augmente. Ainsi, a
mesure que la pollution plastique marine s'intensifie, les interactions avec la vie marine
augmentent également, méme dans des régions éloignées comme |'Arctique (Bergmann et
al. 2022; Kanhai et al. 2018; Morgana et al. 2018) ou I'Antarctique (Caruso et al. 2023; Lacerda
et al. 2019; Reed et al. 2018). Par exemple, des études ont détecté la présence de
microplastiques dans les excréments des manchots papous en Antarctique, confirmant leur
ingestion (Bessa et al. 2019). Le transport de déchets colonisés sur de longues distances
constitue une menace supplémentaire pour les écosystemes, en introduisant des especes

envahissantes (Gracia and Rangel-Buitrago, 2020).

Alors que les macroplastiques de grande taille (supérieure a 25 mm) sont moins susceptibles
d'étre ingérés par diverses espéces marines, ils peuvent causer I'enchevétrement dans des
fils ou filets en plastique (Gilman et al. 2021; Good et al. 2010) (Figure 14). Chaque année,
environ 640 000 tonnes de matériel de péche se retrouvent dans les océans (Richardson et
al. 2021). De nos jours, alors que la Norvége est I'un des plus grands fournisseurs et
exportateurs de produits de la mer au monde, une recherche menée par Deshpande et al.
(2020) révele que chaque année, environ 380 tonnes de plastique provenant d'engins de
péche sont perdus en mer (Deshpande et al. 2020). Les filets de péche, notamment ceux
fabriqués a partir de matieres synthétiques non biodégradables, telles que le nylon, peuvent
persister dans |'écosystéme marin pendant de longues périodes (An et al. 2023). Ces
équipements abandonnés ont la capacité de dériver passivement sur de vastes distances,
flottant a différentes profondeurs dans les eaux marines, engendrant ainsi une "péche

fantome".
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Cette situation peut induire des dommages en provoquant I'emmélement d'especes en
danger ou menacées d'extinction. A titre d’exemple, étant donné le déclin de 71 % des
populations mondiales de requins et de raies au cours des cinquante derniéres années
(Pacoureau et al. 2021), les risques pesant sur les populations de requins peuvent étre
considérablement intensifiés par les morsures d'hamecgons provenant des palangres ainsi que
par I'enchevétrement des requins dans les filets perdus (Parton et al. 2019; Richardson et al.
2022). De plus, grace a un programme de science participative et de conservation, 132 cas de
tortues olivatres prises au pieége dans des filets fantomes ont été recensés en seulement un
an (Stelfox et al. 2020). Une autre étude conduite au Maroc met en évidence les effets
néfastes des déchets marins sur la biodiversité marine locale (Mghili et al. 2023). Les cétacés
se trouvent étre les plus vulnérables aux enchevétrements, suivis des tortues marines, des
poissons, des oiseaux marins et des élasmobranches. Par ailleurs, la “péche fantome” exerce
des dommages sur les écosystémes des récifs peu profonds, causant un impact direct sur les
coraux ramifiés et perturbant les interactions cruciales entre coraux et poissons (Beneli et al.
2020). Dans la majorité des cas d'enchevétrement signalés, les engins de péche abandonnés
ou égarés se révelent étre la principale source, soulignant l'importance de renforcer la
législation existante afin de préserver la vie marine en danger et d'instaurer des actions visant

a réduire les déchets issus de la péche (Mghili et al. 2023).

A l'inverse, les effets néfastes des microplastiques sont liés a leur ingestion par un large
éventail d'organismes marins (Nanthini devi et al. 2022), allant des organismes planctoniques
(Markic et al. 2020; Savoca et al. 2021; Traboni et al. 2023) et des poissons jusqu'aux oiseaux
marins (Wilcox et al. 2015), aux mammiféres marins (Fossi et al. 2018) et aux organismes des
profondeurs océaniques (Taylor et al. 2016b), par accumulation tout au long de la chaine
trophique. L'enchevétrement et/ou l'ingestion de plastique ont été documentés chez 914
espéeces marines, incluant 44% des oiseaux marins, 56% des mammiféres marins et la totalité
des tortues marines (Kiihn & van Franeker 2020). Ce nombre a triplé depuis 1997 (Laist 1997)

méme si ce constat est a pondérer au vu de |’évolution des méthodes d’analyse.
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Figure 15. Nombre d'études publiées et évaluées par des pairs qui ont examiné les effets de la
pollution plastique (enchevétrement et ingestion) sur les mammiféres marins (gris), les tortues de
mer (vert) et les oiseaux de mer (bleu) au niveau de la population, publiées entre 1969 et 2020
(diagrammes de dispersion), par classe d'dge (diagrammes circulaires) et par bassin océanique
(cartes) (Senko et al. 2020).
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De plus, il semble que les populations juvéniles soient plus vulnérables a l'impact de la
pollution plastique (Collard et al. 2022; Moon et al. 2022; Senko et al. 2020) (Figure 15). Par
exemple, d'apres une étude, il a été observé que les jeunes tortues pélagiques ont tendance
a ingérer davantage de débris plastiques que les tortues benthiques adultes. Cette disparité
s'explique par le fait que les jeunes tortues pélagiques sont plus exposées aux débris flottants
et ont une plus grande probabilité de les consommer, contrairement aux tortues benthiques
plus agées qui plongent plus profondément et plus longtemps, réduisant ainsi leur risque
d'interaction avec ces débris (Clukey et al. 2017). Aussi, les premiers stades de
développement des poissons les exposent davantage au risque d'ingérer du plastique.
semble que la phase ontogénétique soit le principal facteur qui influence cette ingestion de

plastique (McGregor & Strydom 2020).

La pollution plastique peut également avoir des répercussions sur les habitats terrestres et
aquatiques essentiels a la recherche de nourriture par la faune. Par exemple, les habitats
essentiels pour les tortues sont impactés par les déchets plastiques, pouvant altérer les
propriétés des nids, affecter la température et la perméabilité des sédiments, ainsi que
compromettre les ratios de genre et le succés de reproduction des nouveau-nés (Nelms et al.
2016). Cela entraine des répercussions au niveau de la population et peut également
entrainer I'enchevétrement des femelles en nidification et des nouveau-nés (Nelms et al.
2016). Les plages de nidification sont particulierement touchées par la présence de plastiques,
ce qui peut nuire aux nouveau-nés de tortues vertes tentant d'atteindre la mer, tandis que la
guantité de déchets présents sur la plage est en corrélation négative avec le taux d'éclosions
réussies (Ozdilek et al. 2006). La présence de plastique a méme été observée dans les nids
d'oiseaux. Les récifs coralliens, qui servent d'abris, de sites de nutrition et de reproduction,
sont également affectés par cette pollution plastique (Patterson Edward et al. 2020). Sur l'lle
de Mayotte, une étude a estimé que 92% des déchets marins sur les récifs frangeants étaient
constitués de plastique, dont 66% étaient des engins de péche (Mulochau et al. 2020). De
plus, la moitié des colonies coralliennes en contact avec des déchets ont montré des
dommages altérant leur santé, principalement sous forme de colonies endommagées ou
cassées (Mulochau et al. 2020). Les particules de plastique, a des concentrations élevées, sont
également susceptibles d'affecter laphotosynthése et la croissance des microalgues (Sjollema

et al. 2016), ce qui aurait des conséquences en cascade sur I’'ensemble des organismes
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dépendant des producteurs primaires. Il faut noter que ces effets indésirables augmentent

avec la diminution de la taille des particules (Sjollema et al. 2016).

Certaines espéces sont considérées comme des indicateurs clés de la santé des écosystémes
marins et jouent un role dans I'étude de I'impact de la pollution plastique sur la faune marine.
En raison de leur tendance a ingérer des débris, les tortues marines sont d'excellents
bioindicateurs de la pollution par les déchets marins (Lynch 2018; Moon et al. 2022). Par
exemple, dans le sud-ouest de I'océan Indien, les taux d'ingestion de plastiques chez les
tortues caouannes (Caretta caretta), ne sélectionnant aucune catégorie ou couleur d'article
en plastique, ont augmenté de maniére marquée ces derniéres années, passant de 25% en
2007 a 79% en 2021 (Thibault et al. 2023). De méme, les requins bleus (Prionace glauca) sont
utilisés comme bioindicateurs de la santé et de la pollution dans I'océan Atlantique (Alves et
al. 2016). En surveillant les estomacs des fulmars boréaux (Fulmarus glacialis) échoués en mer
du Nord, il est possible de refléter la qualité de leur environnement en termes de pollution

plastique (Van Franeker et al. 2021).

Aussi, les bivalves, tels que les moules, jouent un réle essentiel en filtrant I'eau a travers leurs
branchies pour i) extraire I'oxygéne de I'eau, et ii) se nourrir de phytoplancton et d'autres
particules acheminées vers les palpes labiaux et la bouche. Les moules sont particulierement
efficaces dans cette filtration, étant capables de capturer des particules allant de 1 a 25
micrometres, avec une capacité de filtrage allant jusqu'a 20 a 25 litres d'eau par jour pour les
Mytilus spp. (Ghiglione et al. 2023). En outre, les moules sont utilisées dans des programmes
de surveillance environnementale en raison de leur capacité a accumuler des polluants, y
compris des microplastiques, parfois a des concentrations plus élevées que celles présentes
dans leur environnement. Cette caractéristique suscite un intérét croissant dans la
communauté scientifique, qui les envisage comme de potentiels bioindicateurs de la pollution
par les microplastiques. Ainsi, des études récentes utilisent les moules comme des indicateurs
efficaces de la pollution par les microplastiques des écosystemes aquatiques (Abelouah et al.
2023; Atamanalp et al. 2023; Li et al. 2019a). L'absorption de plastiques par la faune marine
peut se produire directement ou indirectement impliquant des transferts trophiques et

intergénérationnels (Horton 2022) (Figure 16).
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a) Voies directes
L'ingestion peut étre directe, également appelée ingestion primaire (Ryan 2019). La similitude
entre les particules plastiques et les proies naturelles peut conduire a des erreurs
alimentaires. Les animaux marins ingérent ces particules qui s'accumulent dans leurs
estomacs, provoquant malnutrition, obstruction intestinale, lixiviation de monomeéres et
d'additifs, dont certains se sont révélés toxiques, cancérigenes ou perturbateurs endocriniens
(cf. Partie II.C. Transfert de polluants organiques persistants), et pouvant parfois conduire a la
mort. Les effets létaux et sublétaux au niveau individuel comprennent la noyade, la famine,
les lésions gastro-intestinales, la malnutrition, les blessures physiques, la mobilité réduite et
le stress physiologique, entrainant une réduction de l'acquisition et de I'assimilation de
I'énergie, une détérioration de la santé, des troubles de la reproduction et la mortalité (Senko
et al. 2020). Par exemple, une baleine bleue (Balaenoptera musculus) se nourrissant de krill
peut ingérer jusqu'a 10 millions de microplastiques par jour, tandis qu'une baleine a bosse
(Megaptera novaeangliae) consommant du poisson pourrait en ingérer environ 200 000
(Kahane-Rapport et al. 2022). Un autre exemple est donné chez les organismes filtreurs, les
huitres creuses du Pacifique (Magallana gigas), qui ingerent des microplastiques pendant
gu’elles se nourrissent, sont susceptibles d’étre affectées par la pollution des microplastiques.
Apres 2 mois d’exposition aux microplastiques a des concentrations similaires a celles
trouvées dans les sédiments ou vivent ces organismes, les microplastiques ont provoqué des
modifications de I|'alimentation et des perturbations de la reproduction chez les huitres,
produisant 41% de larves en moins que celles d'un groupe témoin (Susarellu et al. 2016). D'ici
2050, (Wilcox et al. 2015) prévoient que 99 % de toutes les especes d'oiseaux marins

pourraient avoir du plastique dans leur tube digestif.

b) Voies indirectes

L'ingestion peut également se produire de maniére indirecte, appelée l'ingestion secondaire,
par le biais de proies contaminées (Ryan 2019). Lorsque de petits organismes ingerent des
microplastiques, ces particules peuvent s'accumuler le long de la chaine alimentaire. Les
prédateurs au sommet de cette chaine, comme les grands poissons prédateurs et les
mammiféres marins, peuvent finir par ingérer des quantités considérables de plastiques. Par
exemple, la consommation de zooplancton contenant des microplastiques peut entrainer

I'ingestion de 2 a 7 particules de microplastiques par jour par les saumons juvéniles sur la cote
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de la Colombie-Britannique, et jusqu'a 91 particules de microplastique par jour chez les
adultes (Desforges et al. 2015). Dans une étude menée par Nelms et al. (2018), des
échantillons d'excréments de phoques gris (Halichoerus grypus) en captivité ont été analysés,
ainsi que I'ensemble du tube digestif du maquereau sauvage (Scomber scombrus) dont ils se
nourrissent. Cette étude a révélé la présence de microplastiques dans les poissons et dans les
excréments de phoques. Le transfert trophique peut ainsi représenter une voie indirecte,
mais significative, d'ingestion de microplastiques pour toute espéce, dont [|'écologie
alimentaire implique la consommation de proies entiéres. Cette ingestion affecte donc tous
les niveaux de la chaine alimentaire marine, des plus petites proies aux prédateurs supérieurs,
menacant ainsi la stabilité des écosystémes marins et des systémes trophiques. De plus, le
transfert intergénérationnel se produit lorsque des particules de plastique ingérées par des

animaux adultes sont transmises involontairement a leurs petits lors de |'alimentation.

De grandes quantités de plastique ingérées peuvent également affecter la flottabilité d'un
animal, par exemple les tortues, les empéchant parfois de plonger et conduisant ainsi a la
famine (Ryan 2019). De plus, lorsque les especes accumulent d'importantes quantités de
plastique dans leur estomac, cela crée une fausse sensation de satiété, réduisant leur appétit
et donc leur consommation de nourriture (Ryan 2019). Les organismes marins peuvent
s'enchevétrer dans la pollution lorsqu'ils cherchent un abri ou par curiosité. Les mammiféeres
marins, par exemple, sont I'un des groupes les plus étudiés et potentiellement les plus
touchés par I'enchevétrement (Kiihn & van Franeker 2020), qui peut entrainer des lacérations
graves, une perte de membres ainsi que des difficultés respiratoires, pouvant aboutir a la
noyade ou a la mort par famine, comme observé avec des baleines a fanons (Cassoff et al.
2011). Une exposition accrue aux prédateurs peut également se produire si le matériel
plastique entrave les mouvements de |'animal ou s'il développe des infections suite a des
Iésions tissulaires importantes. Un stress physiologique peut également survenir suite a un
enchevétrement, nécessitant une dépense d'énergie supplémentaire en termes de

locomotion ou un temps de repos prolongé (Senko et al. 2020).

Egalement, des études ont démontré que certains oiseaux de mer et tortues marines
pratiguent une consommation sélective basée sur la couleur et le type de plastique. Par

exemple, les tortues benthiques semblent avoir une préférence pour les objets en plastique
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souple, de couleur blanche, méme si ces derniers dominent les débris marins flottants (Clukey
et al. 2017), probablement parce qu'ils ressemblent a des méduses et a d'autres zooplanctons
gélatineux, qui font partie de leur régime alimentaire naturel. De méme, la plupart des débris
plastiques ingérés par les oiseaux de mer flottent, ce qui est cohérent avec leur mode de vie
pélagique. Une observation intéressante a été faite concernant le mulet cabot (Mugil
cephalus), qui ingére rapidement les fibres microplastiques de couleur verte, car elles
ressemblent fortement au plancton marin, un élément habituel de son alimentation
(McGregor & Strydom 2020). La couleur des microplastiques peut donc jouer un réle
déterminant dans la facon dont le biote marin les assimile, car ces organismes considérent
souvent les microplastiques comme de la nourriture potentielle (Narayanan 2023). Ces
découvertes soulignent l'importance de comprendre comment les caractéristiques physiques
des microplastiques influencent leur ingestion par les organismes marins et soulévent des
préoccupations concernant les conséquences potentielles sur la santé des écosystemes

marins.

2. Santé humaine
L'omniprésence des particules plastiques souléve des interrogations quant a I'exposition
humaine a ces éléments. Les caractéristiques physico-chimiques des microplastiques, tant
intrinseques qu’extrinséques, jouent un réle crucial dans leur potentiel écotoxicologique
(Lambert et al. 2017). En outre, ces propriétés sont influencées par les conditions
environnementales et les processus de dégradation (Lambert et al. 2017). Une étude d’Huffer
et al. (2018) a réalisé une simulation accélérée du vieillissement par UV de microplastiques
en polystyréne. L'analyse des propriétés physiques et chimiques a révélé que ce vieillissement
induisait une oxydation significative de la surface et une formation de microfissures localisées,
augmentant ainsi la probabilité d'interactions avec le biote et la sorption de polluants

organiques (Huffer et al. 2018; Liu et al. 2021).

Trois voies principales d'entrée des microplastiques et nanoplastiques dans le corps humain

sont identifiées (Bhat et al. 2023; Yee et al. 2021).
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Figure 17. Entrée des particules plastiques dans le corps humain par inhalation. Les particules de

plastique en suspension dans I'air proviennent de textiles synthétiques et de I'air extérieur pollué (Yee
et al. 2021).
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I'eau dans le corps humain, entrainant la formation de particules plastiques en couronne qui traversent
I’épithélium intestinal (Yee et al. 2021).
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a) L'inhalation
Récemment, la présence de microplastiques a été détectée dans les retombées
atmosphériques (Prata 2018), méme dans des zones éloignées (Zhang et al. 2019) ainsi qu’a
des altitudes élevées (Allen et al. 2019). Ces microplastiques aéroportés peuvent étre
transportés sur de longues distances, touchant des zones reculées par le biais du transport
atmosphérique (Allen et al. 2019), et cela en un temps relativement court (de quelques jours
a quelques semaines) et a la fois dans la couche limite planétaire et dans la troposphére libre
(Allen et al. 2022). Les différentes formes de microplastiques aéroportés étudiées incluent les
retombées atmosphériques (particules/m?2/jour), la poussiére (microplastiques/g), la neige
(microplastiques/L) et les microplastiques en suspension (particules/m3) (O’Brien et al. 2023).
Les sources exactes de microplastiques en suspension dans l|'air restent encore largement
inconnues, bien que certaines particules plastiques puissent étre éjectées de la mer dans
I'atmosphere sous forme d’embruns par exemple grace a I'éclatement de bulles et I'agitation
des vagues sous |'effet de vents forts ou d'une mer agitée (Allen et al. 2020). Plus de 30 % des
particules atmosphériques au-dessus des océans, également appelées “aérosols”, sont
constituées de plastiques (Ferrero et al. 2022). Ainsi, le transport du plastique crée un cycle
sans fin, les océans ne représentant plus uniqguement des réceptacles finaux pour les
microplastiques, mais devenant également une source atmosphérique de ces éléments. Par
conséquent, I'exposition humaine aux microplastiques en suspension par inhalation devient
inévitable (Xie et al. 2022) (Figure 17). Les fibres de microplastiques, provenant de sources
variées, dominent dans lI'atmosphére (Kaya et al. 2018). Les textiles utilisés, notamment les
textiles synthétiques, libérent des particules plastiques et des produits chimiques, affectant
ainsi la qualité de I'air a l'intérieur et a I'extérieur (Bhat et al. 2022), et entrainant des risques
potentiels pour la santé humaine. Le tabagisme contribue également a l'inhalation de
microplastiques (Lu et al. 2023). Les dépobts atmosphériques de microplastiques semblent
également plus concentrés dans les grandes villes, comme le montre I'étude au centre de
Londres, ou les niveaux étaient 20 fois supérieurs a ceux d'un endroit présentant moins de

pression anthropique (Wright et al. 2020b).

b) L'ingestion
La population se retrouve exposée a la consommation de particules plastiques par I'ingestion

d’aliments ou d’eau chargée en microplastiques et nanoplastiques (Figure 18). Cela constitue
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une source potentielle d'exposition, soulevant des inquiétudes concernant la sécurité
sanitaire mondiale. Concernant les mollusques, les parties molles qui sont ingérées par les
consommateurs peuvent contenir des particules plastiques microscopiques. L'ampleur de
I'ingestion annuelle estimée de microplastiques par la consommation de coquillages varie de
87 a 11 970 microplastiques par personne, en fonction du pays et du niveau de contamination
des coquillages (Cho et al. 2019). Les résultats d'une analyse de 93 articles portant sur
I'ingestion de plastique par les poissons marins sauvages, publiés depuis 1972, a révélé que
parmi les 391 especes de poissons commercialement étudiées, 262 (soit 67 %) avaient ingéré
des particules de plastique (Markic et al. 2020). De plus, les poissons peuvent étre contaminés
aprés la péche, au cours de leur stockage et de leur transport dans des contenants en

plastique en polystyrene.

Toutefois, les organismes marins destinés a la consommation alimentaire, comme les fruits
de mer, ne constituent pas la seule source de microplastiques (Mamun et al. 2023). Les
produits alimentaires transformés peuvent également étre contaminés par des
microplastiques, provenant des emballages alimentaires, ce qui peut conduire a l'introduction
de ces particules dans le corps humain lors de la consommation (Gaston & Tulve 2019). Des
particules de plastique ont méme été détectées dans des conserves de sardines,
probablement en raison de la translocation de ces particules dans les tissus comestibles,
d'une mauvaise éviscération ou encore d'une contamination provenant des installations de
mise en conserve (Karami et al. 2018). Par ailleurs, la présence de microplastiques a été
détectée dans les sels commerciaux de différents pays (Karami et al. 2017), dans l'eau du
robinet ou méme dans la biére (Kosuth et al. 2018), ainsi que dans des sachets de thé (en
plastique) (Hernandez et al. 2019) (désormais interdits en France depuis la loi n°® 2020-105 du
10 février 2020 relative a la lutte contre le gaspillage et a I'économie circulaire*). En outre, la
contamination de I'eau par des microplastiques accroit l'ingestion annuelle de ces particules
de 90 000 unités via des sources en bouteille, comparativement a 4 000 unités dans le cas de
I'eau du robinet (Cox et al. 2019). De nouvelles études ont également signalé la présence de
microplastiques dans les fruits et légumes. Ces particules de plastique peuvent aussi étre
indirectement ingérées via des produits de soins personnels tels que le dentifrice et les
gommages. Toutefois, le risque lié a l'ingestion de plastiques via la consommation d'aliments

contaminés semble étre relativement faible comparé a I'exposition par inhalation, par
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Figure 19. Entrée des particules plastiques dans le corps humain par contact cutané. Bien que la
membrane cutanée soit trop fine pour que ces particules de plastique la traversent, les nanoplastiques

peuvent pénétrer directement ou indirectement a travers les plaies et les barriéres cutanées affaiblies
(Yee et al. 2021).
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exemple lorsqu'il y a contact avec des fibres lors d'un repas via les dépo6ts de poussiere a
I'intérieur des habitations (Catarino et al. 2018). Selon une étude menée par Cox et al. (2019),
le nombre de particules avalées par une personne varie de 39 000 a 52 000 en fonction de
I'dge et du sexe. Lorsque l'inhalation est prise en compte, ces chiffres augmentent entre 74

000 et 121 000 particules.

a) Le contact cutané

Des particules plastiques peuvent étre présentes dans les détergents et les produits de soins
personnels. Cependant, cette voie d'exposition semble étre moins préoccupante en raison de
la taille des microplastiques et du fait que l'absorption de particules a travers la peau
nécessite une pénétration a travers le stratum corneum, ce qui est limité aux particules de
moins de 100 nm. Par conséquent, |'absorption a travers la peau semble peu probable (Revel
et al. 2018).

Néanmoins, il a été avancé que les nanoplastiques inférieurs a 100 nm pourraient pénétrer la
peau humaine (Sykes et al. 2014) (Figure 19). Les microbilles présentes dans les produits de
consommation comme les exfoliants et les shampoings (désormais interdits en France depuis
la loi n°® 2020-105 du 10 février 2020 relative a la lutte contre le gaspillage et a I'économie
circulaire*) peuvent se fragmenter en nanoplastiques (Hernandez et al. 2017). Les
nanoplastiques peuvent étre plus nocifs pour I'environnement que les autres particules de

plastique (Bhat et al. 2023).

Pour conclure sur cette partie, qui peut paraitre a premiére vue excentrée par rapport au
sujet de these mais permet néanmoins de donner des éléments de contexte sur I'impact
environnemental mais aussi sanitaire des plastiques, il apparait que les particules plastiques
(micro et nano, et ce méme si I'accent a été mis sur les microplastiques) sont donc de plus en
plus répandus. La présence de divers microplastiques dans les selles humaines a été
constatée, ce qui suggere une ingestion accidentelle provenant de sources variées (Schwabl
et al. 2019). Une corrélation entre les microplastiques présents dans les selles et les maladies
inflammatoires de l'intestin a été observée (Yan et al. 2022). Une étude récente a révélé des
dommages mitochondriaux causés par les nanoplastiques dans les cellules hépatiques et
pulmonaires humaines (Lin et al. 2022). Une autre étude a montré que les particules de

microplastiques en polystyréne peuvent pénétrer dans la couche superficielle des poumons,
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étre absorbées par les cellules endothéliales, entrainer une inhibition de la prolifération
cellulaire et induire des modifications morphologiques (Goodman et al. 2021). La présence de
microplastiques dans le sang humain a également été détectée et quantifiée (Leslie et al.
2022). Ces microplastiques ont ainsi la capacité de s'accumuler dans le corps humain a tous

les stades de I'existence (Mohamed Nor et al. 2021).

lll. Plastiques et environnement : interactions
biotiques et abiotiques

A. Plastisphere

Le terme "plastisphére", désignant I'écosysteme microbien qui se développe en surface des
débris plastiques, a été utilisé pour la premiére fois dans une étude menée par (Zettler et al.
2013), et cela méme si des premiéres preuves de colonisation de plastiques en milieu marin
par des diatomées et des hydrozoaires avaient été observées au début des années 1970
(Carpenter & Smith 1972). Il est estimé que les biofilms de la plastisphére globale contiennent
entre 1 000 et 15 000 tonnes de micro-organismes (Mincer et al. 2016). La plastisphere abrite
divers micro-organismes tels que des bactéries, des archées, et des micro-eucaryotes dont
des protistes et des champignons, mais également des virus (Wright et al. 2020a). Ces
organismes colonisent la surface des plastiques et créent ainsi une nouvelle niche écologique
avec une diversité de modes trophiques, i.e. producteurs primaires, prédateurs, symbiotes et
décomposeurs (Amaral-Zettler et al. 2020). Les particules de microplastiques sont
considérées comme des “points chauds” d'activités biogéochimiques liées au fonctionnement
des communautés microbiennes. Des taux élevés de production d'oxygene (Bryant et al.
2016) et des émissions environ deux fois plus élevées de gaz a effet de serre de type « N,O »
ont été quantifiées par comparaison a la colonne d'eau environnante (Su et al. 2022), et cela
alors que la plastisphere représente moins de 0,2 % de la biomasse microbienne en haute mer
(Mincer et al. 2019) et 1% des cellules microbiennes de la microcouche de surface de I'océan

(1,5.10% a 1,1.10% tonnes métriques de biomasse carbonée) (Zhao et al. 2021).

Ainsi, les plastiques offrent plusieurs avantages pour les communautés microbiennes. lls

fournissent un substrat solide pour leur colonisation
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(Amaral-Zettler et al. 2020; Zettler et al. 2013), offrent un acces aux ressources essentielles
(nutriments) par la matiére organique agrégée sur les plastiques, et permettent a minima aux
premiers stades de colonisation de résister aux conditions environnementales défavorables,
aux prédateurs, aux virus, etc. Cependant, ces avantages peuvent se transformer en défis
lorsque la concurrence pour les ressources s'intensifie et que les conditions se détériorent en
raison de I'épuisement des ressources et de I'accumulation de déchets métaboliques. Cette
situation conduit a une hétérogénéité spatiale des biofilms et a la création de microniches
optimales, sous-optimales ou défavorables pour chaque micro-organisme au sein de la

structure en trois dimensions du biofilm (Dang & Lovell 2015).

L'établissement de la plastisphére implique généralement le passage des micro-organismes
d’un mode de vie mobile a un état sessile (Yu et al. 2023). Le cycle de vie de la plastisphére
aquatique peut étre divisé en trois étapes distinctes : la colonisation précoce, la succession
communautaire et I'équilibre dynamique (Amaral-Zettler et al. 2020). Les impacts des
substrats et des conditions environnementales peuvent donc varier a chaque stade de cette
colonisation, entrainant des changements de communauté en raison de pressions sélectives
continues, sans parler d’'une forme de stochasticité complexifiant la compréhension de la

structuration des communautés microbiennes.

Lors de la phase initiale de colonisation, les micro-organismes pionniers forment des
assemblages microbiens et recouvrent au maximum les surfaces plastiques. Ces organismes
généralistes prospérent sans compétition, pouvant se lier aux particules plastiques ou s'en
détacher pour reprendre leur mode de vie mobile. Ce phénomeéne d'attachement et de
détachement, observé dans les biofilms et les particules organiques, libére des cellules
microbiennes qui reprennent leur croissance planctonique jusqu'a rencontrer une autre
surface appropriée (Ghiglione et al. 2007). Les premiers colonisateurs de la plastisphére
incluent les diatomées (comme les diatomées pennées, pédonculées et les chaines de
diatomées centriques), les bactéries (comme les cyanobactéries, les gammaprotéobactéries,
telles que les Oceanospirillaceae, et les alphaprotéobactéries, telles qu’Erythrobacter et
Roseobacter, et les algues vertes (Amaral-Zettler et al. 2020; Bryant et al. 2016; Dang & Lovell
2000; De Tender et al. 2015; Kirstein et al. 2019; Pollet et al. 2018; Zettler et al. 2013). Bien

gue le r6le dominant des diatomées diminue avec la maturité de la plastisphere, elles restent
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des membres permanents de celle-ci (Amaral-Zettler et al. 2020). Le développement de la
plastisphere implique I'agrégation et la fixation de bactéries, d'organismes unicellulaires
eucaryotes, de larves, de spores procaryotes ou eucaryotes et de matiére organique dissoute
(Mincer et al. 2016). Ce processus est rendu possible par les pili, les protéines adhésives et la
production de substances polymeres extracellulaires complexes (EPS), facilitant I'adhésion
aux surfaces et favorisant les interactions cellule-cellule (Dussud et al. 2018). Lors des étapes
d'agrégation et de fixation, des composants de matrice de biofilm sont produits, contribuant
a la création de micro-niches a la surface des plastiques di a la rugosité et a la présence de
fractures facilitant I'implantation et l'intégration continue d'organismes cellulaires au fil de la
maturation (Yu et al. 2023). Le “quorum sensing” joue également un role majeur dans la
formation des biofilms bactériens mais également fongiques, favorisant la fixation de
davantage de bactéries et de champignons, conduisant a la maturité du biofilm (Zhai et al.

2023).

L'apparition du biofilm s'accompagne d'une importante diminution de I'hydrophobie et de la
flottabilité du plastique (Lobelle & Cunliffe 2011). Les polymeéres plastiques, étant caractérisés
par diverses densités*, occupent différentes couches au sein des écosystemes aquatiques ol
les conditions sont également hétérogenes. Les plastiques flottant en surface sont confrontés
a des perturbations lumineuses et hydrodynamiques plus intenses, ce qui peut influencer
davantage la succession microbienne de la plastisphére (Zhao et al. 2018). L'encrassement
par les organismes marins entraine une nette diminution de la quantité de lumiere UV qui
parvient au plastique (O’Brine & Thompson 2010). Sous la surface de l'eau, alors que
Wallbank et al. (2022) ont souligné qu'une baisse de I'intensité lumineuse avec la profondeur
n'avait pas d'impact significatif sur la composition de la communauté bactérienne ou fongique
associée aux plastiques, (Tu et al. 2020) ont démontré que la quantité totale de biofilms
diminue avec la profondeur de I'eau. Néanmoins, la présence de lumiére pourrait étre
bénéfique dans la colonisation et la photodégradation des plastiques (Sebastian et al. 2023;
Wright et al. 2021a). Une étude récente suggere par ailleurs que 7 a 22 % de tous les débris
plastiques rejetés en mer pourraient avoir subi une dégradation due au rayonnement solaire

UV, selon un modeéle d'accumulation des plastiques flottants (Delre et al. 2023).

91



92



Ainsi, les microplastiques, omniprésents dans les écosystéemes aquatiques, ont la capacité
d'étre transportés sur de longues distances, aussi bien horizontalement que verticalement a
travers la colonne d'eau. La colonisation des microplastiques par des communautés
microbiennes pouvant inclure des algues nuisibles, des espéces envahissantes et des
organismes pathogenes (Arias-Andres et al. 2018; Keswani et al. 2016) jouent un rdle de
vecteurs favorisant la sélection et la propagation de ces organismes (Koh et al. 2023). Par
exemple, dans les plastisphéres cotiéres, une proportion significative d'ASV (Amplicon
Sequence Variant) uniques (46,3 % pour les eucaryotes et 65,8 % pour les procaryotes) n'a
pas été retrouvée dans les sédiments ou l'eau environnants. Cela suggere que les débris
plastiques sur les sites cotiers d'échantillonnage proviennent probablement d'autres habitats
et que les communautés de la plastisphére ont pu intégrer ces organismes lors de leur

transport (Koh et al. 2023).

1. Composante procaryote

Depuis la premiere étude descriptive de la plastisphere, réalisée par pyroséquencage 454,
ciblant les régions hypervariables V4-V6 du gene codant la petite sous-unité de I’ARN
ribosomique (Zettler et al. 2013), de nombreux travaux ont utilisé cette approche de
metabarcoding, majoritairement par séquencage avec la technologie Illumina HiSeq ou
MiSeq, afin de mettre en évidence le potentiel de colonisation des communautés procaryotes
associées aux plastiques en milieu marin. Ces travaux ont permis de mettre en évidence une
colonisation rapide, relativement structurée et dynamique lorsque des matériaux plastiques
sont immergés en milieu marin. Plusieurs études ont démontré une colonisation des matrices
plastiques initiée apres seulement quelques minutes d’'immersion (Harrison et al. 2014; Latva
etal. 2022).

Les micro-organismes pionniers trouvent initialement de I'énergie des substrats carbonés
dans les oligomeres produits lors de la dégradation des plastiques ou des additifs lixiviés
(Ningthoujam et al. 2023; Wright et al. 2020a). Ces sources de carbone et d’énergie s’épuisant
rapidement, d’autres micro-organismes, également considérés comme pionniers,
s'implantent, notamment des hétérotrophes utilisant i) de la matiere organique du milieu
marin, agrégée sur les matrices plastiques pour former une “éco-couronne” (Wright et al.
2020a) ou ii) des photosynthétats générés par des micro-organismes photosynthétiques

pionniers, tels que les cyanobactéries (Zettler et al. 2013). Cette colonisation, caractérisée de
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relativement structurée car soumise a une forme de stochasticité comme toute surface
immergée en milieu marin, évolue vers un biofilm qui gagne en complexité, comprenant des
communautés complexes et en interaction, avec la présence d’opportunistes, de mutualistes,

de prédateurs et parasites, de compétiteurs, etc. (Wright et al. 2020a).

Les taxons les plus fréqguemment identifiés sur plastiques immergés dans le milieu marin
appartiennent aux phylums Proteobacteria, Cyanobacteria et Bacteroidia (De Tender et al.
2017). Cette communauté pionniere est ensuite rapidement remplacée par des membres des

Alphaproteobacteria et Flavobacteria (Pollet et al. 2018)

Les échantillons de plastiques ont montré une abondance et un schéma de distribution
différents pour les bactéries photosynthétiques et hétérotrophes par rapport aux
communautés présentes dans I'eau de mer (Zettler et al. 2013), indiquant I'enrichissement
de micro-organismes avec des voies métaboliques spécifiques. D’autres études ont confirmé
ces conclusions en démontrant que les bactéries associées aux débris plastiques marins
occupent des niches écologiques distinctes par rapport aux communautés libres et a celles
associées aux particules organiques, mettant ainsi en évidence le concept de partitionnement

de niches au niveau la plastisphére (Dussud et al. 2018).

Des especes pathogenes ont également été identifiées parmi les colonisateurs bactériens. Les
biofilms plastiques marins deviennent de plus en plus associés a des bactéries virulentes au
fil du temps (Lear et al. 2022). Des agents pathogénes putatifs peuvent étre trouvés enrichis
sélectivement sur les microplastiques tels que des sérotypes d’E. coli, Pseudomonas et
Arcobacter (Metcalf et al. 2022). Néanmoins, il est essentiel d'effectuer des tests de génes de
virulence pour évaluer leur potentiel pathogénicité, car ils semblent plus fréquents dans les
échantillons d'eau que dans ceux de plastique (Kirstein et al. 2016; Silva et al. 2019; Wright et
al. 2020a). Le genre Vibrio affilié aux Gammaproteobacteria regroupe de nombreuses espéeces
retrouvées dans différents habitats marins cotiers, océaniques et abyssaux ainsi qu’en milieu
lacustre (Hasan et al. 2015; Michotey et al. 2020). Les Vibrio non-cholériques tels que V.
alginolyticus, V. harveyi, V. parahaemolyticus, V. campbellii et V. vulnificus représentent des
pathovars affectant a la fois les stocks de bivalves et de poissons d'élevage et sauvages, et

provoquant des maladies alimentaires graves chez les humains par le biais de la

95



96



consommation de produits de la mer, ainsi que des affections et des déces par infection de
plaies (Baker-Austin et al. 2018). Plusieurs études ont mis en évidence des quantités élevées
de Vibrio sur les microplastiques marins, notamment dans |I'océan Atlantique Nord ou dans la
mer du Nord/Baltique (Amaral-Zettler et al. 2020; De Tender et al. 2015; Kirstein et al. 2016;
Sun et al. 2020; Zettler et al. 2013), permettant de les caractériser comme des “hitchhikers”
ou “auto-stoppeurs” indésirables sur les particules de plastique, facilitant leur dissémination
a grande échelle dans le milieu marin (Kirstein et al. 2016). Les Vibrio spp. ont tendance a étre
parmi les premiers colonisateurs et a rapidement dominer la plastisphére par rapport aux
substrats naturels (Frére et al. 2018; Kesy et al. 2019). Dans une étude, les Vibrios spp. ont
colonisé 13% des microplastiques marins testés (Kirstein et al. 2016). Récemment, des ASVs
affiliés a des Vibrio potentiellement pathogénes ont été mis en évidence en fortes
abondances au niveau de sites marins cotiers avec 18 ASVs regroupés avec des OTUs
(Operational Taxonomic Unit) / ASVs représentatives d’espéces potentiellement pathogénes
telles que V. vulnificus, V. tubiashii, V. ichthyoenteri, V. parahaemolyticus et V. rotiferianus
(Theirlynck et al. 2023). Une approche de métagénomique basée sur I'assemblage de MAG
(Métagenome-Assembled Genomes) ciblant les Vibrio associés a des déchets plastiques
marins a permis de révéler la présence de nombreux genes de virulence proches de ceux
retrouvés dans le génome de souches pathogenes cholériques et non-cholériques (Mincer et
al. 2023). Les plastiques pourraient ainsi servir de vecteurs potentiels pour des agents
pathogenes, mais également des bactéries porteuses de génes de résistance aux
antibiotiques (Rasool et al. 2021; Stenger et al. 2021), constituant une menace pour la santé
et la sécurité sanitaire. De plus, les bactéries liées aux microplastiques montrent une
tendance accrue au transfert de plasmides par rapport a leurs homologues libres ou présentes
dans des agrégats naturels (Arias-Andres et al. 2018). Ce transfert horizontal de génes dans
cette nouvelle niche écologique pourrait avoir des répercussions importantes sur les
communautés microbiennes aquatiques a I'échelle mondiale et potentiellement contribuer a
la dissémination de la résistance aux antibiotiques, constituant ainsi une nouvelle
préoccupation pour la santé humaine (Arias-Andres et al. 2018). En somme, les débris
plastiques abritent des ensembles microbiens spécifiques et ont le potentiel de disséminer
des bactéries dans de nouveaux environnements, entrainant des changements dans la
structure des communautés locales. Enfin, les descriptions actuelles de la plastisphére se sont

principalement concentrées sur les écosystemes épipélagiques. Actuellement, peut-étre en
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raison des défis pratiques liés a I'échantillonnage ou a la collecte de débris plastiques en eaux
profondes, seules quelques études ont caractérisé la plastisphére des grands fonds marins
(Kelly et al. 2022; Krause et al. 2020; Vaksmaa et al. 2022; Woodall et al. 2018) alors que ces
derniers pourraient étre des réservoirs de diversité microbienne non-triviaux. Néanmoins, la
capacité des communautés bactériennes épipélagiques a se maintenir sur les matrices
plastiques au fur et a mesure de la sédimentation, le potentiel de colonisation des micro-
organismes en milieu marin profond ainsi leurs réles écologiques, tant en termes de
dispersion que de dégradation, demeurent largement méconnus. De fagon intuitive,
I'intensité lumineuse étant négativement corrélée a la profondeur, les bactéries
photoautotrophes, telles que les cyanobactéries, qui dominent les communautés de
plastisphére vivant dans I'eau de mer de surface, tendraient a étre remplacées par des
Bacteroidota et des Protéobactéries (Jacquin et al. 2019). Néanmoins, des ASVs affiliés au
Cyanobacteria ont été détectés comme faisant partie de la composante majoritaire sur PS et
PU immergés ~420 jours a ~1800m de profondeur (Kelly et al. 2022), suggérant i) une
présence liée aux capacités mixotrophiques de certaines cyanobactéries ou ii) des biais liés a

la détection d’ADN extrait de cellules inactives.

2. Composante micro-eucaryote
Dans le contexte des recherches portant sur la plastisphére, les études se sont principalement
focalisées sur I'amplification des régions hypervariables du gene de I'ARNr 16S. Les études
centrées sur la caractérisation de la diversité des micro-eucaryotes, majoritairement par des

approches de metabarcoding ciblant I’ADNr 18S, restent a ce jour limitées.

Diverses études indiquent que le groupe Ochrophyta, constitué principalement d'organismes
photosynthétiques comme les diatomées, est dominant sur plastiques exposés a la lumiere.
Les diatomées ont été observées en tant que pionnieres prolifiques sur les déchets plastiques
marins, en particulier sur ceux exposés a la lumiére, et parfois méme dominants sur ces
plastiques (Amaral-Zettler et al. 2020; Kettner et al. 2019a; Latva et al. 2022). La corrélation
entre la quantité de diatomées et la concentration de plastiques pourrait s'expliquer par le
fait que les forces hydrodynamiques, qui rassemblent les débris plastiques le long des cotes
et dans les gyres, ont également tendance a regrouper les organismes planctoniques

dérivants (Carson et al. 2013). Cependant, représentant moins de 1 % de la communauté
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globale d'eucaryotes, ces communautés sont progressivement remplacées au fil du temps
d’'immersion des plastiques (Amaral-Zettler et al. 2020), indiguant une dynamique de

succession microbienne en fonction de la durée d’'immersion.

En conséquence, les diatomées pourraient favoriser I'arrivée d'especes hétérotrophes et de
larves d'organismes macroscopiques, source de bio-encrassement (Ma et al. 2023). Par
exemple, plusieurs organismes classés dans le regne des Métazoaires/Animalia, tels que les
nématodes, les rotiferes, ou les annélides, semblent principalement se lier aux
microplastiques pré-colonisés (succession communautaire) sous forme d'ceufs, de larves et
de jeunes individus. Néanmoins, leur présence significative pourrait également étre liée a une
simple adsorption de I’ADN environnemental (ADNe) sur ces particules (Kettner et al. 2019a)
mais également au nombre élevé de copies du géne de I’ARNr 18S dans ces organismes
multicellulaires (Gong & Marchetti 2019; Latva et al. 2022). Il a été observé, a une plus faible
fréquence, des organismes du groupe SAR (Stramenopiles, Alveolata, Rhizaria), notamment
les dinoflagellés. Certains d'entre eux sont des espéces considérées comme responsables de
la prolifération d'algues nuisibles (Latva et al. 2022). D’autres taxons comme les Chlorophyta,

ont également été identifiés sur les microplastiques (Kettner et al. 2019a).

Parmi ces études sur les micro-eucaryotes, plusieurs se concentrent sur la diversité des
communautés fongiques par approche de metabarcoding en ciblant les régions
hypervariables du géne de I'ARNr 18S ou du marqueur ITS1 et/ou ITS2. Cette disparité
d’attention entre les procaryotes et les micro-eucaryotes, et notamment les champignons,
est remarquable, malgré la mise en évidence de leur diversité et leurs réles non triviaux dans
les environnements marins (Burgaud et al. 2022). Les champignons sont des organismes
chimio-hétérotrophes omniprésents, répandus dans les environnements terrestres et
aquatiques, avec des modes de vie tres divers. Ces organismes peuvent étre des saprotrophes
(utilisateurs de matiéres mortes en décomposition), des organismes stricts ou opportunistes
(décomposeurs, mutualistes ou pathogénes). Morphologiquement, les champignons peuvent
étre unicellulaires, filamenteux ou dimorphes (de Paz et al. 2023). Les champignons ont été
étudiés de maniere plus approfondie dans les environnements terrestres par rapport aux
environnements aquatiques, en particulier dans les environnements marins (Amend et al.

2019; Zeghal et al. 2021). Une synthese
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Figure 20. Revue de littérature de 12 études analysant la Plastisphére sur les débris plastiques marins en mettant I'accent sur les communautés fongiques
(mise a jour a partir de Wright et al. 2020).
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La premiére colonne indique si l'étude a été menée en laboratoire ou sur le terrain (jaune), les différents types de plastiques, conventionnels ou biodégradables
(vert), et si les plastiques ont été collectés naturellement dans la mer (collecte) ou introduits par les chercheurs et collectés soit a un seul point dans le temps,
soit a une série de points dans le temps (bleu). Les chiffres indiquent les premier et dernier jours d'incubation, les chiffres entre parenthéses indiquent le nombre
de points inclus dans la série temporelle. La caractérisation de la communauté fongique indique si la plastisphére a été analysée par séquengage a haut débit
de I'ARNr 18S ou ITS (ainsi que les amorces utilisées) ou par une approche basée sur la culture, et si la microscopie a été utilisée pour visualiser le biofilm (violet)
et les différents phyla fongiques détectés (rouge), I'astérisque (*) indique les détections de faible niveau. L'influence des paramétres environnementaux indique
si la saisonnalité et la durée d'immersion sont des variables significatives ayant un impact sur les communautés fongiques, et si des différences ont été
observées entre les polymeres plastiques (différences entre les polyméres conventionnels et biodégradables) et/ou au sein d'un type de polymére (différences
entre les différents polymeéres d'une catégorie similaire, conventionnels ou biodégradables) (marron). NA signifie "Non analysé". '!" signifie qu'une influence a
été observée.
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bibliographique a donc été réalisée afin de collecter et comparer les articles scientifiques se

focalisant sur les communautés fongiques associées aux plastiques marins (Figure 20).

Notre méta-analyse révele que I|'étude des champignons associés aux plastiques,
principalement menée par une approche de metabarcoding, constitue un domaine émergent,
comme en témoignent 5 des 12 études pertinentes publiées entre 2020 et 2023. Lacerda et
al. (2020) ont analysé les communautés fongiques sur des plastiques collectés dans
I’Atlantique Sud-Ouest et la péninsule Antarctique en comparant trois genes : ITS2, ARNr 18S
V4 et ARNr 18S V9. L'étude a mis en lumiere que, lors de I'utilisation des amorces 18S V4,
seulement 2,2 % (dans I'Atlantique) et 4,3 % (en Antarctique) des “reads” pouvaient étre
assignés. Les amorces ciblant la région 18S V9 ont montré un taux similaire d'assignation (2,9
% et 5,6 % respectivement). En revanche, les amorces visant la région ITS2 se sont avérées
beaucoup plus efficaces, permettant d'assigner respectivement 60 % (dans I'Atlantique) et 80

% (en Antarctique) des “reads”.

Pour les études incluant un contréle “eau de mer”, il apparait évident que les communautés
fongiques associées aux plastiques sont significativement différentes des communautés
fongiques présentes dans I'eau de mer environnante, en cohérence avec les études portant
sur les communautés procaryotes. De maniéere intéressante, une étude spécifique s'est
penchée sur les communautés fongiques peuplant les sédiments marins associés aux
plastiques, en utilisant une approche culture-dépendante (Florio Furno et al. 2022). Cette
enquéte a produit des résultats cohérents avec des recherches antérieures, démontrant des
disparités dans la richesse spécifique entre les échantillons de plastique et ceux de sédiment
ou d'eau. Parmi les articles de recherche sélectionnés qui incluaient un matériau de contréle
inerte tel que le bois ou le verre, trois études (Kettner et al. 2017, 2019; Kirstein et al. 2018)
ont signalé des distinctions notables entre les matériaux de controle et les substrats en
plastique. Cependant, dans une étude examinant spécifiguement les communautés fongiques
colonisant le PET, aucune différence significative n'a été observée par rapport a celles
colonisant les substrats en verre (Oberbeckmann et al. 2016). Ces constatations suggérent
qgue les emplacements géographiques et les variables environnementales inhérentes peuvent
exercer une influence plus marquée sur la colonisation fongique que le type de plastique ou

de matériau en question.
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La plupart des études publiées indiquent que la composition polymérique des plastiques
n'influence pas de maniére significative la richesse des Unités Taxonomiques Opérationnelles
(OTU) ou la composition des communautés (ASV) (Kettner et al. 2017, 2019a; Lacerda et al.
2020, 2022; Sérvulo et al. 2023). Cependant, une étude a détecté des différences dans la
composition des communautés, notamment en ce qui concerne les communautés fongiques
sur le PS et le PET, qui contrastaient avec celles sur PU (Yang et al. 2022). Une étude récente
a mis en évidence l'impact significatif de la durée d'immersion sur la colonisation fongique
(De Tender et al. 2017). Cependant, ces résultats divergent de ceux de Sérvulo et al. (2023)
qui ont rapporté des communautés stables sur une période d'immersion d'un an. En ce qui
concerne la diversité taxonomique, les Ascomycota dominent les communautés fongiques
associées aux plastiques, dans lesquelles on trouve également des Basidiomycota,
Chytridiomycota, Glomeromycota, Mucoromycota, Zoopagomycota et Cryptomycota (De
Tender et al. 2017; Lacerda et al. 2020, 2022; Zeghal et al. 2021; Sérvulo et al. 2023), ce qui
concorde avec les tendances générales de la diversité des champignons marins pélagiques
(Jones et al. 2019). Dans des biofilms sur des bouteilles en PET immergées en mer du Nord
pendant environ 6 semaines, des champignons ont été détectés (Oberbeckmann et al. 2016),
incluant des membres des Ascomycota, Basidiomycota et Chytridiomycota. Kettner et al.
(2017) ont étudié les communautés fongiques attachées au PE et au PS de la riviere Warnow
a la mer Baltique sur lesquels les Chytridiomycota, Cryptomycota et Ascomycota dominaient
également la majorité des “reads”. Dans les débris plastiques de la mer du Nord et de la mer
Baltique, les principaux groupes fongiques étaient les Ascomycota et Basidiomycota (De
Tender et al. 2017). Dans le détroit de Jeju, en Corée, les champignons représentant le groupe
parasitaire de la plastisphére le plus dominant, étaient composés d'Ascomycota, de
Basidiomycota et de Chytridiomycota (Lee & Park 2022). Des filaments et des spores
fongiques étaient également présents sur les biofilms microplastiques formés dans les
sédiments du systéme estuarien de la baie de Vitdria, au Brésil (Baptista Neto et al. 2019).
Lacerda et al. (2020) ont étudié la diversité fongique associée aux plastiques dans les eaux de
surface de l'ouest de I'Atlantique Sud et de la péninsule antarctique en étudiant trois genes
marqueurs moléculaires différents pour l'identification fongique : ITS2 (internal transcribed
spacer), les régions variables V4 et V9 de la séquence du géene de I'ARNr 18S. Ils ont signalé
des taxons fongiques, tels que Aphelidomycota, Zoopagomycota, Mucoromycota et

Blastocladiomycota, qui n'avaient pas été détectés auparavant comme colonisateurs de
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Figure 21. Les facteurs d'impact sur le développement de la plastisphére aquatique. L'impact
combiné a été classé en trois ensembles : propriétés du plastique, conditions du milieu aquatique et
durée de colonisation. Les facteurs d’impact détaillés sont illustrés dans chaque catégorie (Yu et al.

2023).
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plastiques dans I'environnement marin. Globalement, la majorité des communautés
fongiques qui dominent les écosystéemes marins appartiennent aux genres Aspergillus,
Penicillium, Trichoderma, Cladosporium et Fusarium du phylum Ascomycota. De plus, les
Chytridiomycota associés aux plastiques montrent une abondance plus élevée en automne et
en hiver (Sérvulo et al. 2023) ou a des latitudes plus élevées (Kettner et al. 2017; Kirstein et
al. 2018). Ces constatations étayent l'idée que les champignons dans les environnements
marins polaires donnent naissance a des communautés spécifiques a I'habitat, apparemment
influencées par la prévalence des Chytridiomycota (Burgaud et al. 2022; Hassett & Gradinger

2016; Hassett et al. 2017).

En termes de risque de transport de champignons pathogénes, une étude récente a révélé la
présence de pathogénes fongiques putatifs au sein de la plastisphére, tels que Cladosporium
et Rhodotorula sur des débris de plastique dans I'eau douce, et Candida et Cladosporium dans
les biofilms sur nylon-6 (PA) et polyéthyléne linéaire basse densité (LLDPE) dans le milieu
marin (Gkoutselis et al. 2022). Néanmoins, il est important de noter que ces études n’ont
réalisé qu’une assignation a I'échelle du genre et qu’il est convient de faire preuve d’une
certaine prudence quant aux interprétations sur leur réel caractére pathogene. Ces résultats
révelent des tendances émergentes et des schémas de distribution des champignons associés
aux plastiques. Cependant, il est crucial d'interpréter ces premiéres observations avec
prudence en raison de la variété des formats de plastiques (plaques, feuilles, granulés, etc.)
utilisés dans les études examinées, des variations potentielles dues a la présence ou non
d'additifs dans les matrices plastiques, des conditions environnementales distinctes et des
différences de durée d'immersion. Ces limitations collectives soulévent des questions
importantes concernant une compréhension compléte de la colonisation fongique des
plastiques. L'étude des champignons associés aux plastiques est encore compliquée par les
interactions avec les communautés bactériennes et protistes, ainsi que par l'influence de
processus stochastiques au cours des premieres étapes de colonisation. Cela souligne la
nécessité de mener davantage de recherches normalisées pour obtenir des informations
supplémentaires sur la question de savoir si les plastiques constituent véritablement un
habitat unique pour les champignons, étendant ainsi le concept de partition des niches sur
les les plastiques, concept déja mis en évidence pour les bactéries(Odobel et al. 2021), au

régne fongique.
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3. Influence de différents facteurs
Le développement de la plastisphére peut étre modulé par une combinaison de facteurs,
comprenant les propriétés des substrats plastiques, les conditions environnementales et la
durée de la colonisation (Yu et al. 2023) (Figure 21). Les aspects environnementaux incluent
les facteurs physico-chimiques (la température, la salinité, la profondeur/pression, le pH,
I'oxygene dissous et la lumiere), la disponibilité en nutriments (e.g. le carbone
organique/inorganique, I'ammonium, le nitrate, le nitrite et le phosphore) pour la croissance
microbienne, les polluants (e.g. les métaux toxiques, antibiotiques et polluants organiques
persistants) et les facteurs biotiques (principalement les algues et métazoaires). Des
interactions complexes existent entre les organismes de la plastisphére. A titre d'exemple, les
réseaux bactériens qui se sont développés sur des substrats artificiels, tels que le PVC, se sont
révélés plus complexes que ceux présents sur des substrats naturels (Miao et al. 2021a), ce
qui suggere que les communautés bactériennes établies sur des substrats artificiels
présentent une plus grande stabilité et une meilleure résistance aux perturbations
extérieures. Une autre recherche menée par (Pollet et al. 2018) a corroboré ces observations
en se penchant sur les interactions entre différentes espéces au sein des biofilms marins
naturels. Leurs résultats indiquent une tendance vers des relations de symbiose plutét que
de compétition en raison de la forte cohésion entre les diverses espéces bactériennes, ce qui
se traduit par des assemblages microbiens stables. De plus, I'analyse des profils métaboliques
fonctionnels a révélé que les communautés bactériennes sur les substrats artificiels
montraient une capacité accrue a métaboliser les sources d'azote et de carbone par rapport
a celles évoluant sur les substrats naturels. Ces résultats mettent en lumiére la possibilité que
les substrats artificiels puissent servir de niches écologiques pour la colonisation microbienne,
avec le potentiel de modifier les compositions, les interactions et les fonctions microbiennes

(Miao et al. 2021a).

a) Influence du plastique sur les communautés microbiennes

La diversité microbienne de la plastisphere marine difféere de celles d'autres substrats
(Oberbeckmann et al. 2018; Zettler et al. 2013) tels que le bois, le verre ou le métal (Kirstein

et al. 2019) ainsi que celles des eaux environnantes ;(Oberbeckmann et al. 2018; Zettler et al.
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2013) ; Bryant et al. 2016; Debroas et al. 2017; Wright et al. 2020a; Zettler et al. 2013). Dans
les écosystémes de la riviere Warnow et de la mer Baltique, les communautés fongiques liées
aux plastiques PE et PS présentaient moins de diversité que celles des écosystemes
aquatiques ambiants (eau et bois) (Kettner et al. 2017). Une tendance similaire a également
été observée pour d'autres organismes eucaryotes sur les mémes microplastiques (Kettner et
al. 2019a). Cependant, les résultats des études sur les interactions entre les plastiques et les
micro-organismes ont généré des conclusions contradictoires concernant la composition et |a
structure des communautés microbiennes qui se forment sur les surfaces plastiques.
Certaines recherches antérieures suggerent que les communautés bactériennes présentent
une moindre diversité sur les plastiques (par exemple, PE et PP) par rapport aux
environnements marins naturels (Oberbeckmann et al. 2018; Zettler et al. 2013). Cependant,
d'autres études ont montré des résultats opposés (Bryant et al. 2016; De Tender et al. 2015,
2017; Debroas et al. 2017a; Dussud et al. 2018). Une étude sur les biofilms microplastiques
dans la rade de Brest, a révélé une diversité et une richesse en especes plus élevées par
rapport aux bactéries libres et attachées aux particules (Frére et al. 2018). Ces disparités
peuvent étre attribuées a la variété des conditions expérimentales qui ont donné lieu a des
modeles différents de composition et de structure des communautés microbiennes dans les
études précédentes. De plus, dans une expérience d'exposition a long terme du PE dans deux
environnements différents, portuaire et offshore, De Tender et al. (2017) ont montré une
différence significative uniquement dans lI'environnement portuaire, ou les forces de
cisaillement et de courant sont moins prononcées. Ces résultats suggerent que la formation
de biofilm est fortement entravée dans I'environnement naturel ou les débris plastiques
s'accumulent. Cependant, ces observations indiquent clairement que les biofilms microbiens
sur les microplastiques se distinguent significativement en termes de composition de ceux

présents dans I'eau environnante et sur les surfaces naturelles.

b) Impact du polymeére et du type de plastique

L'hétérogénéité entre les différents types de polymeres a également un impact sur le
développement des communautés de biofilms. La libération d'additifs plastiques a partir de
divers types de plastiques, également appelés “lixiviats” peut également influencer Ia
biodiversité et la structure de la plastisphére (Amaral-Zettler et al. 2020). Des différences de

colonisation entre différents types de plastiques ont été observées dans diverses études.
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Ainsi, une étude a révélé que les communautés bactériennes présentes dans les biofilms sur
les substrats de PS affichaient une diversité nettement plus élevée que celles se trouvant sur
PE ou PP (Frere et al. 2018). Des variations similaires ont été rapportées entre les
communautés bactériennes du PS et du PP, du PE et du PET (Amaral-Zettler et al. 2015) et
méme entre des microplastiques de PE de différentes couleurs (Wen et al. 2020). La couleur
du plastique affecterait le photovieillissement du plastique (Zhao et al. 2022) et
représenterait un déterminant important de la structure de la communauté microbienne des

plastisphéeres et de la diversité fonctionnelle.

Cependant, d'autres études n'ont relevé aucune différence de biofilms entre les types de
plastiques, par exemple entre PE et PS (Oberbeckmann et al. 2018; Zhao et al. 2022) ou entre
PE et PP (Miao et al. 2019; Sérvulo et al. 2023) ou entre autres polymeres plastiques (PET,
HDPE, PVC, LDPE, PP et PS) (Dudek et al. 2020). En ce qui concerne les différents types de
plastiques, les micro-organismes présentent une plus grande affinité pour les plastiques
biodégradables comparés aux plastiques non biodégradables (Laffet et al. 2023; Peng et al.
2022a). Une comparaison des modeles de colonisation sur différentes surfaces suggere que
les propriétés physico-chimiques de la surface peuvent influencer la succession précoce et la
composition des communautés bactériennes (Dang & Lovell 2000). Une étude a montré que
les communautés microbiennes des biofilms biodégradables PLA différaient significativement
de celles de sept autres polymeéres plastiques traditionnels non dégradables (PET, PS, etc.)
(Kirstein et al. 2018). Une autre étude a également observé une différence dans la
composition bactérienne de la plastisphéere entre plastiques biodégradables et non

biodégradables (Yang et al. 2023a).

De plus, la rugosité, I'hydrophobicité et I'age des microplastiques constituent les parameétres
les plus importants contrélant les propriétés de surface des microplastiques mais aussi la
colonisation par chimiotaxie et pourraient clairement influencer la structure de la
communauté microbienne de la plastisphére (Yang et al. 2020), en particulier, les
colonisateurs primaires. Fait intéressant, les différences de composition microbienne entre
les polyméres sont généralement causées par des taxons rares alors que les groupes
microbiens abondants restent largement stables (Kirstein et al. 2018). Une étude suggere que,

dans un méme systeme, le type de polymere et les caractéristiques de surface influencent la
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fixation des micro-organismes, mais les communautés sur différents substrats convergent au
fil du temps a mesure que leurs biofilms arrivent a maturité (Amaral-Zettler et al. 2020; Zhao
et al. 2022). Par ailleurs, aucun effet de la taille des microplastiques sur la composition de la

communauté microbienne n'a été observé (Frére et al. 2018).

c) Impact des conditions environnementales
Les communautés bactérienne et fongique des plastisphéres terrestres et aquatiques
apparaissent différentes (Peng et al. 2022b). Des études ont montré que diverses conditions
environnementales telles que le pH, la température de I'eau, I'oxygene dissous, I'éclairage,
les concentrations en nutriments, la salinité et I'hydrodynamique peuvent avoir un impact sur
la composition et les caractéristiques fonctionnelles de la plastisphére. Une étude a révélé
gue les nutriments jouent un réle majeur dans la variation de la communauté microbienne
par rapport aux autres facteurs physico-chimiques (Zhang et al. 2022). Certaines études ont
également souligné que la composition et la structure de la plastisphére sont fortement
affectées par l'acidification des océans, qui est causée par l'augmentation des niveaux de
dioxyde de carbone (Harvey et al. 2020). Ces facteurs environnementaux sont étroitement
liés a la biogéographie, qui constitue un autre élément fondamental influencant la diversité
microbienne des plastisphéres dans divers environnements aquatiques (Amaral-Zettler et al.
2015). Les gradients de salinité, par exemple, se sont révélés plus impactants que les
propriétés de surface sur les communautés microbiennes de la plastisphére (Kesy et al. 2019;
Li et al. 2019b; Oberbeckmann et al. 2018; Zhao et al. 2022). La salinité a également été
associée a I'abondance d'espeéces potentiellement pathogénes telles que des Vibrio (Kesy et
al. 2019; Li et al. 2019b). De plus, une méta-analyse a mis en évidence le réle clé de
I’exposition a la lumiére dans la formation des communautés de plastisphére, indiquant que
ce sont les variables environnementales, et non le type de plastique, qui ont le plus grand
impact sur la composition microbienne (Sérvulo et al. 2023; Wright et al. 2021a; Zhao et al.
2022). La composition de la communauté microbienne des biofilms sur les microplastiques
dans les milieux naturels dépend également des micro-organismes déja présents ou rejetés
dans les écosystemes aquatiques a partir de diverses sources telles que les stations
d'épuration. Par exemple, il a été démontré que les microplastiques qui traversent l'intestin
de la moule bleue (Mytilus edulis) développent une composition de communauté bactérienne

similaire a celle du microbiome intestinal de la moule (Kesy et al. 2017). La communauté
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microbienne spécifique au plastique n’apparait donc pas résiliente mais au contraire
réversible (Pinnell & Turner 2020), présentant des variations marquées selon les sites

géographiques, tels que I'estuaire, le port ou le large.

d) Impact du temps d’'immersion
Le cycle de vie de la plastisphére aquatique peut étre divisé en trois étapes, a savoir la
colonisation précoce, la succession communautaire et I'équilibre dynamique (Amaral-Zettler
et al. 2020; Zhao et al. 2022). Ainsi, I'augmentation de la durée d’'immersion entraine une
nette augmentation de la quantité totale de biofilm (Tu et al. 2020). Méme si les premiers
colonisateurs du plastique different souvent de ceux des environnements naturels ou de |'eau
environnante, ces communautés ont tendance a devenir similaires avec le temps (Ma et al.
2023). La saisonnalité joue également un r6le dans la composition de la communauté,
affectant les bactéries, les champignons et autres eucaryotes de maniére générale (Sérvulo
et al. 2023), chaque saison présentant des caractéristiques hydrodynamiques et physico-
chimiques spécifiques. De plus, le temps d’immersion serait un des facteurs importants

affectant le degré de dégradation (Cai et al. 2018).

B. Dégradation abiotique

Les plastiques terrestres subissent des processus environnementaux qui accélerent leur
fragmentation, comme |'exposition aux rayons ultraviolets, les températures relativement
élevées sur Terre, et les altérations mécaniques (Cozar et al. 2014; Eriksen et al. 2013). Par
comparaison, les plastiques marins sont soumis a des variations moins marquées et leur
fragmentation peut potentiellement étre plus lente (Kumar A. et al. 2020). Parmi les facteurs
prédominants de fragmentation, les conditions météorologiques jouent un réle majeur,
notamment les événements extrémes. Une étude menée par Moore et al. (2002) dans les
eaux californiennes a démontré que la densité moyenne de plastiques était sept fois plus
élevée apres une tempéte, et que la taille moyenne des particules de plastique diminuait

apres ce type d’épisode météorologique.

L'exposition prolongée aux rayons ultraviolets peut engendrer la photodégradation du
polymeére, induisant une rupture des liaisons chimiques, la diminution de leur masse

moléculaire, favorisant une oxydation de la structure polymérique ainsi que sa désintégration
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en plus petits fragments. Les processus d'oxydation avancés (POA) générent des especes
réactives de l'oxygéne telles que les radicaux hydroxyle et sulfate, qui attaquent et
déstabilisent les liaisons des polymeres. Ces processus peuvent fragmenter les
microplastiques voire méme provoquer leur minéralisation compléte (Sutkar et al. 2023). Les
mécanismes de décomposition des POA comprennent la photodégradation directe,

I'oxydation photocatalytique et I'oxydation électrochimique.

Un autre mécanisme de dégradation chimique est I'hydrolyse, qui est déclenchée par les
interactions entre les molécules d'eau et les liaisons covalentes hydrolysables (Andrady 2011).
Les déchets plastiques dans les océans et les cours d'eau subissent une dégradation
mécanique résultant d'une combinaison de forces, incluant la force de cisaillement induite
par les vagues et les courants, ainsi que I'abrasion provenant des particules de sédiments. Ces
forces mécaniques peuvent donc également provoquer |'érosion et la fragmentation des
plastiques (Born et al. 2023). Par exemple, I'abrasion physique causée par le sable a amplifié
la libération de microplastiques a partir de masques jetables pendant la pandémie de COVID-
19, avec plus de 16 millions de particules libérées par un seul masque altéré en présence de

sable, comparativement a 1,5 million dans un environnement aquatique (Wang et al. 2021).

Les fluctuations de température et les variations climatiques peuvent également entrainer
une expansion ou une contraction des plastiques. De nombreuses microfissures apparaissent,
fragilisant la surface du plastique et facilitant le détachement de microparticules. De plus,
certaines observations par Pischedda et al. (2019) indiquent que les taux de dégradation
augmentent avec |'élévation de la température, avec une duplication de la vitesse de réaction
tous les 10 °C. Cependant, étant donné que les températures océaniques sont inférieures aux
températures de fusion du plastique et que les concentrations en oxygene sont relativement
faibles, la fragmentation dans les environnements marins est plus lente (Andrady 2011;
Menéndez-Pedriza & Jaumot 2020). Par conséquent, bien que ce parametre ait peu d'impact
en milieu océanique, il contribue a la stabilité des déchets plastiques dans les habitats marins
froids. De plus, les plastiques situés au fond de I'océan ne sont pas exposés a la lumiére
solaire. Par exemple, un revétement sous-marin en polyéthyléne mettra environ 800 ans a se
dégrader au fond de l'océan, comparé a moins de 400 ans dans les eaux cotiéres peu

profondes (Oluwoye et al. 2023) : ces données étant a relativiser car basées sur des
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Figure 22. Estimation du taux de dégradation de surface spécifique pour divers plastiques, en um an’
1 (Chamas et al. 2020).

Les colonnes verticales représentent différentes  conditions  environnementales (L,
décharge/compost/sol ; M, marin ; B, biologique ; S, soleil) et types de plastiques (représentés par leurs
codes d'identification de résine). Les plastiques de type 7, « autres », correspondent a divers plastiques
nominalement biodégradables. La fourchette et la valeur moyenne pour les plastiques de types 1 a 6
sont indiquées respectivement a droite sous forme de cercles (cercle vide : sans charges ni conditions
accélératrices, cercle rempli : avec des charges ((par exemple, amidon, PLA, etc.) et/ou des conditions
accélératrices (par exemple, prétraitement UV, prétraitement thermique ou incubation microbienne))
et de carrés (carré vide : moyenne sans charges ni conditions accélératrices, carré rempli : moyenne
avec charges et conditions accélératrices), ainsi que pour les « autres » biodégradables. Les points de
données représentant des taux de dégradation incroyablement lents sont affichés sur I'axe des x. Les
colonnes grises représentent les combinaisons pour lesquelles aucune donnée n'a été trouvée.
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estimations. La prise en compte de I’'ensemble de ces facteurs de risque améne a la conclusion
d’un fort potentiel de génération de microplastiques principalement au niveau des zones

cotieres (e.g. plages) (Andrady 2011).

Les articles en plastique a usage unique courants, comme les sacs en plastique LDPE, et les
bouteilles de lait et les contenants de détergent a lessive en HDPE, ont des demi-vies estimées
respectivement a 5 et 250 ans, dans des conditions de mise en décharge/compost/sol. Dans
le milieu marin, les demi-vies estimées sont plus courtes, respectivement de 3,4 et 58 ans
(Chamas et al. 2020). Il a été estimé que la dégradation compléte d’une bouteille en HDPE
nécessiterait respectivement 500 et 116 ans dans les environnements terrestre et marin. Les
taux de dégradation peuvent varier d'un environnement a l'autre en fonction principalement
des conditions météorologiques et géographiques (Chamas et al. 2020). Pour les articles
industriels plus lourds comme les tuyaux en HDPE, une dégradation compléete peut nécessiter

des milliers d'années, quel que soit I'environnement considéré (Chamas et al. 2020).

Une étude a recueilli les taux de dégradation signalés dans 25 articles publiés (Figure 22) afin
de calculer le taux de dégradation de surface (perte de masse, dimensions de I'échantillon,
durée de l'expérience). Bien que les plastiques biodégradables, tels que le PHB et le PLA,
présentent des SSDR (taux de dégradation spécifique de la surface) moyens élevés dans des
conditions de compostage et de mise en décharge (59 et 21 um an?, respectivement), leur
dégradation dans les environnements marins est nettement plus lente et peut méme étre
comparable aux taux de dégradation de leurs homologues conventionnels. Par exemple, le
taux de dégradation de surface spécifique moyen du PLA dans le milieu marin, 7,5 um an?,
est similaire aux moyennes du HDPE (4,3 um an™?) et du LDPE (15 um an™!). Bien que le PLA
et d’autres plastiques “biodégradables” soient censés se dégrader completement dans des
conditions de compostage industriel (température > 60 °C et humidité ~50-90%), la
température dans les environnements marins dépasse rarement 20°C d’ol un manque
d’énergie thermique pour la dépolymérisation. Cependant, dans les conditions du sol, le taux
de dégradation de surface spécifique moyen du PLA est nettement plus élevé (21 um.an™)

gue les valeurs correspondantes pour les plastiques d’origine conventionnels (e.g. HDPE, 1,0

um.an1). Les températures dans les usines de compostage industriel pourraient atteindre 80
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Figure 23. Capacité de biodégradation des bioplastiques testés dans des environnements gérés et
contrélés, conformément aux normes internationales de biodégradation (Narancic et al. 2018).
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a 100 °C, ce qui est suffisant pour dégrader les plastiques comme le PLA tant que I’lhumidité

est adéquate.

Plus précisément, une étude de Narancic et al. (2018) a été menée pour examiner le
comportement de plastiques biodégradables sélectionnés et de leurs combinaisons
(mélanges) dans divers environnements simulés, qu'ils soient contrélés ou non (Figure 23).
L'objectif était d'acquérir une meilleure compréhension de leur évolution potentielle dans
I'environnement et des options envisageables pour la gestion de leur fin de vie. Les résultats
ont révélé que les mélanges de plastique ont subi une dégradation plus importante dans les
bacs de compostage domestique par rapport aux polymeéres qui les composent, traités de
maniere individuelle. Toutefois, dans les environnements aquatiques et terrestres, les
mélanges de plastiques se dégradent plus lentement, ce qui constitue un défi majeur, car ils
sont sous la forme la plus courante dans I'environnement (Narancic et al. 2018). Par
conséquent, il est essentiel de réaliser d'autres études similaires pour approfondir ces

constatations.

Les facteurs abiotiques listés en amont agissent en synergie, comme mis en évidence par
(Ariza-Tarazona et al. 2020) qui indique que des conditions de basse température (0 ° C) et un
pH réduit (pH 3) peuvent considérablement augmenter l'efficacité de la dégradation
photocatalytique du polyéthyléne, contrastant avec les études précedemment citées. Les
scissions de chaine des polyméres lors de la dégradation photonique, thermique et chimique
auront un impact sur I'apparence, la texture et les caractéristiques mécaniques des matériaux
plastiques. Des altérations de la surface, telles que des fractures, des rainures, des pores et
des fissures profondes, ainsi que des variations de couleur, comme le jaunissement et la
décoloration, sont observées, accompagnées de la fragmentation et de la formation de

microplastiques, mais également de produits de dégradation a faible poids moléculaire.

L’'ensemble de ces facteurs facilite in fine la colonisation des communautés microbiennes et

par conséquent la dégradation biotique.
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Figure 24. Le mécanisme de biodégradation des microplastiques (Zhai et al. 2023).
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C. Biodégradation

Les processus de dégradation du plastique par voies biochimiques incluent Ia
biodétérioration, la biofragmentation, I'assimilation et la minéralisation. La biodétérioration
commence par I'adhésion et la colonisation de micro-organismes sur la surface du polymere,
visant a diminuer la résistance et la durabilité des matiéres plastiques (Amobonye et al. 2021).
En favorisant I'adhésion des micro-organismes, l'introduction de surfactant comme
amendement ou la production de biosurfactant par les micro-organismes stimule la
colonisation microbienne en réduisant I'hydrophobicité, tout en agissant comme une source
de carbone (co-métabolisme) (Cheng et al. 2022). Ensuite, la biodégradation des plastiques
repose sur l'action d’enzymes microbiennes qui induisent la rupture des liaisons chimiques
des polymeéres, appelée étape de biofragmentation. Cela conduit a une dépolymérisation en
oligomeres, diméres et méme monomeéres de faible poids moléculaire. Apres
dépolymérisation, les oligomeéres pénétrent dans les cellules et servent de source de carbone
pour la croissance microbienne. En outre, des micro-organismes sont en mesure d'assimiler
et de finaliser I'oxydation des produits intermédiaires issus de la dégradation initiale (Figure
24). La biodégradation peut étre partielle ou compléte. La biodégradation compléte entraine
la formation de différents types de microplastiques en produits de dégradation, tels que le
CO,, et H20, via le cycle TCA, I'une des principales voies métaboliques de production d'énergie
(Zhai et al. 2023) et est également appelée “biominéralisation”. D'autre part, dans des
conditions anaérobies, la dégradation de polymeéres plastiques par des bactéries améne a la
production de CO,, CHs et H,O (Viel et al. 2023). Les métabolites libérés lors de la
biodégradation sont considérés comme non toxiques et peuvent subir une redistribution

naturelle a travers les cycles biogéochimiques (Bautista-Zamudio et al. 2023).

A l'intérieur de la cellule microbienne, les monomeéres sont oxydés par les voies cataboliques
microbiennes pour générer de I'énergie a partir de composés organiques et du CO;. Ces
processus sont essentiels pour les événements cellulaires et métaboliques, et sont en grande

partie régis par le cycle du TCA.
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Figure 16. Abondance relative de tous les taxons qui dégradent les plastiques au niveau du

domaine (A), du phylum (B) et de la classe (C) (Gambarini et al. 2021).

126



1. Les organismes impliqués
Bien que plus de 400 espéces microbiennes aient été identifiées a ce jour comme dégradant
le plastique (Figure 25), la preuve de leur capacité a décomposer des polymeéres couramment
utilisés, tels que le PP, le nylon, le PS et le PVC, doit étre considérée avec prudence (Lear et al.
2021). La plupart des études ne parviennent pas a distinguer si la perte de matiére est due a
la fuite de substances, a la dégradation des éléments de base des polymeres, a des additifs ou
a des charges. Méme lorsque la dégradation du polymeére est établie, comme dans le cas du
PET, les micro-organismes rencontrent des obstacles pour dégrader les formes plus cristallines

de ces polymeres utilisées dans les plastiques commerciaux (Lear et al. 2021).

Parmi les 436 espéces répertoriées a ce jour pour leur aptitude a dégrader les plastiques, il a
été constaté que la grande majorité d'entre elles sont des bactéries (n=286 espéces), ce qui
représente 65,6 % du total d’espéces identifiées comme aptes a degrader les plastiques. Ces
bactéries se répartissent au sein de seulement 5 des 31 phylums connus, a savoir les
Protéobactéries (30,4%), les Actinobactéries (20,3%), les Bacillota (13,8%), les Bacteroidota
(0,69%) et les Cyanobactéries (0,46%). Selon une étude bibliographique, les bactéries les plus
étudiées appartiennent aux genres Pseudomonas, Bacillus et Brevibacillus, la plupart isolées
de sites contaminés, tels que des décharges (Matjasi¢ et al. 2021). En ce qui concerne les
organismes fongiques capables de dégrader le plastique, 150 espéces ont été dénombrées,
soit 34,4 %, et se répartissent dans trois des 11 phylums fongiques décrits a savoir Ascomycota
(27,0 %), Basidiomycota (4,4 %) et Mucoromycota (3,0 %). Dans la figure 26, le phylum
Mucoromycota se compose des classes des Mucoromycetes (subphylum : Mucoromycotina)
et des Mortierellomycetes (subphylum : Mortierellomycotina). Le phylum Basidiomycota
comprend les Agaricomycetes, les Microbotryomycetes, les Tremellomycetes et les
Ustilaginomycetes. Quant au phylum Ascomycota, il englobe les classes des Dothideomycetes,
Eurotiomycetes, Leotiomycetes, Saccharomycetes et Sordariomycetes. La classe des
Eurotiomycetes, et notamment le genre Aspergillus (Amobonye et al. 2021), est considérée
comme le groupe de champignons recensant le plus de représentants impliqués dans la
dégradation du plastique (Figure 16). Les champignons filamenteux et les levures dimorphes

peuvent étendre leur réseau de filaments a travers les substrats pour rechercher

127



128



des nutriments. Cela favorise I'élargissement des pores et induit la formation de fissures, ce
qui, a son tour, conduit a une réduction de la résistance et de la durabilité du polymere.

Les champignons sont souvent plus efficaces que les bactéries pour dégrader les plastiques,
notamment pour leur capacité a produire un large éventail d’enzymes, telles que les
peroxidases, oxydases, hydrolases, cutinases et lipases, mais également pour leur capacité a
exprimer les genes RolA et hsbA, responsables de la synthése des protéines de liaison HsbA,
permettant aux cellules fongiques de se lier aux surfaces hydrophobes (Okal et al. 2023).
Egalement, les hydrophobines représentent d’autres protéines hydrophobes de surface
produites par des champignons et agissent comme des biosurfactants améliorant la mobilité
du substrat et augmentant la biodisponibilité. Une altération fongique de type “érosion
biologique fongique” (“fungal weathering”), est alors mise en évidence par des traces de
dissolution sur la surface minérale, qui apparaissent comme de grandes zones avec un aspect
différent de celui de la surface minérale d'origine, aprés captation sélective des ions
(destruction du réseau cristallin) (Bindschedler & Verrecchia 2019). Néanmoins, si le taux de
dégradation par des champignons est plus élevé que celui par des bactéries, la décomposition
du plastique par les champignons exige des conditions de stabilité plus importantes (Ali et al.

2021a; Muhonja et al. 2018; Urbanek et al. 2021).

Seules quelques études ont évalué la capacité des espéces d'algues a coloniser et dégrader les
plastiques. Cependant, les algues apparaissent comme des candidats potentiels pour la
production d’enzymes car elles ne contiennent pas d'endotoxines, ne nécessitent pas de
carbone organique et ont la capacité de se fixer sur une surface en plastique (Ali et al. 2021a).
Moog et al. (2019) ont utilisé une microalgue marine capable de produire et de sécréter une
version modifiée de la PETase dans le milieu de culture environnant pour la dégradation du
PET. De nombreuses especes d'algues (Anabaena spiroides, Chlorella sp., Phormidium
lucidum, Scenedesmus dimorphus, Nostoc sp. et Sellaphora pupula) semblent efficaces pour

la dégradation microplastique des algues (Chia et al. 2020).
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2. Les enzymes
Dans les environnements naturels, la biodégradation est médiée par des enzymes
extracellulaires et intracellulaires comprenant des hydrolases (telles que estérases, lipases,
kératinases et cutinases) et des oxydoréductases (telles que laccase, peroxydase manganése-
dépendante, hydroxylase et peroxydases de lignine) ou d'autres composés (tels que des
acides et des peroxydes), sécrétés par des micro-organismes (Zhai et al. 2023). Les enzymes
extracellulaires, qui sont les plus étudiées, semblent jouer un réle dans des réactions qui se
produisent a l'interface solide/liquide, car elles agissent sur les macromolécules disponibles a
la surface du plastique solide lorsqu'il est en contact avec la phase liquide (Chinaglia et al.
2018). D'autre part, de nombreuses enzymes intracellulaires sont chargées des processus
aérobies et anaérobies nécessaires pour convertir les intermédiaires en composés
assimilables par les microbes (Amobonye et al. 2021). D’un point de vue biotechnologique,
les enzymes microbiennes sont préférées aux enzymes d'origine animale ou végétale en
raison de leur large gamme d'activités catalytiques, de leur rendement supérieur, de leur
facilité de manipulation génétique, de la croissance rapide des micro-organismes, de leur
stabilité, et de leur production pratique et sécurisée (Satti & Shah 2020). Une récente étude
métagénomique suggere que les microbiomes des océans et des sols pourraient déja

s'adapter aux niveaux de pollutions plastiques actuelles (Zrimec et al. 2021).

Les champignons sécrétent des enzymes extracellulaires, telles que des cutinases, lipases et
des protéases, des carboxylestérases, des estérases, des enzymes lignocellulolytiques, et
certains ions pro-oxydants qui dégradent les plastiques (Srikanth et al. 2022). La quantité
d'enzymes produites et sécrétées par les champignons est nettement supérieure a celle des
enzymes bactériennes (Liu et al. 2022a). De plus, en raison de leur implication importante
dans la décomposition de la matiere organique du sol, parfois réfractaire, et de leur
polyvalence métabolique (Bautista-Zamudio et al. 2023), les champignons semblent étre de
bons candidats. Ces organismes ont acquis une capacité a s'adapter a des environnements en

constante évolution et a supporter divers types de polluants.
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enzymes fongiques et les espéeces fongiques potentiellement impliqués dans la dégradation des

plastiques sont affichées.

Le soulignement bleu indique les champignons produisant de la laccase. Le soulignement vert indique
les champignons produisant de la peroxydase, le soulignement jaune indique les champignons
produisant de la polyesterase et le soulignement rouge indique les champignons produisant de la
cutinase. PE, polyéthyléne ; PP, polypropyléne ; PS, polystyréne ; PU, polyuréthane ; Nylon, polyamides
; PET, polyéthyléne téréphtalate (Zeghal et al. 2021).
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La faible spécificité fonctionnelle et le potentiel rédox élevé des peroxydases et des laccases
permettent |'oxydation d’une large gamme d’hydrocarbures aromatiques et d’autres
contaminants récalcitrants (Figure 27) (Prenafeta-Boldu et al. 2019). Par ailleurs, ils ont la
capacité a décomposer et a minéraliser la lignine partageant des caractéristiques similaires
avec les polymeres plastiques, en particulier avec des polymeres non hydrolysables tels que
le PE, le PP et le PVC (Zhang et al. 2021). En ce qui concerne certaines propriétés physiques,
telles que I'hydrophobicité ou leur structure chimique (présence de liaisons éther, cycles
aromatiques non phénoliques, squelette carboné, etc.), qui est oxydée lors de la dégradation
de la lignine. Les liaisons chimiques des monomeres du plastique, semblables a celles des
polyméres naturels comme les composés lignocellulosiques, suggérent donc que de
nombreuses enzymes liées a la dégradation de la lignine peuvent aussi jouer un réle dans la
biodégradation des polymeres non hydrolysables, un procédé également connu sous le nom

de “métabolisme fortuit” (Ali et al. 2021a; Zhang et al. 2021).

Les deux types de composés énoncés (polymeres lignocellulosiques et plastiques)
représentent des polymeéres hydrophobes avec des régions amorphes et cristallines. De fait,
des activités hydrolytiques et oxydantes sont alors nécessaires pour les dégrader. Les
cutinases et les cellulases sont aussi des enzymes majeures impliquées respectivement dans
la dégradation du plastique et de la lignocellulose (Daly et al. 2021). Les cutinases (EC 3.1.1.74)
sont des estérases qui appartiennent a la famille des a/B hydrolases (Sahu et al. 2023). Une
étude souligne le potentiel de ces enzymes dans la pollution microplastique, impliquée dans
la dégradation de divers types de plastiques, notamment le PET, le PCL, le PU et le PBS, méme
si leur efficacité varie en fonction du polymeére et de ses caractéristiques spécifiques (Sahu et
al. 2023). En outre, les stratégies fongiques pour la dégradation de la lignocellulose peuvent
étre appliquées a la dégradation du plastique. Cela comprend la capacité des champignons a
surmonter I'hydrophobie de la lignine, par exemple, en produisant par exemple des
hydrophobines, ainsi que leur capacité a traiter la cristallinité* de la cellulose, notamment par
des méthodes oxydatives (Daly et al. 2021). Aussi, grace a la production d’enzymes non
spécifiques, les champignons sont capables de s’attaquer aux xénobiotiques complexes et
récalcitrants comme les plastiques (Daly et al. 2021; Puliga et al. 2023). A I'avenir, le

développement d'enzymes modifiées devrait permettre de diminuer encore davantage la
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spécificité des enzymes fongiques et d'obtenir de meilleurs résultats de dégradation (Liu et

al. 2022a).

Le potentiel des champignons dans les processus de bioremédiation est aussi mis en évidence
par leur capacité a dégrader les hydrocarbures pétroliers, comprenant des alcanes, des
composés aromatiques et des composés azotés-soufrés-oxygénés (Mahmud et al. 2022). De
plus, les champignons marins, adaptés aux conditions marines aux conditions stringentes
(basses températures, salinité élevée, hautes pressions et conditions oligotrophes),
représentent une source prometteuse de nouveaux composés d’intérét, tels que des
enzymes, absents chez leurs homologues terrestres (Bonugli-Santos et al. 2015). La
bioremédiation est une méthode respectueuse de l'environnement et efficace, capable
d'éliminer les déchets plastiques (Sdnchez 2020). La polyvalence métabolique des
champignons et leur capacité a dégrader des composés complexes indiquent que la
biodégradation des plastiques dans I'environnement pourrait étre un trait métabolique

potentiel de certains champignons (Vaksmaa et al. 2021).

Toutefois, comme on peut l'observer dans les études sur la biocolonisation, il existe
également des disparités d'attention entre les procaryotes et les micro-eucaryotes,
notamment les champignons (Annexe 1), bien que leur role potentiel dans la biodégradation
des plastiques ait été mis en évidence. De plus, les organismes capables de dégrader les
plastiques ont été étudiés de maniere plus approfondie dans les environnements terrestres

comparativement aux environnements aquatiques, en particulier marins (Annexe 2).

3. Biodégradation des polymeéres conventionnels
Les polymeres retrouvés en milieu marin étant principalement des plastiques conventionnels,
tels que le PE et PP pour les microplastiques, et les PE, PET et PS pour les mésoplastiques
(Debroas et al. 2017a), les monoméres utilisés pour leur synthése proviennent
d'hydrocarbures fossiles. Parmi ces composants du pétrole, on peut citer les résines, les
asphaltéenes et d'autres composés a poids moléculaire élevé, caractérisés par des taux de
biodégradation extrémement lents (Rogers et al. 2020). Ainsi, les microplastiques sont

également colonisés par des bactéries potentiellement impliquées dans la dégradation des
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Figure 28 : Schéma de dégradation du PET par Ideonella sakaiensis (Anon 2023).
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hydrocarbures, également appelées hydrocarbonoclastes, telles que les Rhodobacteraceae et
des dégradeurs d'hydrocarbures connus tels que les genres Oleiphilus, Oleispira , Alcanivorax
, Marinobacter et Cycloclasticus (Vaksmaa et al. 2021), des dégradeurs obligatoires
d'hydrocarbures (Brooijmans et al. 2009). D'autres espéces dégradant le pétrole ont
également été trouvées sur des particules de plastique, notamment Pseudoalteromonas,

Vibrio, Acinetobacter, Alteromonas, Oceanospirillales et Colwellia (Rogers et al. 2020).

Moins de la moitié des études portant sur les bactéries (44 %) ont examiné la biodégradabilité
des polyéthylénes et de leurs dérivés, principalement ceux de basse densité* (Matjasic et al.
2021). Aussi, la plupart des isolats rapportés dans la littérature provenaient du sol ou de sites
de traitement des déchets tels que les installations de compostage et les décharges (Zhai et
al. 2023). Par exemple, la bactérie Ideonella sakaiensis, isolée de sédiments provenant d’'une
usine de recyclage de bouteille en plastique, hydrolyse le PET en deux monomeéres a priori
inoffensifs pour I'environnement, a savoir I'acide téréphtalique (TPA) et I'éthyléne glycol, via
I'action de deux enzymes, une nouvelle cutinase (appelée PETase) et une autre hydrolase, la
MHETase (Tanasupawat et al. 2016) (Figure 28). Cette bactérie utilise les produits de
dégradation comme source d'énergie et de carbone. I. sakaiensis est le premier organisme
pour lequel la dégradation du PET a été bien décrite et la dégradation enzymatique du PET
élucidée, caractérisée (Austin et al. 2018) et méme optimisée (Son et al. 2019). Une étude a
indigué que les hydrolases de PET se retrouvent principalement dans les groupes des
Actinobactéries, Protéobactéries et Bacteroidota et que les hydrolases PET sont des enzymes
rares (Danso et al. 2018). Une autre étude a montré que des bactéries hétérotrophes capables
de coloniser le polyéthylene téréphtalate (PET) avaient une capacité de survie prolongée par
rapport a celles présentes dans |I'eau de mer environnante. De plus, des altérations notables
dans les caractéristiques physicochimiques des échantillons de plastique ont été observées,
suggérant la présence de bactéries capables de dégrader le plastique et d’utiliser les

composants plastiques comme source de carbone (Webb et al. 2009).

Concernant les champignons, des études récentes ont démontré que certains isolats
fongiques issus d’habitats marins, tels que ceux affiliés aux espéces Zalerion maritima ATTC
34329 (Paco et al. 2017) et Alternaria alternata FB1 (Gao et al. 2022a), ont la capacité de

dégrader le polyéthyléne. Concernant Z. maritima, une corrélation positive a été mise en
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évidence entre la biomasse fongique et le pourcentage de permet de masse des particules
plastiques lorsque des cellules de Z. maritima étaient cultivées en milieu minimum contenant
des particules de PE. Aprés 14 jours dans ces conditions, une variation de biomasse de 82,0 %
+ 2,1 % était accompagnée d'une variation de masse des matériaux polymeres de 56,7 % +
2,9 %, c'est-a-dire une élimination dépassant 43 %. De plus, des modifications moléculaires
ont été mises en évidence par spectroscopie infrarouge a transformée de Fourier a
réflectance totale atténuée (FTIR-ATR) et par résonance magnétique nucléaire (RMN) (Paco
et al. 2017). Zalerion maritima est donc capable d'utiliser du PE comme source de carbone,
pendant sa croissance, entrainant une perte de masse et de la taille des pellets de PE ainsi
gu’une augmentation progressive de lintensité de pics correspondant aux liaisons
hydroxyles, carbonyles, ainsi qu’a des doubles liaisons a la surface du PE. Le champignon
marin, Alternaria alternata FB1, se développant sur un film de PE, a été identifié comme
capable de dégrader rapidement ce film, se traduisant par de nombreux trous apparents sur
la surface du plastique, une diminution de 95% du poids moléculaire en 120 jours et des pics
d'absorption correspondant a la formation de liaisons carbonyles et hydroxyles. Les capacités de
dégradation de deux enzymes, une oxydoréductase (laccase) et une peroxydase (glutathion

péroxydase) ont été mises en évidence.

4, Biodégradation des polymeéres biodégradables
Dans I'étude menée par Gambarini et al. (2021), il a été observé que le polymeére naturel PHB
est sujet a la dégradation par le plus grand nombre d'espéces, soit 126 especes bactériennes
et fongiques différentes qui sont potentiellement capables de dégrader ce bioplastique
biodégradable. Ainsi, une majorité de micro-organismes ont la capacité de stocker et de
dégrader les PHA en raison de la présence de la synthase des PHA (PhaC) et de la
dépolymérase des PHA (PhaZ) (Chen et al. 2020; Zhou et al. 2023). L'inactivation de PhaZ a
montré son influence positive sur I'accumulation de PHA chez Pseudomonas putida KT2442
(Cai et al. 2009). De plus, au moins 94 micro-organismes ont été identifiés comme ayant la
capacité de dégrader le polymeére synthétique PLA, dont 31 especes fongiques et 63 especes

bactériennes.
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5. Preuves de biodégradation
Les différentes études témoignant d’une biodégradation utilisent une ou plusieurs méthodes
qui présentent des avantages et des inconvénients. Les preuves de dégradation dépendent
donc des techniques appliquées, qui peuvent étre divisées en trois catégories principales,
celles qui détectent : i) les changements dans la structure du polymere, ii) la perte physique
de masse plastique et iii) la génération de métabolites plastiques. Le taux de biodégradation
peut étre surveillé en mesurant la quantité de CO; libéré (Viel et al. 2023). L'analyse
moléculaire du polymére par résonance magnétique nucléaire (RMN) et spectroscopie
infrarouge a transformée de Fourier (FTIR) peut également étre utilisée pour déterminer
I'occurrence de processus d'oxydation/hydrolyse au cours de la dégradation, ainsi que pour
détecter la présence de groupes fonctionnels de produits dégradés dans le polymére. La
dégradation abiotique du polymeére entraine la formation de groupes fonctionnels en surface,
tels que les cétocarbonyles, esters, vinyles et doubles liaisons, qui altérent la propriété
hydrophobe de la surface en plastique (Rogers et al. 2020). Une autre méthode pour étudier
la dégradation du plastique consiste a réaliser une évaluation directe en utilisant des

techniques de culture microbienne.

La dégradation du plastique peut étre aussi améliorée en combinant diverses techniques de
dégradation, par exemple, I'usage de consortiums microbiens (Syranidou et al. 2019). Les
changements les plus courants dans les polyméres suite a une dégradation sont la perte de
poids, la résistance a la traction, les changements chimiques et les changements a la surface
des plastiques (Annexe 2). Ces résultats combinés représentent la meilleure preuve a ce jour

de la biodégradation des plastiques.
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Focus sur les méthodes et approches mettant en évidence une dégradation de polymeéres

Tableau 3. Méthodes couramment employées pour évaluer les avantages et inconvénients de la dégradation du plastique (Zeghal et al. 2021).

Méthodes

Principes

Avantages

Inconvénients

Quantification de la perte

de masse

Mesure les modifications de la masse

des polymeres

Méthode la plus simple et la plus directe de
qguantifier 'ampleur de la dégradation des
polymeéres

Peu coliteuse

Peu précis

Libération possible de petites molécules a
I’écaillage de morceaux plus gros et insolubles,
notamment les microplastiques et
mésoplastiques

Longues durées expérimentales nécessaires
Augmentation de la masse en raison de
I'incorporation d’oxygéne et/ou de la fixation de

micro-organismes

Formation d'un halo de

dégradation

Apparition visuelle d’'un halo de
dégradation, zone plus claire autour
des colonies/thalles fongiquessur

gélose en présence de plastique

Facile

Présence d’agar, une autre source de carbone,
impliquant la réalisation de témoins (agar

comme seule source de carbone)
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minéralisation biotique ou abiotique

dans un cadre controlé

polymeére

A courte échelle de temps, peu probable que le
carbone polymeére soit complétement oxydé en

CO

Microscopie électronique a
balayage (MEB) /
Microscopie a force

atomique (AFM)

Image en éclairant une surface avec un

faisceau électronique de haute
intensité et en la balayant
Visualisation des changements

physiques au sein du polymeére

Images haute résolution de I'analyse surface
Détails sur la structure et la morphologie de
surface des résidus plastiques

Echelle nanométrique

Rapide

Nécessite une approche complémentaire

Spectroscopie infrarouge a

Détection et semi-quantification les

Aucun prétraitement de I'échantillon

Sensible

transformée de Fourier | changements dans [|'arrangement | Sensibilité et reproductibilité élevées
(FTIR) initial des polymeres, tels que l'ajout | Détection fiable de groupes fonctionnels
de groupes carbonyle pendant | polaires, tels que les cétones et les esters
I'oxydation carbonyles, typiques des voies de
dégradation par oxydation
Dosage des polymeres | Tracage du carbone marqué | Quantification des produits issus de la | Colt élevé

marqués au 13C

isotipiquement

dégradation du plastique

Raman

Détection de faibles concentrations de

Aucun prétraitement de I'échantillon
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substances chimiques telles que des
polluants ou des microparticules de

plastique

Sensibilité et reproductibilité élevées

Culture microbienne

Milieu défini inoculé avec une
population microbienne mixte ou des
souches microbiennes individuelles ou
des enzymes qui peuvent avoir été
spécialement sélectionnées pour un

polymeére particulier

Taux de dégradation plus rapide que dans les

conditions naturelles

Large éventail de caractéristiques des
microorganismes  (thermophiles,  aérobies,
anaérobies, pathogenes...)

Conditions de croissance optimales différentes
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Malgré |'absence de connaissances quant au mode d’action et au mécanisme de dégradation
exact, il existe de nombreuses preuves soutenant I'implication directe des champignons dans

la dégradation de divers types de plastiques.

En conclusion, cette introduction bibliographique visait a proposer une analyse approfondie
des défis posés par la prolifération des plastiques dans I'environnement, avec un focus sur
I’environnement marin. La croissance exponentielle de la production de plastique depuis le
milieu du XXe siecle, combinée a une dépendance accrue a I'égard de ces matériaux dans
divers secteurs, souligne l'urgence de trouver des solutions durables. La diversité des
polyméres plastiques et leur impact environnemental, notamment sur les écosystemes
marins et la santé humaine, ont été présentés, ainsi que les approches novatrices telles que
['utilisation de bioplastiques et la biodégradation microbienne offrant des pistes
prometteuses pour atténuer les impacts négatifs des plastiques. Cette introduction pose les
bases pour une exploration détaillée des interactions entre les communautés fongiques,
largement sous-étudiés et sous-exploités, et les déchets plastiques marins. Elle souligne
I'importance d'une approche multidisciplinaire pour comprendre la biogéographie de la
plastisphere et l'influence des facteurs environnementaux sur la colonisation fongique des
plastiques. La thése se structure autour de trois axes majeurs : (i) I'étude de la biogéographie
de la plastisphére, (ii) 'obtention isolats fongiques représentatifs d’'un point de vue
environnemental et I'évaluation de leurs capacités de dégradation de polyméres plastiques,
et (iii) une analyse ciblée d'une espéce modeéle a potentiel de dégradation de polyéthyléne.
Ce travail vise a apporter une contribution significative a notre compréhension des
mécanismes impliqués dans la colonisation et la biodégradation des plastiques marins,

ouvrant ainsi la voie a des stratégies de gestion environnementale plus efficaces et durables."
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RESULTATS
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Chapitre | - Diversité et dynamique fongiques lors de
I'immersion a long terme de plastiques conventionnels
et biodégradables dans |I'environnement marin
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| - Préambule

Année apres année, des millions de tonnes de polymeres sont produits a I'échelle mondiale,
et une part significative de cette production aboutit inévitablement dans tous les
écosystemes, qu’ils soient terrestres, atmosphériques, fluviaux ou marins, ces derniers étant
considérés comme le réceptacle final des déchets plastiques. Cette pollution plastique
océanique, résultant de I'accumulation croissante de déchets plastiques dans les océans a
I’échelle mondiale, représente donc un enjeu environnemental majeur. En milieu marin, les
polymeéres plastiques subissent une dégradation particulierement lente, fragmentant leur
structure en particules de faible taille, notamment sous forme de microplastiques. Ces
débris plastiques sont susceptibles de se disperser sur des milliers de kilométres carrés,

engendrant ainsi des conséquences écologiques d'une ampleur considérable.

Le concept de "plastisphere" désigne la colonisation des matrices plastiques par diverses
communautés microbiennes affiliées aux 3 domaines du vivant. Cependant, une analyse
bibliométrique permet de remarquer un contraste marqué entre le nombre d’études portant
sur les communautés bactériennes par rapport a celles axées sur les communautés

micro-eucaryotes, en particulier fongiques.

Dans le cadre de cette premiere étude, menée grace a plusieurs collaborations, deux types
d’'immersion ont eu lieu : dans des écosystemes naturels et dans des environnements
contr6lés (aquariums). Les objectifs étaient multiples : (i) explorer les communautés
fongiques associées aux polymeres par rapport a celles de I'eau de mer environnante, (ii)
étudier les différences de structures entre les communautés fongiques associées aux
polyméres conventionnels et biodégradables, et (iii) évaluer I'impact de la géographie et (iv)
du temps d'immersion sur |'évolution de la plastisphére fongique. Ainsi, des échantillons ont
été collectés dans I'océan Atlantique, I'océan Indien et la mer Méditerranée, couvrant une

période d'immersion de 1 a 365 jours.

L'analyse de la composition des communautés fongiques a été réalisée en utilisant une
approche culture-indépendante par séquencage metabarcoding ciblant deux marqueurs

génétiques, la région ITS2 et la région hypervariable V4 du géne 18S de I'ARNT.
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Ces analyses ont révélé une distinction et une complexité des communautés fongiques
associées aux polymeéres plastiques par rapport a celles présentes dans I'eau de mer
environnante, a l'instar des communautés bactériennes de la plastisphere par rapport a
celles de la fraction libre. Des différences significatives ont également été observées entre
les communautés fongiques associées aux polymeéres biodégradables et conventionnels,
avec une richesse et une diversité plus importantes sur ces derniers, probablement en raison
de leurs caractéristiques intrinseques. Les communautés fongiques ont également présenté
des différences significatives entre les sites d'échantillonnage, notamment entre les sites en
haute mer (Brest, Lorient et Le Port) et un bassin semi-fermé (mer Méditerranée). De plus,
pour le polymére conventionnel PVC, des stades successifs de développement et de
maturation du biofilm ont été observés aprés une immersion prolongée dans |'eau de mer,
avec un changement notable dans les communautés fongiques autour de 30 a 40 jours,
suggérant une dynamique de colonisation probablement associée a une transition de la
formation du biofilm vers des communautés distinctes liées au bio-encrassement. Dans
I'ensemble, cette étude renforce l'idée que le régne fongique constitue une composante

essentielle de la "plastisphere".
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Abstract: Plastics are associated with a worldwide pollution crisis, with strong negative impacts on
both terrestrial and aquatic ecosystems. In marine environments, various organisms are colonizing
plastic debris, but few studies have focused on fungal communities despite their non-trivial ecolog-
ical roles in the marine environment. In this study, different types of plastics (biodegradable and
conventional) immersed in marine natural environments and under laboratory controlled settings
were collected after long-term colonization. Using a metabarcoding approach targeting two genetic
markers, namely, the ITS2 region and the V4 hypervariable region of the 185 rRNA gene, we high-
lighted that fungal communities associated with plastic polymers were distinct from those found in
the surrounding seawater. They also differed significantly between sampling locations and the nature
of immersed polymers, indicating that fungal colonization was impacted by the sites and types of
plastics, with clear dissimilarities between conventional and biodegradable polymers. Specifically for
the conventional PVC polymer (Polyvinyl chloride), we also observed the successive stages of biofilm
development and maturation after long-term immersion in seawater. A noticeable change in the
fungal communities was observed around 3040 days in natural settings, suggesting a colonization
dynamic likely associated with a transition from biofilm formation to distinct communities likely
associated with biofouling. Overall, this study strengthens the idea that the fungal kingdom is an
integrated part of the “plastisphere”.

Keywords: plastisphere; marine fungi; diversity; colonization dynamics; biodegradable vs. conventional
plastics

1. Introduction

Global plastic production almost doubled from 2002 to 2020, now reaching 367 million
tons per year [1]. Plastic mismanagement, estimated at around 30 million tons per year [2],
generates, inter alia, plastic leakage into the natural environment. Recent studies estimated
that 3-10% of annual mismanaged plastic waste ends up in the marine environment [3,4].
Marine plastic litter poses complex multifaceted issues for ecosystems, human health, the
economy, and even the climate, as it affects the oceans’ ability to sequester carbon [5]. Land-
based sources are recognized as the main cause of marine plastic pollution, accounting for
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approximately 80% of total marine debris, largely composed of single-use plastics (~50%),
while sea-based sources, primarily composed of fishing gear, account for around 20% [6,7].
Plastic is now considered a marker of the Anthropocene Epoch [8], an informal unit of
geological time that marks the start of human impact on geology and ecosystems, and has
also led to the term “Plastic age” [9].

Microplastics (MPs), mainly resulting from the physical, chemical, and biological frag-
mentation of larger plastic wastes, dominate the marine plastic debris found on the ocean
surface and are generally composed of conventional polymers: polyethylene (PE, ~55%),
polypropylene (PP, ~15%), or polystyrene, (PS, ~10%) [10]. These polyolefins appear refrac-
tory to biodegradation because of their hydrophobic nature and high molecular weight [11].
This is also the case for PE with pro-oxidant additives (OXO), which has been shown to
be poorly biodegradable, or even not biodegradable, in the marine environment [12,13].
On the other hand, biodegradable plastics, still far from replacing the global demand for
conventional ones, with a global production volume of 3.8 million tons, representing ~1%
of the total plastic production [14,15], do exist. These biodegradable plastics can be classi-
fied into two categories: (i) those derived from fossil resources but biodegradable under
some specific conditions, such as poly(1,4-butylene adipate-co-1,4-butylene terephthalate)
(PBAT) and polycaprolactone (PCL), and (ii) those bio-based, such as polylactic acid (PLA)
and poly(3-Hydroxybutyrate-co-3-Hydroxyvalerate) (PHBV) [16,17]. PLA is efficiently
decomposed under specific conditions such as industrial composting environments, re-
quiring temperatures of >50 °C, while its biodegradation in seawater is negligible [18].
PHBYV shows efficient biodegradability in the ocean, with films being completely disinte-
grated after 9 months in seawater [19] or with a ~90% biodegradation after 45 days [20].
Other authors have found different PHBV biodegradation rates, with the observed varia-
tions being attributed to different polymer molecular weights and/or different immersion
sites (characterized by different temperatures, different microbial communities, etc.) [19].
PCL also exhibits high biodegradability in numerous environments, including the marine
environment, with biodegradation rates similar to those of PHBV [21,22].

Pieces of plastic debris, either biodegradable or not, which end up in the oceans are
rapidly covered by organic matter, forming an ecocorona, a unique layered structure that
alters the hydrophobicity of the plastic surfaces, and which allows for microbial attachment
and colonization [23-25]. Marine microbial communities colonizing marine plastic debris,
known as the “plastisphere” [26], rapidly form a complex biofilm within minutes/hours [25]
to 15-30 days, usually leading to a mature biofilm [27,28]. The literature on the colonization
dynamic in terms of prokaryotic communities fluctuates with research studies highlighting
Alphaproteobacteria at early stages and Gammaproteobacteria at later ones [23], while
others revealed an opposite trend [29,30]. Recently, Latva et al. (2022) [25] detected
the importance of the Bacteroidetes as a pioneering phylum (min/h), then outreached
by Gammaproteobacteria, and later by Alphaproteobacteria. A recent meta-analysis of
35 studies specifically targeting conventional plastic matrices clearly demonstrated that
environmental variables, rather than polymer type, appear as key factors affecting the
prokaryotic composition of the plastisphere [31].

The microeukaryotic component of the plastisphere has been largely overlooked to
date. Most metabarcoding studies targeting microeukaryotes have targeted the V4, V7,
or V9 regions of the 185 rRNA gene and highlighted the occurrence of diatoms (Stra-
menopiles) as early colonizers, while high occurrence of dinoflagellates (Alveolata), algal
species, and even metazoan taxa represent a significant fraction of the eukaryotic communi-
ties [26,32-36]. Still, co-occurrence networking analysis suggests that microeukaryotes play
a limited role in the mature biofilm compared to bacteria [34]. Kettner et al. (2017) [37] tar-
geted the V4 region of the 185 rRNA gene to assess the relative part of fungal contribution to
microeukaryotic communities. Around 1/5th of all taxa was affiliated with the fungal king-
dom and, more precisely, to the Ascomycota, Basidiomycota, and Chytridiomycota phyla,
differing from fungal communities in the surrounding water, among sampling sites and
polymer types. Other studies targeting the ITS2 genetic marker (i.e., [38]) detected mainly
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Ascomycota and Basidiomycota on PE samples without specific shifts, either temporal or
geographical, in community composition. Using conventional plastic samples collected
from surface waters of the western South Atlantic and Antarctic Peninsula, Lacerda et al.
(2020) [39] highlighted similar trends in terms of community composition, with dominance
of Ascomycota and Basidiomycota, and no distinct geographical differences. However,
there is still a scientific gap for marine fungal communities associated with biodegrad-
able plastics. As the bacterial and fungal abundance and diversity vary greatly between
conventional and biodegradable plastics under terrestrial conditions [40], it is possible
to hypothesize that the architecture of fungal communities will also differ in the marine
environment, as it was likewise proven for marine bacterial communities (e.g., [18,41]).

Culture-based approaches have also been used to delve deeper into the colonization of
plastics by fungi, with recent results supporting some molecular-based data showing two
thirds ascomycetes and one third basidiomycetes, with some taxa being different compared
to sediment fungal communities [42]. The latter study also highlighted the biodegradation
potential of the fungal plastisphere, with some detected taxa already known as able to
biodegrade plastic polymers (e.g., PE and polyurethane, PU). To date, certain marine fungal
isolates appear able to efficiently degrade plastics, such as, for example, Zalerion maritimum
ATCC34329 [43] or Alternaria alternata FB1 [44] on PE.

In this study, our aim was to characterize the fungal communities associated with
different plastics polymers in various marine environments using a multi-marker metabar-
coding approach targeting the ITS2 region and the V4 hypervariable region of the 185 rRNA
gene. We intend to better understand the influence of (i) plastic type (i.e., conventional—PE,
aged PE (PEO), OXO, PP, and PVC—vs. biodegradable—PCL and PHBV—polymers), (ii)
geographical location (Atlantic ocean, Indian ocean, Mediterranean Sea), and (iii) immer-
sion time (from 1 to 365 days) on fungal colonization dynamics.

2. Materials and Methods
2.1. Sample Collection

Two types of plastic material immersions were performed. The first type corresponded
to immersion in natural settings in several French coasts (i) in the Toulon (43°06'25"
N; 5°55’41" E), and the Banyuls-sur-Mer (42°29'300” N; 3°08'700” E) bays in the north-
western Mediterranean Sea, (ii) in the bay of Lorient (Kernevel Harbor, 47°43/8.0178" N;
3°22'7.2048"” W) along the south coast of Brittany, (iii) in the bay of Brest (Pointe du Chateau;
48°20'06.19” N, 4°19'06.37" W) in the Atlantic Ocean, and (iv) in the Reunion Island (Le
Port, 20°56'03" S, 55°17'0.6” E) in the Indian Ocean (complementary information described
in [29,45,46] (Figure 1A, and Supplementary Table S1). The second type corresponded to
immersion in controlled conditions in aquariums in the dark, with direct circulation to
the sea by pumping seawater from 30 m from the coast and 4 m deep in the Banyuls Bay
(complementary information described in Odobel et al. 2021 [47]) (Figure 1A). Depending
on the site, various polymers among PVC (as panels), PE, PP, PEO, OXO, PCL, and PHBV
(as polymer films), were incubated for specific durations with various sampling times
(Figure 1B).

As a special note, the experimental design for plastic immersion in the Bay of Brest
also integrated the effect of different tidal regimes on microbial colonization, as detailed in
Lemonnier et al. (2022) [46]. Briefly, PE, PP, and PVC pellets were deployed in clean nylon
mesh bags at different tidal positions in the Bay of Brest in order to test the influence of two
parameters on microbial community composition: (i) the position in the foreshore (subtidal
versus. intertidal, the latter being influenced by regular cycles of immersion and emersion)
and the position in the water column (water column versus water-sediment interface).
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Figure 1. (A) Map of France and French territories presenting the sampling locations and the studied
plastic types. (B) Timeline representing incubation times (days) for the different studied plastic types
with the corresponding immersion methods. Meaning of polymer acronyms: PCL (Polycaprolactone),
PHBV (Poly(3-hydroxybutyrate-co-3-hydroxyvalerate), OXO (Oxodegradable-Polyethylene), PEO
(Oxidized Polyethylene), PE (Polyethylene), PP (Polypropylene), and PVC (Polyvinyl chloride).

2.2. DNA Extraction, Amplification and Sequencing

DNA extraction was performed from both the polymers and surrounding seawater
(as reference) at all sampling times using (i) the PowerBiofilm DNA isolation kit (Qiagen,
Courtaboeuf, France) for Toulon, Banyuls-sur-mer, Lorient, and Le Port PVC samples,
as detailed in Catao et al. (2021) [45] or (ii) a phenol-chloroform extraction method for
polymers immersed in the Bay of Brest, as detailed in Lemonnier et al. (2022) [46], and
those incubated in an aquarium with direct seawater circulation from the Banyuls Bay,
as detailed in Odobel et al. (2021) [47]. DNA extracts were used as template for individ-
ual semi-nested PCR amplification of either the ITS2 rRNA region or the V4 region of
the 18S rRNA gene. Fungal ITS2 region amplicons were generated using the 5.85-Fun
(5'-AACTTTYRRCAAYGGATCWCT-3') and ITS4-Fun (5'-AGCCTCCGCTTATTGATAT-
GCTTAART-3') primers and customized thermocycling parameters [48] after a first PCR
amplification using the fungal-specific primer ITS1f (5')-CTTGTCATTTAGAGGAAGTAA-
3’)) and the general primer ITS4 (5')-TCCTCCGCTTATTGATATGC-3")). A similar strategy
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was used to generate fungal 185 amplicons using a semi-nested PCR approach with the
use of primers nu-ssu-0817 (5'-TTAGCATGGAATAATRRAATAGGA-3') and nu-ssu-1536
(5’-TCTGGACCTGGTGAGTTTCC-3) for the first PCR and nu-ssu-0817 (5'-TTAGCATGG
AATAATRRAATAGGA-3') and nu-ssu-1196 (5-TCTGGACCTGGTGAGTTTCC-3') [49]
for the second amplification following customized parameters [50]. PCR products were
visualized by agarose gel electrophoresis and iTAG sequenced at Eurofins Genomics using
Mumina MiSeq PE300 chemistry.

2.3. Bioinformatics and Statistical Analyses

Raw data were analyzed with the SAMBA V3.0.1 workflow (https://github.com/
ifremer-bioinformatics/samba, accessed on 4 March 2023) [51], a standardized and autom-
atized metabarcoding analysis tool developed by the Ifremer Bioinformatics Department
(SeBiMER). SAMBA was developed using the NextFlow workflow manager [52] and con-
sists of three main parts: data integrity checking, bioinformatics processes, and statistical
analyses. This workflow uses QIIME 2 [53] and DADA2 (Divisive Amplicon Denoising
Algorithm) [54] with default parameters (unless indicated) and was processed here to
analyze the generated ITS2 and the V4 region of the 185 fungal iTags. Raw data were first
filtered (primer removal, removal of reads with incomplete or incorrect primer sequences)
using Cutadapt [55]. The ASV (Amplicon Sequence Variants) clustering method was then
applied using DADA?2 [54] following a four steps approach: filtering (quality, sequencing
error correction), pairwise read merging, inference of sample ASVs, and chimera identi-
fication. The first stage assesses the quality of the data and executes quality filtering by
cutting the endpoints of the reads in order to obtain the highest percentage of data in the
samples. As the iTag datasets were sequenced in numerous runs, including ITS2 and 185
runs, an optimization step was performed to determine the best threshold (in terms of
length of read trimming) for each run (Supplementary data). To counteract the known
overestimation of diversity generated by DADA2, a complementary step of ASV cluster-
ing was performed using dbOTU3 [56]. The generated ASVs were then taxonomically
assigned using a Naive Bayesian method against the SILVA V138 [57] and UNITE V8§ [58]
databases. As suggested by McMurdie et al. (2014) [59], the DESeq2 method [60] was
chosen as another data normalization alternative to rarefaction. Additionally, the statistical
framework called ANalysis of COmposition of Microbiomes ANCOM was used for the
comparison of the microbiome composition [61]. The R phyloseq object generated by the
SAMBA workflow was used for all diversity analyses. The alpha diversity, for intraspecific
diversity comparisons, was investigated using four indices: Chaol, Shannon, Simpson’s
inverse, and Pielou. Bubble plots were performed using R software version 3.6.1 (ggplot2
package) and used to depict the taxonomic assignment of ASVs at the phylum and genus
levels. An interspecific comparison of samples was also performed as part of the beta
diversity analysis using an ordination analysis (i.e., Principal Coordinate Analysis -PCoA-)
and a hierarchical ascendant classification analysis.

3. Results
3.1. Long-Term Immersion of PVC in Natural Settings

The following results were obtained for a single type of polymer, namely PVC, that
was immersed under natural conditions in different marine environments for a duration
of up to one year. The fungal communities, as revealed by ITS2 and the V4 region of the
18S genetic markers, were found to be more diverse on plastic compared to those in the
surrounding seawater and were mainly structured by the geographic location.

For the 48 studied PVC samples (panels and pellets), Illumina Miseq DNA sequencing
generated 7,779,430 matched sequences for ITS2 and 1,667,500 for the V4 region of the 185
rRNA gene. The ITS2 data set contained 3954 fungal ASVs, while the V4 region of the 185
data set contained only 769 fungal ASVs.
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3.1.1. Analysis Based on the ITS2 Dataset

The alpha diversity was measured using the Chaol, Pielou, Shannon, and Simp-
son indices (Supplementary Table 52). Among all evaluated factors, ‘Location” (Toulon,
Banyuls-sur-mer, Lorient, Brest, and Le Port), ‘Incubation time” (from 1 to 365 days) and ‘En-
vironment’ (plastic vs. seawater), the first two were very highly significant for all diversity
indices (Figure 2A,B). For the Shannon and Pielou indices (Figure 2C), the ‘Environment’
variable indicated a significant difference, distinguishing free fungal populations in seawa-
ter from those linked to plastics (only 38 ASVs in common between the plastic-associated
communities and the free living ones, meaning ~1% of the total ASVs). Lower index values
were observed in the surrounding seawater samples (108 unique ASVs, representing less
than 3% of the total ASVs) compared to the plastic samples (3808 unique ASVs), indicat-
ing a lower diversity and equitability of fungal communities in seawater compared to
plastic-associated ones. Banyuls-sur-mer had the highest diversity of fungal communities,
followed by Brest, Toulon, Lorient, and Le Port (Figure 2A). Toulon and Banyuls-sur-Mer,
both in the Mediterranean Sea, presented the highest number of shared ASVs (1 = 95), with
other locations having less than 55 ASVs in common.
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Figure 2. Alpha diversity indices and their associated significance, based on the ITS2 dataset for the
variables (A) “Location”, (B) “Immersion time” (days), and (C) “Environment”. “***” represents a

very highly significant influence of the evaluated factor.

Immersion time also affected the richness and diversity of fungal communities. A
sinusoidal-like trend can be observed on Figure 2B with increasing diversity values from
0 to 7 days, followed by a reduction from 8 to 30 days and then an increasing amplitude,
with accentuated crest values at days 75 and 365. The highest number of shared ASVs
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throughout the different immersion durations was only found at later immersion stages,
i.e., between days 75 and 365 (77 ASVs shared), followed by days 63 and 70 (52 ASVs
shared) and days 91 and 147 (51 ASVs in common), suggesting a putative stabilization of
fungal communities attached to PVC after several weeks of immersion.

For beta diversity, the three factors ‘Location” (p-value = 0.0001), ‘Incubation time’
(p-value = 0.0001), and ‘Environment’ (p-value = 0.0081) showed highly significant dif-
ferences between samples (Figure 3). For the ‘Location’ variable, explaining 11% of the
variation, samples collected in Brest, Lorient, and Le Port differed from those collected
in Banyuls-sur-Mer and Toulon (Figure 3A). As a result, fungal communities from the
Atlantic/Indian Ocean (Lorient, Brest/Le Port) and the Mediterranean Sea (Toulon and
Banyuls-sur-mer) differed significantly. Furthermore, the communities sampled in the
Atlantic Ocean also differed between Brest and Lorient. For the ‘Immersion duration’
variable, explaining 27.6% of the variation, normalized PCoA and hierarchical clustering
(Figure 3B,D) showed that there was also a distinction between the time point samples,
in addition to the differentiation by location. Indeed, for the location with the highest
number of time points, i.e., Toulon (9 time point samples from 1 to 365 days), a colonization
dynamic was observed with a clear dissimilarity between fungal communities from 1 to
30 days compared to 75 and 365 days. Regarding PVC samples immersed in Brest (8 time
point samples from 7 to 147 days), no such trend was observed, suggesting that different
immersion conditions (immersion site influenced by tide in Brest site contrary to Toulon)
affect the colonization dynamic and unbalance the architecture of fungal communities.
According to DESeq2, normalized PCoA based on Bray-Curtis dissimilarities for the “En-
vironment’ variable (Figure 3C), representing 1.6% of the variation, samples taken from
polymers differed from those retrieved from surrounding seawater.
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Figure 3. Principal Coordinate Analysis (PCoA) of the similarity in fungal community composition,
based on the ITS2 dataset, showing the relationship between the variables “Location” (A), “Immersion
time” (days), (B) and “Environment” (C), and the significance of each variable. (D) Hierarchical
clustering of the samples based on the variable “Incubation time”.”**” and “***” represent a highly
and a very highly significant influence of the evaluated factor, respectively. The PCoA was generated
using Bray—Curtis dissimilarity as the distance measure, with each point representing a sample.
Ellipses connect groups of samples that were subjected to the same conditions.
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A bubble plot for the ‘Location” variable was used to display taxonomic diversity at the
phylum and genus levels (Figure 4A,B). Ascomycota, Chytridiomycota and Basidiomycota
were present in all sites, albeit at different proportions. Ascomycota was the most common
phylum in Toulon (60.6%), Banyuls-sur-Mer (58.5%), followed by Le Port (32%), Brest
(26.5%) and Lorient (20%). ASVs affiliated with the Basidiomycota phylum accounted
for 20.4% of the community in Le Port, 13.7% in Banyuls-sur-Mer, 13.4% in Toulon, and
4.7% in Brest and Le Port. Brest had the highest concentrations of ASVs identified as
Chytridiomycota (18.1%) and Rozellomycota (11.1%). ASVs affiliated with the phylum
Chytridiomycota accounted for 5.1% of the fungal population in Lorient, 4.8% in Banyuls-
sur-Mer, 3.8% in Le Port, and 3.5% in Toulon. All taxa appeared distributed unevenly
between sites (Figure 4A). Brest had the highest diversity (52.1%), followed by Toulon
(39.2%), Banyuls-sur-mer (5.6%), Lorient (1.6%), and Le Port (1.5%).
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Figure 4. Bubble-plot representing the proportions of phyla or genus, based on the ITS2 dataset,
according to the variables (A,B) “Location”. (C,D) “Immersion time” (days). (E,F) “Environment”.
The listed genera correspond to the 10 most abundant genera, also containing 2 genera identified as
differentially abundant using ANCOM (Alternaria and Engyodontium), and one extra genus that was
also highlighted by ANCOM (Ciborinia).

Alternaria appeared to be the most ubiquitous taxon based on its detection in all sites,
albeit at different proportions in Lorient (4.5%), followed by Banyuls-sur-Mer (2.2%), Toulon
(2.2%), Le Port (1.7%), and Brest (0.9%). ASVs affiliated with Penicillium (5.1%), Aspergillus
(2.9%), Knufia (2.6%), Alternaria (2.2%), Mycosphaerella (2%), Entyloma (2%), Lobulomyces
(0.6%), Papiliotrema (0.3%), and Candida (0.2%) were mostly retrieved in Toulon. Banyuls-sur-
Mer had the same composition but different abundances, with the exception of Lobulomyces
(Figure 4B). For this site, Penicillium (5.4%) was the most common genus, followed by
Aspergillus (2.8%), Alternaria (2.2%), Entyloma (0.9%), Mycosphaerella (0.9%), Candida (0.4%),
Knufia (0.3%), and Papiliotrema (0.2%). Entyloma was the most common genus (16.1%) in
Lorient. Engyodontium was exclusively found in Le Port (10.1%). For this site, Aspergillus
and Penicillium were retrieved at close proportions, i.e., 3.9% and 2.5% respectively. At the
genus level, Brest was dominated by Lobulomyces (1.4%), Papiliotrema (1.2%), Candida (1.0%),
Alternaria (0.9%), Mycosphaerella (0.8%), Penicillium (0.5%), and Aspergillus (0.4%).

The Ascomycota phylum was present at all immersion times, with a higher relative
abundance proportion of ASVs at 75 (70.2%) and 365 (67.4%), then at days 1 (57.3%), 4
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(53.3%), 12 (52.7%), 20 (52.8%), and 28 (56.5%), and thus was globally consistent with
the crests of the sinusoidal-like trend that was previously highlighted (Figure 4C). The
Basidiomycota phylum was present at all immersion times, with higher abundance at days
1(23.2%), 4 (23.9%), and 8 (21.4%), as was the Chytridiomycota phylum, but with lower
abundance from days 0 to 30 (mean = 8.6% and median = 4.9%) and higher abundance
from days 35 to 365 (mean = 12.2 and median = 14%). Despite low abundance during
the first days of immersion (until 30 days of immersion), the Monoblepharomycota and
Rozellomycota phyla were mostly present in the latter stages, from 35 to 365 days of
immersion. Blastocladiomycota were exclusively found at days 63, 70, 91, 98, and 147.
The Aphelidiomycota and Glomeromycota phyla were only present at days 30 and 75,
respectively, and 70 for Glomeromycota and 365 for Aphelidiomycota. Mucoromycota
were present at days 75 and 365, while Mortierellomycota were present only at the end of
the immersion period (365 days). Two genera were identified as differentially abundant
based on immersion times using ANCOM. The first is the genus Alternaria, which was more
prevalent during the early stages of colonization (mean from days 0 to 30 = 2.3% vs. mean
from days 35 to 365 = 0.8%) (Figure 4D). The second genus is Ciborinia, which was only
found at days 35 (1.0%) and 70 (0.2%). Penicillium citrinum was observed at days 75 and 365,
whereas Chaetomium globosum was identified at days 12 and 365. Aureobasidium pullulans
was detected at various times (days 0 to 4, then from 8 to 35, followed by days 63 to 75, and
day 365).

According to the ‘Environment’ variable (i.e., PVC vs. surrounding seawater), all
phyla showed a contrasting proportion (Figure 4E). Ascomycota accounted for more than
a one-third of the overall diversity (41.6%), with a relative proportion on plastic of 42%
and in surrounding seawater of 0.3%. The Chytridiomycota phylum followed, with a total
diversity of more than 11.2%, found mainly on plastics (11.2%) rather than in surrounding
saltwater (0.1%). The Basidiomycota phylum, which accounted for 8.8% of the global
diversity, had a higher relative proportion on plastics (8.9%) than in seawater (0.04%).
Rozellomycota (7.1%), Blastocladiomycota (0.1%), Mucoromycota (0.1%), Aphelidiomycota
(0.04%), Glomeromycota (0.03%), and Mortierellomycota (0.01%) were identified solely on
plastics and with low relative abundance.

The Penicillium (2.6% vs. 0.03%), Alternaria (1.5% vs. 0.01%), Aspergillus (1.6% vs.
0.004%), Knufia (1.0% vs. 0.01%), and Mycosphaerella (1.3% vs. 0.01%) genera were all found
in higher abundance on PVC compared to the surrounding seawaters (Figure 4F). The
Entyloma genus was identified only on plastics (1.1%). On the other hand, the Engyodontium
genus, on the basis of ANCOM, was identified as a differentially abundant taxon and was
exclusively abundant in the surrounding seawater (0.1%). At the species level, Aureoba-
sidium pullulans, Chaetomium globosum, and Penicillium citrinum were detected as almost
exclusively associated with PVC.

Data on environmental variables (temperature, pH, and salinity) were all available
for Banyuls-sur-Mer, Lorient, Le Port, and Toulon. Using this dataset, the “Temperature’
variable indicated a significant difference across samples in terms of beta diversity visu-
alization (p-value = 0.0001) (Supplementary Figure S1). For the Brest location, for which
only the environmental variable “Temperature” was available, the Shannon index was
exclusively significant (p-value = 0.000169).

Additionally, for the Brest location, beyond PVC, PE, and PP were also immersed, but
no difference was observed between these three conventional plastic polymers in terms of
alpha and beta diversity (Supplementary Figure S2A,B), suggesting that in the tested condi-
tions, the type of plastic matrix had a negligible impact on fungal colonization. Interestingly,
the fungal community composition on plastic pellets was significantly influenced by the
tidal regimes. As shown in Supplementary Figure S2C,D, fungal communities associated
with PVC pellets deployed in the intertidal area and height-positioned (water column),
which were thus strongly influenced by fluctuations in temperature, UV radiation, and
desiccation, differed from those associated with plastic pellets deployed in subtidal areas
or intertidal areas but maintained in the seawater—sediment interface.
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3.1.2. Analysis Based on the V4 Region of the 18S rRNA Gene

Results generated using this genetic marker were largely consistent with those related
to the ITS2, with significant effects of location, environment, and immersion time on alpha
and beta diversity. Detailed results developed below highlight slight difference, mainly
due to the smaller number of total fungal ASVs obtained using the V4 region of the 185
rRNA gene data set (769 ASVs compared to the 3954 ASVs for ITS2).

The Chaol, Pielou, Shannon, and Simpson indices were used to calculate alpha
diversity (Supplementary Table S3). All diversity indices were very highly significant for
the ‘Location’ (Toulon, Banyuls-sur-mer, Lorient, Brest, and Le Port), ‘Incubation time’ (from
days 1 to 365), and ‘Environment” (plastic vs. surrounding seawater) variables (Figure 5).
Banyuls-sur-mer showed the greatest richness, followed by Toulon, Brest, Lorient, and
Le Port. This trend aligns with the results from the ITS2 analysis, albeit that Toulon
presented in this case higher richness than Brest, a difference that may be attributed to the
smaller number of total fungal ASVs obtained in the 185 data set, as shown in Figure 5A.
Indeed, the fact that the V4 region of the 185 rRNA gene data set generated 5 times fewer
ASVs compared to the ITS2 data set may have resulted in lower representation of some
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Figure 5. Alpha diversity indices and their associated significance, based on the V4 region of
the 18S rRNA gene dataset for the variables (A) “Location”, (B) “Immersion time”, (days) and
(C) “Environment”. “*”, “**” and “***” represent a significant, highly significant, and very highly
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significant influence of the evaluated factor, respectively.
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Toulon and Banyuls-sur-Mer, both in the Mediterranean Sea, presented the highest
number of common ASVs (n = 77). The other sites had fewer than 30 ASVs in common,
consistent with the ITS2 dataset. The period of immersion also influenced the diversity of
fungal populations, as shown in Figure 5B, showing a similar sinusoidal trend as obtained
with the ITS2 dataset, albeit less pronounced. The highest number of shared ASVs was
found at the later stages of immersion, i.e., between days 75 and 365 (24 shared ASVs),
but also between days 4 to 8 (11 shared ASVs), indicating an early colonization and then a
putative stabilization of the fungal communities associated with PVC after several weeks
of immersion, as detected for the ITS dataset. The ‘Environment’ variable revealed a
significant difference, distinguishing free fungal populations in seawater from those linked
with plastics (Figure 5C). Interestingly, no ASV was shared by the polymer-related and the
so-called free-living communities. The diversity indices were lower in the surrounding
seawater samples (18 unique ASVs) compared to the plastic samples (751 unique ASVs),
indicating that fungal communities in seawater were less diverse and unequal than those
associated with PVC.

In terms of beta diversity, the ‘Location” (p-value = 0.0001) and ‘Incubation time’
(p-value = 0.0001) variables were very highly significant, and the ‘Environment’ variable
to a lesser degree (p-value = 0.0380) (Figure 6). Samples collected in Brest, Lorient, and
Le Port appeared different from those collected in Banyuls-sur-Mer and Toulon for the
“Location’ variable, which explained 19% of the variation (Figure 6A). As a result, the fungal
communities in the Atlantic/Indian Ocean (Lorient, Brest/Le Port) and the Mediterranean
Sea (Toulon and Banyuls-sur-mer) differed greatly, which is consistent with the ITS2 dataset.
Samples collected from plastics differed from those obtained from the surrounding seawater,
according to the DESeq 2 standardized PCoA based on Bray—Curtis dissimilarities for the
‘Environment’ variable (Figure 6C), accounting for 1.4% of the variation.
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Figure 6. Principal Coordinate Analysis (PCoA) of the similarity in fungal community composition,
based on the V4 region of the 18S rRNA gene dataset, showing the relationship between the vari-
ables “Location” (A), “Immersion time” (days), (B) and “Environment” (C), and the significance of
each variable. (D) Hierarchical clustering of the samples based on the variable “Incubation time”.
“*”, and “***” represent a significant, and a very highly significant influence of the evaluated factor,
respectively.The PCoA was generated using Bray—Curtis dissimilarity as the distance measure, with
each point representing a sample. Ellipses connect groups of samples that were subjected to the
same conditions.
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To represent the taxonomic diversity at the phylum and genus levels, a bubble plot
for the variable ‘Location” was created (Figure 7). Although both ASVs affiliated with the
phyla Ascomycota and Basidiomycota were found, only those affiliated with Ascomycota
predominated at each location (Figure 7A). Ascomycota accounted for 77.4% of the popula-
tion in Le Port, 76.9% in Banyuls-sur-Mer, 71.9% in Toulon, 64.4% in Lorient, and 43.0%
in Brest. Lorient (35.6%), Toulon (22.1%), Banyuls-sur-mer (19.7%), Brest (15.2%), and Le
Port (5.5%) had the highest concentrations of Basidiomycota. Chytridiomycota, which was
absent in Lorient, and made up 36.3% of the population in Brest, 17.0% in Le Port, 4.5% in
Toulon, and 3.1% in Banyuls-sur-Mer. Mucoromycota was only found in Toulon (0.8%) and
Brest (0.1%), while Cryptomycota was detected in Brest (5.5%), Banyuls-sur-mer (0.4%),
and Toulon (0.3%). Using ANCOM, the genera Lobulomyces, LKM11, and Cladosporium
were identified as differentially abundant taxa, indicating their significant abundance in
at least one location (Figure 7B). Consistent with results generated using the ITS2 dataset,
taxa appeared irregularly distributed among locations, with Toulon accounting for 58.1%
of the whole taxa, followed by Brest (32.1%), Banyuls-sur-Mer (7.6%), Le Port (1.1%), and
Lorient (1.0%).
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Figure 7. Bubble-plot representing the proportions of phyla or genus according to the variables (A,B)
Location, (C,D) “Immersion time” (days), and (E,F) “Environment”. The listed genera correspond
to the nine most abundant genera, also containing three genera identified as differentially abun-
dant using ANCOM (Cladosporium, LKM11 and Lobulomyces), and two extra genera that were also
highlighted by ANCOM (Cystofilobasidium and Naganishia).

At all immersion times, the phylum Ascomycota was present (Figure 7C), with a higher
relative abundance between days 1 and 30 (mean of 72.2%) compared to days 35 to 365
(mean of 50.6%). The Basidiomycota phylum, although absent at days 0 and 10, was present
in comparable proportions from day 1 to 30 (mean of 19.4%), and days 35 to 365 (mean
of 17.3%). The Mucoromycota phylum was only present in low abundance at several
incubation times (days 12, 20, 30, 63, 75, with a mean of 0.6%), but accounted for 1.0% and
1.5% of the relative abundance at days 75 and 365, respectively, consistent with the ITS2
data set. The Cryptomycota phylum was mainly present from days 35 to 365 (mean of 5.2%),
with only a presence at day 7 (4.1%) in the early incubation stage. The Chytridiomycota
phylum was also prevalent in the late immersion times (days 35 to 365), with a mean
relative abundance of 26.6%.
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On the basis of ANCOM, the Lobulomyces, Cladosporium, Cystofilobasidium, and Nagan-
ishia genera and the environmental clade LKM11 were identified as differentially abundant
taxa, showing that these genera are significantly abundant at certain immersion times
(Figure 7D). The Lobulomyces genus (mean from days 0 to 30 of 0.6% vs. mean between days
35 and 365 of 5.3%), as well as the environmental clade LKM11 (mean from days 0 to 30 of
0.4% vs. mean between days 35 and 365 of 5.0%) were more prevalent in later immersion
times. Cystofilobasidium was more abundant in the early stages of incubation (mean of 0.4%)
than in the later stages (mean of 0.3%) at days 4, 7, and 8, as well as other genera such as
Cladosporium (mean from days 0 to 30 of 7.5% vs. mean between days 35 and 365 of 3.4%).

The ‘Environment’ variable (comparison of plastics vs. surrounding seawater) revealed
that all phyla had a differential proportion (Figure 7E). The Ascomycota accounted for about
two-thirds of the overall diversity (63.0%), with a 62.8% relative proportion on plastics
and a 95.1% relative proportion in the surrounding seawater. The Basidiomycota phylum,
although weakly represented, showed a larger relative proportion on plastics (19.7%) than
in the surrounding seawater (4.9%). The Chytridiomycota (14.8%), Cryptomycota (1.9%),
and Mucoromycota (0.5%) phyla were only detected on PVC samples.

Although results generated using the genetic marker ITS2 and those using the V4 re-
gion of the 185 rRNA gene were largely consistent, some genera identified using ITS2 were
not detected in the 185 dataset (for example, Alternaria, Aspergillus, Knufia, Mycosphaerella),
a difference that may be due to significantly lower richness and diversity compared to the
ITS2 dataset (Figure 7F). The Rhodotorula genus was identified in higher concentrations in
the surrounding water compared to PVC samples (4.9% vs. 0.5%). The low diversity and
richness reported in the surrounding seawater may explain why many genera were only
detected on plastics using the V4 region of the 185 rRNA gene, namely, Malassezia (3.6%),
Lobulomyces (2.5%), the environmental clade LKM11 (1.9%), Cladosporium (0.03%), unidenti-
fied Sordariomycetes (0.3%), Taphrina (0.3%), Trechispora (0.1%), and Classicula (0.1%).

3.2. Long-Term Immersion of Plastics in Controlled Conditions

A second set of results was obtained for different plastic types, either conventional
(PEO and OXO) or biodegradable (PCL and PHBV), immersed in aquariums in Banyuls-
sur-Mer, with direct circulation to the Mediterranean Sea in darkness. A fungal community
structure was highlighted and appeared unique and relatively complex, depending on the
considered plastic type and dynamic.

[llumina Miseq DNA sequencing generated 1,059,789 paired sequences for the 24 poly-
mer film samples incubated in direct-to-sea aquariums. These iTAGs generated 138 fungal
ASVs (Supplementary Table S4). The tested variables were ‘Environment” (plastics vs.
seawater), “Type of plastics’ (conventional vs. biodegradable), and ‘Incubation time” (from
3 to 206 days) (Figure 8). No difference was observed for the “Type of plastics” and ‘Incu-
bation time’ variables (Figure 8B,C); only the “‘Environment’ variable showed significant
difference for the Chaol index (p-value = 0.0396), while the InvSimpson index appeared
close to 0.05 (p-value = 0.0511), indicating a clear difference between the free fungal com-
munities in seawater and those associated with plastic films (Figure 8A). The Chaol, Pielou,
Shannon, and InvSimpson indices, which were used to assess alpha diversity, showed clear
trends of lower values for fungal communities associated with plastics compared to those
in surrounding seawater samples, indicating lower richness and equitability. There were
significant disparities in the amount of fungal ASVs found in samples taken from plastics
and surrounding seawater (Figure 8A). The seawater samples had an average of 14.66
fungal ASVs, which was higher than the average of 7.43 fungal ASVs in plastic samples,
and just 13 ASVs appeared to be shared across the two environments, hence representing
about 9% of the total ASVs.
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Figure 8. Significance of alpha diversity indices for the variable (A) “Environment”, (B) “Immersion
time” (days), and (C) “Type of plastics”. (D) The PCoA demonstrates the relationship between the
similarity in fungal community composition and the variable “Type of plastics”. “*” and “**” represent
a significant, and a highly significant influence of the evaluated factor, respectively. The PCoA was
generated using Bray—Curtis dissimilarity as the distance measure, with each point representing a
sample. Ellipses connect groups of samples that were subjected to the same conditions.

For beta diversity visualization, the PCoA method normalized by DESeq 2 and based
on Bray—Curtis dissimilarities was used for each variable. The “Type of plastics’ variable
was the only one that showed significant difference between samples (p-value = 0.0030)
(Figure 8D) and thus appeared as the main parameter structuring the fungal communities.
Indeed, while alpha-diversity analyses did not reveal intraspecific difference between
fungal communities associated with biodegradable (PCL and PHBV) and conventional
(PEO and OXO) plastics, beta-diversity analyses strongly indicated a significant interspecific
difference. Sixty-one ASVs were unique to conventional plastics and 32 to biodegradable
plastics. Six ASVs were shared by the two plastic types. Conventional plastics had four
ASVs in common with the surrounding seawater, while biodegradable plastics only had
two. Remarkably, fungal communities in seawater exhibit a higher degree of similarity
with those found on conventional plastics.

The Ascomycota phylum was found in greater number in surrounding seawater
(77.3%) than on plastics (73.6%) as Chytridiomycota (1.5% vs. 0.3%) and Basidiomycota
(9.1% vs. 3.1%), in contrast to Mucoromycota, which was only observed on plastics (2.6%)
(Figure 9A,B).

A bubble plot for the “Type of plastics” variable was used to visualize taxonomic
diversity at the phylum level (Figure 9B,C). Ascomycota was the most commonly detected
and abundant phylum associated with conventional plastics (70.6%) in contrast to Basid-
iomycota, which was the most frequently detected and abundant phylum associated with
biodegradable plastics (71.6%). The phylum Mucoromycota was exclusively present on con-
ventional plastics, while the phylum Chytridiomycota was only present on biodegradable
plastics. Taxonomic diversity associated with conventional and biodegradable plastics was
similar at the genus level. Penicillium was the most shared genus between the two types of
plastics (biodegradable 43.8% vs. conventional 56.2%). Fewer ASVs (34.3%) were found on
biodegradable plastics, compared to 65.7% on conventional plastics. While some genera
were predominant on biodegradable plastics compared to conventional plastics (e.g., Dipo-
dascus, 70.8% vs. 29.2%), others were only present on conventional plastics (e.g., Burgoa,
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Candida, Mucor, and Engyodontium). The latter genus was characterized as a differentially
abundant taxon on the basis of ANCOM, clearly showing that this genus is significantly
abundant on conventional plastics. Other genera, such as Angustimassarina and Hannaella,
were only found on one plastic polymer (OXO and PHBYV, respectively).
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Figure 9. Bubble-plot representing the proportions of phyla or genus according to the variables
(A,B) “Environment”, (C,D) "Type of plastics”, and (E,F) “Incubation time” (days).

4. Discussion

Our analyses provide original information to better understand fungal diversity
and ecology on different polymers immersed in marine natural environments and under
laboratory-controlled settings. The main conclusions correspond to (i) the distinction
between polymer and free-living fungal communities, and the impact of (ii) the type of
plastics (conventional vs. biodegradable), (iii) the location and associated environmental
parameters, and (iv) the immersion duration on the fungal colonization. Our findings
demonstrate that plastics provide a novel ecological niche for surface-associated fungi in
the marine environment and that these fungi are actual members of the plastisphere.

4.1. Plastics Influence Marine Fungal Communities

Fungal community structure differed between plastics and the surrounding seawa-
ter regardless of the polymer type, either in natural settings or in controlled conditions
(aquariums), and based on either ITS2 or the V4 region of the 185 rRNA gene datasets.
It has been well established that microbial communities associated with marine plastics
strongly diverge from those living free in surrounding seawaters [23]. Since the discovery
of the unique microbial communities, referred to as the “plastisphere”, harbored by marine
plastic debris [26], a large majority of studies depicted significantly higher bacterial commu-
nity richness on plastics compared to seawater (e.g., [32,34,38,41,62]. Moreover, our DNA
extracts were the same used in Catao et al. (2021) [45] that also showed specific bacterial
biofilm communities compared to planktonic ones. This pattern was not confirmed for
aquatic microeukaryotes in the Baltic Sea, where PE and PS samples showed significantly
lower richness than surrounding water samples [63], a specific trend that was also shown
for fungi on the same samples [37]. Using a culture-dependent approach, a lower fungal
species richness on uncharacterized MPs was also highlighted compared to the surround-
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ing sediments [42], suggesting a selection phenomenon exerted by the plastic matrix. Our
findings on PVC immersed in natural settings thus appear to be in stark contrast to these
previous works, but are still in line with a recent study highlighting higher fungal com-
munity richness on PVC compared to seawater [64]. This strongly suggests that microbial
colonization of plastics in natural settings is a multidimensional process that depends on
many parameters, the environmental factors of each studied habitat being the most impor-
tant one [65]. Thus, as depicted for bacterial communities [28,31], fungi associated with
plastic are also strongly influenced by their surrounding environment and do not converge
toward a standardized plastisphere. However, the influence of plastic polymers, more
precisely their intrinsic features, cannot be totally ignored. Indeed, previous studies have
characterized PVC as a putative inhibitor of specific bacterial communities, more precisely
filamentous cyanobacteria [46], because of plastic-weathering-generating leachates, such as
phthalates, known to limit the colonization of specific bacterial taxa (e.g., on Prochlorococcus,
as described in Tetu et al. (2019) [66], albeit under laboratory conditions). This process may
thus indirectly promote the establishment of fungal communities on some specific plastics
due to the inhibition of certain bacterial communities.

A distinct contrast was noted under controlled conditions in aquariums in darkness,
as fungal diversity and richness appeared lower when compared to seawater. This trend
appears to be inconsistent with previous studies targeting bacterial communities that have
used a comparable metabarcoding approach but found bacterial richness to be higher on
plastic samples compared to the free-living fraction [41]. This may be explained by the
competitive exclusion principle, more precisely, competition for space as microorganisms
colonize a surface leading to low fungal richness on a plastic surface when bacterial
richness is high and higher fungal richness when some bacterial taxa are constrained.
When examining the entire dataset, which includes both natural settings and controlled
conditions, our results suggest that light may also be an important parameter structuring
fungal communities associated with plastics. Wallbank et al. (2022) [67] highlighted that
a 50% decline in light intensity with a depth from 20 to 60 cm beneath the water surface
had no significant impact on plastic-associated fungal community composition. Here, we
can hypothesize that presence of light, instead of light intensity, represents a non-trivial
parameter influencing fungal abundance on marine plastics, either directly or indirectly
through the settlement of biofouling macro- and microorganisms. Light definitely triggers
the colonization of photosynthetic organisms on plastic surfaces in natural environments,
and this may explain the presence of specific fungal taxa that are known to interact with
these photosynthetic macro- and microorganisms in our data sets. Indeed, in natural
settings, on PVC, while certain organisms of the Chytridiomycota phylum were found in
both seawater and on plastics, others from the Rozellomycota or Aphelidiomycota phyla
were only found on this polymer. Taxa from these phyla have been demonstrated to be
parasites of many algal groups, including diatoms [68,69], and could parasitize dense
microalgal biofilms on the surface of plastics [33,70]. In order to emphasize the relative
complexity of fungal communities associated with plastics, in terms of diversity, richness,
but also known lifestyles, some putative plastic-degraders were also detected here. At the
genus level, ASVs affiliated with Alternaria were detected on PVC in all sites, underlining
its ubiquitous nature. Knowing that a recent study highlighted the ability of the marine
isolate Alternaria alternata FB1 to degrade PE [44], and that plastic degraders occur mainly
during the first stages of colonization as pioneer microorganisms [23], the presence of
this genus mostly during the early stages of colonization of PVC appears consistent in
terms of both time and space. At the species level, the Aureobasidium pullulans, Chaetomium
globosum, and Penicillium citrinum species, almost exclusively present on PVC in this study,
have already been reported to show PVC degradation potential [71]. The presence of such
putative plastic-degraders definitely paves the way for further studies to better understand
the functions of plastic-associated marine fungi and their real abilities to utilize plastic
polymers as a carbon source.
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4.2. The Biodegradable and Conventional Nature of Polymers Impacts the Plastic-Associated
Fungal Community

Based on the two types of plastic material immersion, either in natural settings or in
controlled conditions (aquariums), our results clearly show that there are no significant
differences in terms of community composition among polymers of a similar type (con-
ventional or biodegradable), but that fungal communities associated with biodegradable
plastics are significantly different from those associated with conventional ones. Our results
thus appear consistent with previous studies highlighting no distinct communities on
plastics related to the same type, either for bacterial communities [34,72,73], microeukary-
otes [27,34], or specifically, fungi [37,74]. The abundance and diversity of bacteria were
shown to vary greatly between biodegradable and conventional plastics [75,76]. Similar
results were obtained on bacterial and microeukaryotic communities when comparing PE
and PP to PBAT/PLA [77]. Differences in terms of community composition are related to
intrinsic features such as hydrophobicity, surface roughness, and density, which vary signif-
icantly between biodegradable and conventional polymers [77,78]. The type of polymers
(biodegradable vs. conventional polymers) definitely impacts the microbial community
composition of the plastisphere. As observed by Li et al. (2023) [79], conventional plastics
have greater richness and diversity than biodegradable plastics. Conventional plastics with
a poor biodegradability and more hydrophobic surface may thus favor random microbial
colonization and are more likely to house a broader diversity of bacteria in the absence
of particular selection [80]. This has been confirmed by Mercier et al. (2017) [81], reveal-
ing that the surface of PET had higher bacterial operational taxonomic units (OTUs) and
Shannon index compared to the surfaces of three other biodegradable polymers. Therefore,
compared to biodegradable plastics, conventional plastics seem to favor more bacterial
and fungal communities [40]. Here, no significant differences were observed for fungal
communities in terms of alpha diversity between biodegradable and conventional plastics.
However, as only seven kinds of plastic polymers were used, it is quite difficult to compare
these results to previous studies. Clear differences in terms of beta-diversity between
biodegradable and conventional plastics allowed us to highlight specific taxa being related
to one type of plastics. Using the ITS2 genetic marker, only biodegradable plastics harbored
the Dipodascus genus, more specifically, Dipodascus australiensis, a fungus already reported
as dominant in corn silage kept in biodegradable films [82]. Using the ANCOM tool,
Engyodontium was emphasized as specifically associated with conventional plastics, which
appears consistent with a previous study describing Engyodontium as plastic degraders,
more precisely, through its ability to biodegrade pretreated PP [83].

4.3. Geographical Location Impacts the Plastic-Associated Fungal Community

Besides the intrinsic features of plastics, the immersion location and associated envi-
ronmental parameters have a major influence on microbial communities [72,84]. According
to recent research targeting the bacterial and microeukaryotic populations associated with
plastics, location, followed by time, and then plastic type, appeared as the main factors
structuring microbial communities [77].

Our results clearly confirmed that the structure of fungal communities associated with
plastics varied significantly based on their geographic location, and specifically, a clear
dichotomy between open ocean sites (Brest, Lorient and Le Port) versus a semi-enclosed
basin (Mediterranean Sea). Knowing that the studied open ocean sites are eutrophic
and the semi-enclosed ones are mesotrophic [45], we can hypothesize that the trophic
level is another major parameter structuring fungal communities associated with plastics.
The observed dichotomy between sites appears consistent with several field-sampling
studies. Indeed, using plastic litter samples of the North Sea, location was shown to impact
the bacterial colonization of plastics [85], a pattern that was also observed for eukaryotic
communities in North and Baltic seas [86]. Characterization of the plastisphere from PP and
PE samples collected off the coast of Italy led to the conclusion that geographical location
(sampling sites) was the main structuring factor [87]. However, no difference in terms of
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fungal colonization was found between plastics collected in the western South Atlantic
Ocean compared to those harvested in the Antarctic Peninsula [39]. Such discrepancy may
be due to a better stabilization of fungal communities, meaning a kind of convergence of
biofilm after long drift in the marine environment and highlights the limitations of field
sampling, representing snapshots of plastic colonization at uncertain times.

Our results also strongly highlighted the importance of the “Temperature’ parameter,
with higher richness when sites were characterized by temperatures between 21 and
26 °C, in line with the global thermal preference of marine fungi [88,89], strengthening the
importance of the location and associated environmental parameters on the colonization
potential of plastics by fungi. Stages of microbial colonization definitely depend on the
growth rate of the biofilm, which itself is determined by numerous factors including
temperature, salinity, light, nutrient availability, etc. [23,28,90]. Our results thus tend to
reinforce such statements. The trends observed for bacteria and specific protists associated
with plastics are likely to hold true for fungi as well.

4.4. Immersion Duration Impacts the Plastic-Associated Fungal Community

The dynamic of microbial colonization of plastic matrices in the marine environment is
a non-trivial question, and recent surveys come to the conclusion that if strong shifts occur
during the early stages of microbial colonization, communities converge as stable mature
biofilms [23]. However, the stochastic colonization of pioneering microorganisms, along
with the continuous influence of the surrounding environment may yet limit communities
from converging toward a unique standardized plastisphere, as previously shown for
bacteria [46,91].

Our results regarding PVC immersed in natural settings clearly highlighted a fungal
colonization dynamic with a shift between the first 30 to 40 days of immersion, charac-
terized by early stages of colonization and biofilm formation, followed by a second stage
with distinct communities likely associated with biofouling. At this particular stage, it is
important to take a step back and acknowledge the limitations of our approach. Our study
involved the integration of results from multiple research projects, each using different
PVC matrices (pellets versus panels) and DNA extraction methods (kit versus phenol-
chloroform). As such, the data visualization we present may be subject to biases. However,
we have taken measures to control for these biases by conducting individual analyses
(Supplementary Figure S3) that demonstrated consistent trends across different PVC matri-
ces and sample sites (albeit less pronounced for samples collected in Brest), using either
ITS2 or 18S data sets. While our results appear robust, but still not free from biases, we
acknowledge the need for further analyses to confirm their validity.

A previous immersed-based study focusing on the colonization of PE by fungal com-
munities however concluded that no clear temporal profile could be established [38],
illustrating once again the multiparametric process of fungal colonization and calling for
more studies on fungi to better understand the colonization success and dynamics. Our
results were consistent with previous research on bacteria, which showed that biofilms
on conventional plastics matured after approximately 30 days under controlled condi-
tions [29,47,92]. After this first stage of biofilm formation, our results highlighted a second
stage that may be correlated to the implementation of photosynthetic macro and microor-
ganisms as part of the biofouling communities [28,93]. Consistent with such a hypothesis,
at late immersion sampling time points, the Chytridiomycota, Rozellomycota, Aphelidomy-
cota, and Cryptomycota phyla, which are described as parasites of numerous algal groups,
were present, and thus may suggest an interaction with biofouling macroorganisms. This
raises important ecological questions, knowing that plastic waste is hypothesized to act as
a vector for toxic algal bloom species in marine habitats, with the potential to disturb the
oceanic carbon pump and vertical nutrient flows [63].

Finally, and specifically for the PE, PP, and PVC samples immersed in Brest, the tempo-
ral succession of the biofilm along with the effect of tidal influence were shown as significant
structuring parameters. Plastic samples specifically deployed in an intertidal area, which
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were impacted by regular fluctuations of the environment by repeated cycles of emersion
and immersion, harbored significantly different fungal communities compared to those
immersed in subtidal areas. In addition, fungal communities evolved through time within
this specific intertidal level, consistent with previous results on bacterial communities on
the same samples [46]. The specific pattern showing that bacterial communities associated
with plastics are dramatically and continuously influenced by the environment [91] can
thus be extended to the fungal kingdom.

5. Conclusions

Overall, through a metabarcoding analysis of a broad set of samples, which allowed for
a determination of the diversity and distribution patterns of fungal communities associated
with plastics immersed in natural and controlled settings, we were able to demonstrate that
(i) the fungal Kingdom is an integrated part of the plastisphere, (ii) plastic-associated fungal
communities are relatively complex and distinct from those living in surrounding seawaters,
and (iii) locations and inherent environmental parameters, type of plastics (conventional
vs. biodegradable), and immersion duration have strong influence on fungal colonization.
Our findings pave the way for further studies to delve deeper into the biodegradation
capabilities and functionalities of these fungal communities.
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Supplementary Tables :

Supplementary Table S1: summary of the information regarding samples and methods used in each
PVC-dedicated study

Study Site PVC matrix Immersion DNA extraction Volume of
conditions (depth) method seawater
(quantity of (control)
plastic used for
DNA extraction)
Pollet et al. Toulon panels subsurface PowerBiofilm Not sampled
2018 [29] (5x5cm) (50cm-1m depth) DNA isolation
(3 panels / time
point)
Catao et al. Toulon panels subsurface Power Soil DNA 2L
2021 [45] Banyuls-sur- (5x5cm) (50cm-1m depth) isolation kit
Mer (3 panels / time
Lorient point)
Le Port
Lemonnier et Brest pellets subtidal or phenol 2L
al. 2020 [46] (@ 4 mm) intertidal chloroform (not analyzed in
(water column or extraction this study)
water-sediment (3 x 10 pellets /
interface) time point)

Table S2 : Number of reads before and after processing, number of ASVs, and

alpha diversity index values for each sample for the ITS2 dataset (natural

settings)
Localisation | Environment Samples Incubation Reads Reads ASV | Chaol | Shannon | InvSimpson | Pielou
time before after

(days) processing | processing

PVC BES_78 1 200316 155453 22 22 1.74 4.99 0.56
Brest T7

BES_78_2 132024 87190 32 32 2.13 7.36 0.61
BES_186_1 69243 48273 72 72 3.51 22.07 0.82
BES_186_2 183422 111725 128 128 3.29 14.25 0.68
BES_186_3 66525 49751 85 85 3.27 16.13 0.74
BES_81_3 T35 144692 102169 201 201 3.15 9.09 0.59
BES_69_3 T42 155292 147013 7 7 0.07 1.02 0.04
BES_72_3 137551 126513 18 18 0.89 1.80 0.31
BES_135_1 T63 101554 69318 256 256 3.74 11.26 0.67
4179Q
LB/




BES_135_2 210322 127453 203 203 3.38 11.39 0.64
BES_135_3 153089 117748 98 98 2.54 5.06 0.55
BES_138_1 235780 129096 132 132 3.48 18.73 0.71
BES_138_2 17711 11600 106 106 3.94 27.19 0.84
BES_138_3 589225 151357 373 373 3.90 13.95 0.66
BES_123_1 T70 77764 56897 80 80 3.30 19.46 0.75
BES_123_2 143432 82321 156 156 3.16 13.94 0.63
BES_123_3 135830 76063 86 86 2.99 9.25 0.67
BES_126_1 95802 65406 82 82 3.13 10.27 0.71
BES_126_2 171387 69227 146 146 3.64 24.75 0.73
BES_126_3 71741 41607 249 249 3.80 15.43 0.69
BES_192_1 T91 176643 91750 62 62 3.03 13.04 0.73
BES_192_2 85195 52430 206 206 3.85 18.34 0.72
BES_192_3 143001 93321 100 100 2.87 9.54 0.62
BES_177_1 T98 162692 116231 49 49 2.78 12.98 0.72
BES_177_2 129695 76749 38 38 2.62 10.06 0.72
BES_177_3 219251 165504 86 86 2.83 11.30 0.64
BES_180_1 115684 73404 98 98 3.42 12.45 0.75
BES_180_2 222314 102015 126 126 3.01 7.48 0.62
BES_180_3 120692 65941 79 79 3.45 18.98 0.79
BES_222_1 T140 253990 99403 97 97 2.56 9.36 0.56
BES_222_2 251710 163140 63 63 2.78 10.26 0.67
BES_222_3 229332 146992 35 35 2.72 11.14 0.77
BES_207_1 T147 64310 36863 50 50 2.83 9.24 0.72
BES_207_2 246746 149854 148 148 3.42 10.83 0.68
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BES_207_3 209604 119174 50 50 3.04 10.40 0.78
BES_210_1 169482 98596 151 151 3.85 26.58 0.77
BES_210_2 208557 109374 119 119 3.12 10.01 0.65
BES_210_3 136848 78339 181 181 3.65 16.45 0.70
Toulon pvC TLN_T1_1 T1 143040 79557 78 78 2.66 6.36 0.61
TLN_T1_2 201550 122459 63 63 2.90 9.64 0.70
TLN_T1_3 167204 98279 48 48 2.94 11.02 0.76
TLN_T4_1 T4 193168 120382 162 162 3.67 17.02 0.72
TLN_T4_2 152167 94211 78 78 3.42 19.09 0.78
TLN_T4_3 199805 121734 73 73 3.54 23.13 0.83
TLN_T8_1 T8 109357 62969 91 91 3.02 11.62 0.67
TLN_T8_2 88462 54996 149 149 3.54 13.83 0.71
TLN_T8_3 144780 93558 84 84 2.82 7.43 0.64
TLN_T12_1 T12 201165 112588 70 70 3.07 11.93 0.72
TLN_T12_2 216428 135835 80 80 2.93 8.36 0.67
TLN_T12_3 151597 92392 103 103 3.35 13.62 0.72
TLN_T20_1 T20 207736 135394 111 111 2.75 5.78 0.58
TLN_T20_2 175009 91797 110 110 3.23 11.19 0.69
TLN_T20_3 157513 87980 110 110 2.92 5.46 0.62
TLN_T28_1 T28 158450 108063 50 50 2.21 4.21 0.56
TLN_T28_2 146507 98462 59 59 2.41 4.51 0.59
TLN_T28_3 201929 141508 58 58 2.35 4.84 0.58
TLN_BIOP_1 T30 200787 126870 50 50 2.35 6.51 0.60
TLN_BIOP_2 159262 94051 39 39 2.61 7.37 0.71
TLN_BIOP_3 199219 122106 87 87 3.33 15.52 0.75
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TLN_T75_1 T75 168737 97947 173 173 4.29 34.59 0.83

TLN_T75_2 167161 93658 231 231 3.65 8.98 0.67

TLN_T75_3 192518 111284 248 248 4.08 14.11 0.74

TLN_T365_1 T365 183257 122827 406 406 5.11 71.12 0.85

TLN_T365_2 143293 86913 347 347 4.46 24.94 0.76

TLN_T365_3 168497 110819 225 225 4.84 76.90 0.89

Seawater TLN_TO TO 77967 41104 28 28 1.21 2.21 0.36
TLN_T1 T10 81393 65974 16 16 0.93 2.19 0.33

TLN_T2 T20 91315 49482 24 24 0.88 2.06 0.28

TLN_T3 T30 100622 69350 22 22 1.18 2.97 0.38

Lorient pPvC LRN_BIOP_1 T30 141546 52311 30 30 1.66 4.09 0.49
LRN_BIOP_2 146319 75361 21 21 1.58 3.67 0.52

LRN_BIOP_3 92272 50187 33 33 1.99 4.93 0.57

Seawater LRN_TO TO 97228 76635 13 13 1.66 4.33 0.65
LRN_T1 T10 91724 67355 17 17 2.15 5.43 0.76

LRN_T2 T20 91992 59010 3 3 0.67 1.67 0.61

LRN_T3 T30 87505 74035 16 16 0.27 1.09 0.10

Le Port PVvC REU_BIOP_1 T30 107876 61521 18 18 2.01 6.42 0.69
REU_BIOP_2 78571 39842 16 16 1.87 6.02 0.68

REU_BIOP_3 77863 46923 29 29 1.82 4.78 0.54

Seawater REU_TO TO 69252 47039 11 11 1.01 2.14 0.42
REU_T1 T10 83449 67345 12 12 1.17 2.72 0.47

REU_2 T20 85036 66438 16 16 0.76 2.04 0.27

REU_T3 T30 86115 62812 5 5 0.17 1.08 0.11

PVvC BSM_T75_1 T75 189003 107733 212 212 4.39 43.87 0.82
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Banyuls- BSM_T75_2 128121 74570 132 132 3.98 29.38 0.81
Sur- Mer
BSM_T75_3 196977 119803 155 155 4.11 30.76 0.81
Table S3 : Number of reads before and after processing, number of ASVs, and
alpha diversity index values for each sample for the 18S dataset (natural
settings)
Localisation | Environment Samples Incubation Reads Reads ASV [ Chaol | Shannon | InvSimpson | Pielou
time before after
(days) processing | processing
PVC BES_78_1 52117 37518 26 26 2,31 7,10 0,71
Brest T7
BES_78 2 107345 64324 12 12 1,05 2,50 0,42
BES_78_3 45999 35446 35 35 2,50 7,83 0,70
BES_186_1 93043 61686 16 16 1,35 2,08 0,49
BES_186_2 97597 64010 35 35 1,87 2,98 0,53
BES_186_3 85616 54205 17 17 2,11 5,01 0,74
BES_81_1 T35 163890 101377 19 19 2,06 5,55 0,70
BES_81 2 59051 45948 28 28 2,13 5,65 0,64
BES_81 3 63755 51330 32 32 2,44 6,95 0,70
BES_69_1 48415 41031 2 2 0,67 1,92 0,97
T42
BES_69_2 52180 37590 1 1 0,00 1,00 NA
BES_69_3 58107 52689 1 1 0,00 1,00 NA
BES_72_1 65663 52755 15 15 2,18 6,82 0,80
BES_72_2 37286 32172 30 30 2,69 9,20 0,79
BES_72_3 51531 43486 30 30 2,74 10,26 0,81
BES_135_1 T63 80229 42443 28 28 2,64 9,12 0,79
BES 135 2 180185 129093 32 32 3,06 16,42 0,88
BES 135 3 142154 83882 16 16 2,17 6,77 0,78
BES_138 1 191129 128715 26 26 2,68 9,99 0,82
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BES_138_2 141682 79712 31 31 2,61 8,82 0,76
BES_123_1 T70 117004 70513 23 23 2,37 8,31 0,76
BES_123 2 66388 50479 30 30 2,69 10,18 0,79
BES_123 3 63325 41740 39 39 3,12 15,50 0,85
BES_126_1 129134 80625 22 22 2,26 6,39 0,73
BES_126_2 95771 58636 25 25 1,89 3,75 0,59
BES_126_3 149330 87682 33 33 2,15 4,20 0,61
BES_192_1 T91 122135 65180 7 7 1,78 5,72 0,91
BES_192 2 145190 87249 21 21 1,85 4,44 0,61
BES_192_3 122371 78407 20 20 2,41 8,98 0,81
BES_177_1 T98 47651 29569 13 13 1,56 2,94 0,61
BES_177_2 85248 49891 11 11 2,06 7,26 0,86
BES_177_3 81771 51856 8 8 1,74 4,74 0,84
BES_180_1 96309 58190 23 23 2,24 5,24 0,72
BES_180_2 109233 71510 24 24 1,96 3,56 0,62
BES_180_3 91251 58699 21 21 2,11 4,20 0,69
BES 222 1 T140 126467 76056 17 17 2,10 6,05 0,74
BES_ 222 2 154936 101944 | 11 11 1,27 2,28 0,53
BES_222 3 114890 75281 7 7 1,07 2,07 0,55
BES_207_1 T147 87096 50484 7 7 1,14 2,17 0,58
BES_207_2 112400 70220 8 8 0,45 1,23 0,21
BES_207_3 114806 70037 9 9 1,09 1,85 0,49
BES_210_1 89237 53171 40 40 2,81 10,42 0,76
BES_210_2 107606 69039 20 20 1,55 2,39 0,52
BES_210_3 145620 89600 25 25 1,16 1,80 0,36
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Toulon

PVC

TLN_T1_ 1 T1 122336 79288 39 39 2,14 3,49 0,58
TLN_T1_2 131120 90689 38 38 1,60 2,15 0,44
TLN_T1_3 93798 62638 43 43 2,35 3,96 0,62
TLN_T4_1 T4 91189 55655 77 80 2,71 4,60 0,62
TLN_T4_2 103676 64550 54 54 2,81 8,78 0,71
TLN_T4_3 91124 59791 45 45 2,90 10,40 0,76
TLN_T8_1 T8 127417 90676 51 51 2,81 6,77 0,71
TLN_T8_2 121242 81847 37 37 2,69 7,99 0,74
TLN_T8_3 112391 73711 48 48 2,76 8,54 0,71
TLN_T12_1 T12 309799 154995 37 37 2,52 5,95 0,70
TLN_T12_2 102591 69456 42 42 2,94 11,65 0,79
TLN_T12_3 116231 75915 65 66 3,09 10,21 0,74
TLN_T20_1 T20 82674 58816 65 65 3,35 15,91 0,80
TLN_T20_2 106595 68623 51 51 2,83 7,60 0,72
TLN_T20_3 86081 55113 66 66 3,07 9,32 0,73
TLN_T28_1 T28 112026 71163 48 48.33 3,10 14,18 0,80
TLN_T28_2 99802 66936 46 46 2,97 11,62 0,78
TLN_T28_3 85176 56948 42 42 2,69 8,08 0,72
TLN_BIOP_1 T30 104042 68402 18 18 2,33 6,55 0,81
TLN_BIOP_2 68220 47146 35 35 2,82 10,11 0,79
TLN_BIOP_3 648640 379158 47 47 2,97 11,24 0,77
TLN_T75_1 T75 107195 61007 96 96 3,65 22,26 0,80
TLN_T75_2 106717 71004 110 110 3,42 14,19 0,73
TLN_T75_3 103211 58070 114 114 3,65 21,56 0,77
TLN_T365_1 T365 93240 67616 147 147.6 4,06 26,48 0,81

184




TLN_T365_2 92818 55096 134 144 3,86 23,82 0,79

TLN_T365_3 141068 90068 119 119 4,01 29,82 0,84

Seawater TLN_TO T0 116525 87328 NA NA NA NA NA

TLN_T1 T10 102631 79387 NA NA NA NA NA

TLN_T2 T20 106545 83494 NA NA NA NA NA

TLN_T3 T30 118170 82399 3 3 0,65 1,58 0,59

Lorient PVC LRN_BIOP_1 T30 118157 83120 7 7 1,20 2,56 0,62

LRN_BIOP_2 96121 63207 11 11 1,66 4,06 0,69

LRN_BIOP_3 103101 67343 5 5 1,36 3,45 0,85

Seawater LRN_TO TO 81825 59922 NA NA NA NA NA

LRN_T1 T10 98374 73757 2 2 0,41 1,32 0,59

LRN_T2 T20 102562 87275 5 5 1,20 2,87 0,75

LRN_T3 T30 75181 51413 NA NA NA NA NA

Le Port PVC REU_BIOP_1 T30 165835 149532 9 9 1,67 3,87 0,76

REU_BIOP_2 106499 98487 10 10 2,15 7,51 0,93

REU_BIOP_3 127327 116340 6 6 1,71 5,15 0,95

Seawater REU_TO T0 94914 79756 1 1 0,00 1,00 NA

REU_T1 T10 118265 92241 2 2 0,33 1,22 0,47

REU_2 T20 80458 62184 3 3 0,40 1,26 0,36

REU_T3 T30 113116 93244 4 5 0,53 1,38 0,38

Banyuls- PVC BSM_T75_1 T75 86450 51671 75 75 3,26 12,42 0,76
Sur- Mer

BSM_T75_2 93422 57648 75 75 3,25 11,29 0,75

BSM_T75_3 94721 68121 79 79.5 3,25 10,76 0,74
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Table S4: Number of reads before and after processing, number of ASVs, and

alpha diversity index values for each sample for the ITS dataset (controlled

conditions)
Samples Incubation Reads Reads ASV Chaol Shannon Simpson Pielou
time (days) before after
processing | processing
Conventional PEO 3 17701 4747 9 9 1.35 2.86 0.62
polymers

10 12220 4302 8 8 1.77 4.87 0.85

31 17665 7787 9 9 1.54 3.12 0.70

74 13949 5741 4 4 0.76 1.59 0.55

116 50381 20520 14 14 1.06 1.67 0.40

206 17271 8026 7 7 1.23 2.63 0.63

PE- 3 32170 11639 5 5 1.09 2.44 0.68

(0)(e}

10 40073 15809 5 5 0.68 1.57 0.43

31 36633 12699 8 8 1.58 3.88 0.76

74 19429 8295 18 18 1.47 2.81 0.51

116 13355 8909 10 10 1.55 3.40 0.67

206 208610 1383 5 5 0.60 1.36 0.38

Biodegradable | PCL 3 77772 38166 9 9 0.93 1.98 0.42

polymers

10 36928 18004 8 8 0.60 1.30 0.29

31 26335 13137 5 5 1.22 2.57 0.76

74 NA NA NA NA NA NA NA

116 50838 15500 5 5 0.57 1.39 0.35

206 26636 17306 1 1 0 1 NA

PHBV 3 46223 22825 9 9 1.53 3.64 0.69
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10 35127 28275 2 2 0.30 1.20 0.44
31 33155 15496 6 6 0.88 2.16 0.49
74 NA NA NA NA NA NA NA
116 33194 13852 9 9 1.54 3.97 0.70
206 NA NA NA NA NA NA NA
Control Sea 3 18156 9313 25 25 2.10 4.94 0.65
water
10 16875 5699 14 14 2.18 6.92 0.83
31 179093 69 5 5 2.10 4.94 0.65
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Supp. Figure S1: Significance of alpha diversity indices for the variable (A)
"Temperature". (B) PCoA demonstrating the relationship between fungal
community composition similarity and the variable "Temperature" based on
the ITS dataset in Toulon (temperature range between 16.9 and 25.2°C),
Banyuls-sur-mer (temperature of 20.8°C), Lorient (temperature range between
17.5 and 19.4°C) and Le Port (temperature range between 27.0 and 28.7°C).
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Chapitre II- Colonisation et potentiel de biodégradation des
communautés fongiques sur le polystyrene immergé par
rapport aux plastiques biodégradables : Une étude de séries
temporelles dans I'environnement d'une marina
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I- Préambule

Comme décrit précédemment, la pollution plastique a émergé comme I'une des
problématiques environnementales les plus préoccupantes de notre époque, représentant
un des marqueurs de I'’Anthropocéne. La littérature laisse entrevoir un potentiel prometteur
pour certaines especes microbiennes, et notamment fongiques en termes de capacité

d'utilisation de polymeres plastiques comme source de carbone.

Dans ce cadre, une compréhension plus approfondie des micro-organismes fongiques aptes
a coloniser et éventuellement a dégrader ces polyméres plastiques revét un intérét
manifeste. En collaboration avec le CEDRE (Centre de Documentation, de Recherche et
d’Expérimentations et Expertise en Pollutions Accidentelles des Eaux), une expérimentation
a été menée dans la Marina du Port de Brest. Cette expérience s’est étalée sur 9 semaines,
avec des prélevements effectués toutes les 3 semaines. A chaque prélévement, des
échantillons de polystyrénes conventionnels et de plastiques “nouvelle génération”

biodégradables ont été collectés, ainsi qu’'un témoin d’eau de mer environnante.

Cette étude avait pour objectifs (i) d’explorer la diversité fongique associée aux polymeéres
biodégradables et non biodégradables et également comparativement a la diversité
fongique dans I'eau de mer environnante, dans la Marina du Port de Brest en tant que site
modele, (ii) d’étudier la dynamique de colonisation des communautés fongiques sur une
période d’'immersion de 9 semaines, et (iii) d'analyser le potentiel de biodégradation de la

plastisphere fongique a utiliser les polyméres plastiques comme sources de carbone.

Pour ce faire, au laboratoire, chaque échantillon a été divisé en deux : (i) une moitié en vue
des analyses de métagénomique par séquencage metabarcoding ciblant la région
hypervariable V4 du géne 18S de I'ARNTr et (ii) une autre moitié en vue d’ analyses culturales
ou un plan expérimental conséquent (4 milieux de culture, supplémentés ou non avec
différents polymeéres, a 2 températures (15 et 25°C), avec/sans antibiotiques, amenant a 112
conditions de culture différentes par échantillon) a été mis en place pour générer une

collection d’isolats fongiques la plus exhaustive possible.
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Les résultats de metabarcoding ont révélé I'absence de différence significative entre les
communautés fongiques associées aux plastiques conventionnels et biodégradables, bien
gue des différences significatives aient été observées entre polymeres seuls (par exemple,
PLA vs PSE-Pl). Une dynamique de colonisation a également été mise en évidence entre la
structure des communautés fongiques collectées lors du premier préléevement (T1) et celles

collectées lors du dernier prélévement (T3).

Lapproche culturale a conduit a I'obtention d’une collection de 2570 isolats fongiques, dont
300 ont été criblés pour mettre en évidence leur capacité d’utilisation de polymeres comme
source de carbone Six isolats fongiques, dont quatre affiliés au genre Penicillium, ont
démontré leurs capacités a utiliser les plastiques comme source de carbone. Nos recherches
semblent mettre en lumiére I'émergence taxonomiquement originale d'un isolat, identifié
comme appartenant au genre Penicillium, cultivé sur un milieu supplémenté en PHBV et
démontrant une aptitude a utiliser le PHBV comme source carboné. Un autre isolat, identifié
comme Gliomastix murorum et cultivé dans un milieu supplémenté en PS, montre
potentiellement une capacité a utiliser le PCL et le PET, mais aussi le PS comme sources de
carbone. Des similitudes apparaissent entre les capacités de biodégradation des espéces
fongiques mises en évidence et les polymeéres a partir desquels elles ont été isolées bien que
d'autres especes aient révélé des schémas contrastés. De plus, I'identification d'Aspergillus
fumigatus, ayant des capacités de dégradation des plastiques et connu comme un
pathogene opportuniste, ameéne a se questionner sur les profils stochastiques ou
déterministes des champignons colonisateurs. Ces résultats ouvrent ainsi la voie a des
processus prometteurs de biodégradation dans les écosystémes marins. Cette recherche
souligne donc l'importance des communautés fongiques dans la dégradation des plastiques
dans la plastisphére marine, plaidant en faveur d'une étude plus approfondie des

mécanismes de biodégradation fongique associés.
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Abstract

Plastic pollution of the ocean is a major environmental threat. In this context, a better
understanding of the microorganisms able to colonize and potentially degrade these
pollutants is of interest. This study explores the colonization and biodegradation potential of
fungal communities on foamed polystyrene and biodegradable plastics immersed in a
marina environment over time, using the Brest marina (France) as a model site. The
methodology involved a combination of high-throughput 18S rRNA gene amplicon
sequencing to investigate fungal taxa associated with plastics compared to the surrounding
seawater, and a culture-dependent approach to isolate environmentally relevant fungi to
further assess their capabilities to utilize polymers as carbon sources. Metabarcoding results
highlighted the significant diversity of fungal communities associated with both foamed
polystyrene and biodegradable plastics, revealing a dynamic colonization process influenced
by the type of polymer and immersion time. Notably, the research suggests a potential for
certain fungal species to utilize polymers as a carbon source and thus emphasizing the need

for further exploration of fungal biodegradation potential and mechanisms.
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1. Introduction

The global plastic production has exhibited an exponential pattern since 1950, now reaching
~391 million tons (Mt) per year (Plastics Europe 2022). Plastics are versatile materials, prized
for their numerous attributes, including resistance, durability, malleability, and
cost-effectiveness (Andrady & Neal 2009). However, their extensive utilization results in the
generation of substantial quantities of unmanaged waste. Out of the 8,300 Mt of plastic
waste generated between the years 1950 and 2015, ~9% underwent recycling, while ~12%
were incinerated, and the remaining ~79% were deposited in landfills or natural

environments (Geyer et al. 2017).

Oceans represent the final recipients of mismanaged plastic waste with an annual flux
estimated as 9-14 Mt per year (Lau et al. 2020). Thermoplastic materials, including
polyethylene (PE), polypropylene (PP), polyvinyl chloride (PVC), polystyrene (PS), nylon, and
polyethylene terephthalate (PET), collectively account for ~90% of the global plastics
produced (Porta 2021) and thus those that are mostly encountered as debris in the marine
environment (Erni-Cassola et al. 2019). PS accounts for ~6% of Europe's plastic production
but a substantial >60% in terms of volume (Plastics Europe 2022). Among the different types
of PS, expanded polystyrene (EPS) and extruded polystyrene (XPS), which both constitute
foamed materials with several qualities (e.g. high mechanical compressive strength,
insulation properties) consequently find extensive usage in various sectors, ranging from
packaging and leisure to aquaculture/fishing and construction (Turner 2020). EPS and XPS
litter are frequently encountered in marine ecosystems. Between 2018 and 2020, in OSPAR
countries actively monitoring foamed polystyrenes, including Denmark, the Netherlands,
Germany, France, Ireland, and Portugal, EPS and XPS pollution constituted 15% of the total
number of plastics and 13% of the overall litter found on beaches (Lacroix et al. 2022),

raising significant environmental concern.

Over the last decade, microbial communities inhabiting marine plastic debris (MPD),
commonly referred to as the 'Plastisphere' have garnered significant scientific attention.
These communities are characterized by their distinct diversity and unique composition

when compared to those residing in the surrounding seawater. Microbial biofilms associated
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with MPD are believed to host an estimated 1,000 to 15,000 tons of microorganisms (Mincer
et al. 2016), a number that may well be conservative, given recent estimates of oceanic
microplastic counts in the upper ocean, that have been reassessed from 5 trillion pieces
(Eriksen et al. 2014) to 24.4 trillion pieces (lsobe et al. 2021). Numerous studies have
targeted microorganisms from all three domains of life that are linked to MPD, aiming to
understand their colonization potential. These investigations have revealed a rapid,
well-organized, and dynamic colonization process when plastic materials are immersed in
marine environments (Agostini et al. 2021; Harrison et al. 2014; Latva et al. 2022; Woodall et
al. 2018; Wright et al. 2020). The majority of studies have concentrated on the bacterial
component, with a relatively limited exploration of microeukaryotic communities,
particularly the fungal ones (De Tender et al. 2017; Debroas et al. 2017b; Florio Furno et al.
2022; Kettner et al. 2017, 2019; Kirstein et al. 2018; Lacerda et al. 2020, 2022;
Oberbeckmann et al. 2016; Philippe et al. 2023; Sérvulo et al. 2023; Yang et al. 2022). From
these investigations, relatively convergent patterns were observed with (i) the geographical
locations and inherent environmental factors exerting a more substantial influence on fungal
colonization than the polymeric composition of plastic material, (ii) the polymeric
composition within a specific type of plastic (conventional or biodegradable) that does not
significantly affect richness or community composition, except in rare cases (Yang et al.
2023), and (iii) the significant impact of immersion duration on fungal colonization, except in
rare cases (Sérvulo et al. 2023). In terms of taxonomic diversity, Ascomycota predominates in
plastic-associated fungal communities. Additionally, various other fungal phyla, including
Basidiomycota, Chytridiomycota, Glomeromycota, Mucoromycota, Zoopagomycota, and
Cryptomycota, have also been detected (De Tender et al. 2017; Lacerda et al. 2020, 2022;
Philippe et al. 2023; Sérvulo et al. 2023; Zeghal et al. 2021), a taxonomic distribution that
aligns with the general pattern of marine fungal diversity (Jones et al. 2019). To date, if some
studies have conducted works on PS collected from the sea (Debroas et al. 2017b; Lacerda et
al. 2020, 2022), or immersed and collected at a single time point (Kettner et al. 2017, 2019;
Kirstein et al. 2018; Yang et al. 2022), a notable knowledge gap remains, as there has been

no investigation conducted on the immersion and collection of PS at multiple time points.

Although more than 400 microbial species have been identified as capable of degrading

plastic polymers, evidence of their ability to break down commonly used polymers, such as
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PP, PS, and PVC, must be viewed with caution (Lear et al. 2021), most studies failing to
differentiate whether the loss of material results from substance leakage such as additives
and fillers, or effective degradation of polymer's building blocks. Among the species
documented for their plastic degradation potential, a large majority, accounting for 65.6% of
all identified species, are bacteria, encompassing 286 distinct species. These bacteria are
categorized within five phyla, specifically Proteobacteria (30.4%), Actinobacteria (20.3%),
Bacillota (13.8%), Bacteroidota (0.69%), and Cyanobacteria (0.46%). Regarding fungal
organisms capable of plastic degradation, 150 species, constituting 34.4% of the total
identified species, are distributed across three fungal phyla: Ascomycota (27.0%),
Basidiomycota (4.4%), and Mucoromycota (3.0%). Despite the significance of polystyrene
(PS) in the global production of plastics, there appears to be a dearth of organisms identified
thus far with the capability to degrade this high-molecular-weight polymer. PS has been
reported to be subject to degradation by 14 bacterial species, primarily belonging to the
Bacillales order, and one fungal species (Talaromyces variabilis) (Gambarini et al. 2021).
Recently, various fungal species, such as Aspergillus niger, Aspergillus flavus, Trichoderma
sp., Aureobasidium sp., Penicillium sp., and Curvularia sp. (Zhang et al. 2022), together with
Mucor sp., Cephalosporium sp., Mortierella sp., Geomyces sp., and Phaenerochaete
chysosporium (Dong et al. 2024) were shown to exhibit PS degradation capabilities through
weight loss, FTIR spectroscopy and microscopic examinations. It should be noted, however,
that their degradation capabilities, when indicated, appeared low, usually <5 %, and that

none of the listed putative PS-degraders were isolated from the marine environment.

These findings illuminate emerging trends regarding distribution and biodegradation
patterns of plastic-associated fungi, raising first insights into the comprehensive
understanding of fungal colonization on plastics along with their real biodegradation
potential. Here, we aimed to address a knowledge gap, particularly regarding the
colonization potential of fungal communities on immersed PS-type plastics over a time
series in the marina of Brest (Brittany, France), in comparison to other plastics, specifically
biodegradable alternatives. In this study, 6 different polymers, i.e. 3 foamed PS and 3
biodegradable, were collected after three, six and nine weeks of immersion, and associated
fungal communities were analyzed using (i) high-throughput 18S rRNA gene amplicon

sequencing, to investigate taxa associated to plastics and to the surrounding seawater, and
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the influence of the polymeric nature on the composition and structure of the fungal
communities, and (ii) culturing and screening approaches to isolate environmentally relevant

fungi and assess their abilities to utilize different kind of polymers as carbon source.

2. Materials and methods

2.1. Immersion experiments

A field experiment was conducted in the Marina du Chateau in Brest (France) (48°22°49.6”N,
4°2921.6”W) from June to August 2021. Pieces of six different plastic materials were
immersed in stainless cages in triplicate and exposed to the natural aquatic environment.
The experiment was performed over a time series of 9 weeks with 3 sampling time points
(after three, six and nine weeks of immersion). Plastic materials corresponded to three
foamed PS, including 2 expanded PS (PSE-CP and PSE-PI) and one extruded one (PSX-BA) as
well as three biodegradable alternatives, namely Polylactic acid (PLA), Polylactic Acid +
Polybutylene Adipate terephthalate (PLA/PBAT) and
Poly3-hydroxybutyrate-co-3-hydroxyhexanoate (PHBH). Each type of plastic is defined by
distinct characteristics, including: (i) biodegradability, (ii) ability to absorb organic pollutants,
such as PAHs (Polycyclic Aromatic Hydrocarbons) and PCBs (Polychlorinated Biphenyls), and
(iii) the extent of its toxic impact on marine life, specifically in terms of cytological,
genotoxic, and reprotoxic effects (Supplementary table 1). All plastic materials were cut to
similar dimensions (4.25 x 3 cm) and thickness (0.65 cm). Additionally, water samples were
retrieved at each time point for (i) temperature, salinity and pH determination, and (ii)
comparison of the fungal communities on the plastic substrates with the natural
communities in the surrounding seawater. Water samples (1 liter) were filtered on sterile
0.22 um cellulose nitrate filters (Sartorius Stedim Biotech GmbH, Germany). A total of 54
plastic pieces were collected along with 3 surrounding seawater samples (1 per sampling
time point). After sampling, plastics were rinsed with sterile station water and stored at 4°C
in sterile Falcon tubes before processing in less than 3 hours. . Each plastic piece was then
divided into two parts under a laminary flow hood, one half was stored at -80°C until further
processing for DNA extraction while the other half was immersed in 10 ml of sterile station

water and stored at 4°C for culture analysis.
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2.2. Culture-independent approach

2.2.1. DNA extraction, amplification and sequencing

Sterile DNA extraction was performed from the 54 sampled plastic materials (2 cm? piece)
and 3 surrounding seawater samples (entire 0.22 um filter) . DNA extraction was carried out
using the FastDNA Spin Kit for Soil (MP Biomedicals), following the manufacturer’s
instructions. Concentration of extracted DNA was measured with a NanoDrop 1000
Spectrophotometer (Thermo-Scientific). Two negative controls (reaction mixture without
DNA) were included to ensure that no contamination with exogenous amplifiable DNA
occurred during the different stages of sample treatment. Semi-nested PCR amplifications of
the V4 region of the 18S rRNA gene were performed using the obtained DNA extracts as
templates. The nu-ssu-0817 (5-TTAGCATGGAATAATRRAATAGGA-3') and nu-ssu-1536
(5'-ATTGCAATGCYCTATCCCCA-3') primers were used for the first PCR while the nu-ssu-0817
/nu-ssu-1196 (5-TCTGGACCTGGTGAGTTTCC-3') primer couple was used for the second
amplification as described by Philippe et al. (2023). PCR products were visualized by agarose
gel electrophoresis and then iTAG sequenced at Genome Quebec using Illumina MiSeq

PE300.

2.2.2. Bioinformatics and Statistical Analyses

Raw data were analyzed using the SAMBA v4.0.0, a standardized and automated
metabarcoding analysis workflow (https://gitlab.ifremer.fr/bioinfo/workflows/samba,
accessed on 19/12/2023) (Noel et al. 2021). The workflow comprises three main
components: data integrity checking, bioinformatics processes and statistical analyses.
QIIME 2 (Bolyen et al. 2019) and DADA2 (Divisive Amplicon Denoising Algorithm) (Callahan
et al., 2016) with parameters optimised by FIGARO (Sasada et al. 2020). Initial processing
involved raw data filtering, including primer removal and elimination of reads with
incomplete or incorrect primer sequences, using Cutadapt V4.6. (Martin 2011). The
Amplicon Sequence Variants (ASV) clustering method was applied through DADA2, involving
quality filtering, sequencing error correction, pairwise read merging, inference of sample

ASVs and chimera identification.
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The primary objective of this initial stage was to assess data quality by optimizing
parameters for trimming reads in microbiome analysis to enhance information extraction
from post-trimming sequences, utilizing the FIGARO tool V1.1.2. (Sasada et al. 2020). To
mitigate potential diversity overestimation inherent in DADA2, an additional step of ASV
clustering was performed using dbOTU3 V1.5.3. (Olesen et al. 2017). Subsequently, the
resulting ASVs underwent taxonomic assignment through a Naive Bayesian approach against
the PR2 V5.0.1. database (Guillou et al. 2013). In alignment with the approach
recommended by McMurdie & Holmes (2014), the DESeg2 method was chosen as an
alternative to rarefaction for data normalization. Moreover, the Analysis of Composition of
Microbiomes (ANCOM-BC) statistical framework was employed to compare microbiome
compositions. The SAMBA workflow generated an R phyloseq object, used for all diversity
analyses (R Version 4.3.2). To assess intra-specific diversity, four diversity indices (Chaol,
Shannon, Simpson's inverse and Pielou) were calculated. For examining inter-specific
differences among samples, beta diversity analysis was conducted using ordination method

(Principal Coordinate Analysis - PCoA).

2.3. Culture-dependent approach

Four distinct media, namely Martin Rose Agar (M), Sabouraud-Dextrose (SAB), Potato
Dextrose Agar (PDA) and Czapeck (CZP), were employed for filamentous fungi and yeast
isolation. These media were formulated with and without 10 g.L-1 of six different plastic
powders (PS, PE, PET, PVC, PCL, and PHBV, and with or without antibiotics (chloramphenicol
and streptomycin at 20mg.ml-1, respectively). The four conventional polymers
supplemented corresponded to polystyrene beads (900 um size, Goodfellow Cambridge
Limited, Huntingdon, England, ST31-PD-000103), low-Density Polyethylene powder (300 um
size, Goodfellow, ET31-PD-000131), Polyethylene Terephthalate powder (300 um size,
semi-crystalline and copolymer, crystallinity > 40%, Goodfellow, ES306031) and unplasticized
polyvinyl chloride flakes (250 um size, Goodfellow, CV316010). The two biodegradable
polymers corresponded to polycaprolactone flakes (Powdered Polysciences, inc.,
Warrington, England, 25090-100) and polyhydroxybutyrate/ polyhydroxyvalerate 1%
biopolymer powder (300 um size, 490 kg/mol MW, Goodfellow, BV34-PD-000130). Before

being supplemented in the different culture media, plastic polymers underwent disinfection
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in a 70% ethanol bath for 4 hours with agitation. Subsequently, ethanol was evaporated
using a water bath at 80°C for 20 minutes for all plastic polymers, except for PCL, which was
treated at 45°C to prevent the aggregation of plastic particles. Incubation was conducted at
15 and 25°C, representing the average optimal temperature range for a wide array of fungal
species. Overall, this experimental design included 112 different conditions per sample,
resulting in a total of 6,384 Petri dishes in order to capture the widest possible

representation of in situ fungi.

A cell-detachment procedure involving a 3 x 5 s sonication step at 40 kHz using a sterilized
probe was performed on collected plastic pieces, as described by Odobel et al. (2021), to
detach cells from the plastic matrix. Cell suspensions served as inoculum on Petri dishes (10
ul / Petri dish) and were spread with sterile rakes before incubation. From each petri dish
showing fungal growth, pure cultures were obtained by streaking (for yeasts) and central

picking (for filamentous fungi) with similar culture conditions.

2.4. Screening for use of plastics as a source of carbon

2.4.1. Stratified and weighted random sampling

Given that our culturing approach yielded more than 2,000 fungal isolates, we implemented
a stratified and weighted random sample strategy to select 300 isolates representative of the
initial collection. Within each sampling time point, 100 isolates were subsampled based on
their observed abundance in the original media supplemented with the 6 different polymers
and the polymer-free control. To ensure a comprehensive representation, ten fungi growing
without plastic in the medium were arbitrarily included among the 100 isolates.
Subsequently, 90 isolates were randomly and proportionally selected from the compiled list
using the sample function of the R studio software v.2023.09.0+463. All isolates were
cultured on BH, a minimum medium, composed of magnesium sulfate (0.2 g.L""), calcium
chloride (0.02 g.L?), potassium mono- and di-phosphate (1 g.L™, respectively), ammonium
nitrate (1 g g.L™"), and iron chloride (0.05 g.L'!). BH medium was supplemented with 15 g.L*
of artificial sea salts (Sodium chloride NaCl 26.29 g.L*, Potassium chloride KCl 0.74 g.L?,
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Calcium chloride CaCl, 0.99 g.L*, Magnesium sulfate hexahydrate MgCl,-6H,0 6.09 g.L"* and
Magnesium sulfate MgSO, -7H,0 3.94 g.L?).

Each of the 300 fungal isolates were first cultured on PDA solid media supplemented with
artificial sea salts to check purity of each isolate. Once sufficient growth and spore
production were achieved, various strategies were employed to obtain an inoculum,
depending on whether the isolates were filamentous fungi or yeasts. For filamentous fungi,
spores were obtained by extracting a plug from the thallus using a sterile 6 mm diameter
hole punch. The biological material was then carefully separated from the agar with a sterile
scalpel and suspended in 5 ml of Bushnell-Hass (BH, see composition above), as a minimal
medium. Vigorous agitation (Rotolab, Maximum speed, 10 seconds) was applied to
maximize spore detachment from the mycelium. The spore suspension was then diluted to
1/10™ to achieve a concentration of approximately 10° spores/ml. As for yeasts, cells were
collected by scraping the agar plate with a sterile disposable loop, which was filled to a
qguarter with yeast cells. The content was also suspended and mixed in 5 ml of BH medium,
followed by vigorous agitation. Subsequently, yeast suspensions were also diluted to 1/10"

to obtain a similar concentration of approximately 10° yeast cells/ml.

Two approaches were used in the frame of this screening step aiming to assess the ability of
each isolate to utilize plastics as carbon sources: a solid-based approach using agar plates,

and a liquid-based approach using a combination of laser nephelometry and OcelloScope.

2.4.2. Solid-based screening

BH agar plates were supplemented with 20 g.L-1 of agar and the targeted disinfected plastic
polymer as carbon source at a final concentration of 10g.L-1. To ensure the validity of our
methodology, two controls were included, namely a positive control supplemented with
glucose (Sigma Aldrich, 1.5% final concentration) and a negative one deprived of any carbon
source (except the agar). The negative control was used to highlight the capacity of isolates
to utilize agar as a carbon source and/or potential metabolic reserves, and/or to assess

necromass utilization.
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Each Petri dish was inoculated using the three-point method using 10 pL suspension of
spores or yeast cells at each point source inoculation. Each Petri dish was incubated at 25°C
for 14 days, and growth was observed by capturing high-quality images every two days.
Images were then analyzed using Imagel) (Schneider et al. 2012) for standardization and
extraction of the area of each thallus (3 thallus per condition). An analysis was conducted to
identify the most promising isolates using only data after 14 days of growth. To identify the
most promising isolates, a highly stringent approach was implemented. Initially, a threshold
was set to include isolates with relatively substantial mean areas (set arbitrarily at 200 mm?,
representing ~20% of the petri dish or the maximal growth area in a 3 point inoculation) to
exclude fungi with limited thallus size. Mean areas obtained from each minimal medium
were then compared to those from each condition (BH+ either PE, PS, PET, PHBV, PCL, PVC)
to select for isolates demonstrating superior growth capacity on polymer-supplemented
media compared to minimal medium containing only agar. The selection of the most
promising isolates from the solid-based approach was based on two criteria: (i) the highest
mean areas and (ii) the highest ratio obtained by dividing the mean area for a specific

polymer by the mean area of the positive control (i.e. with glucose).

2.4.3. Liquid-based screening

Laser nephelometry was used as a mid/high-throughput device to evaluate fungal growth
parameters by measuring light scattered by particles (unicellular and/or filamentous cells) in
96-wells microplates. For this approach, the BH medium was filtered using a 0.22 um
diameter nitrocellulose filter to eliminate potential bias resulting from the presence of
particles. To determine an appropriate plastic concentration without prematurely saturating
the signal, an optimization step identified the concentrations leading to a nephelometric
signal of ~300 to 500 kRNU (Relative Nephelometric Unit): 0.039% for PHBV, 0.15% for PET,
0.31% for PE and PVC, 0.62% for PCL, and 2.5% for PS, . Disinfected polymers were diluted
with sterile distilled water (10 g/L) and dispensed into 96-well microplates. Plastic particles
were then immobilized at the bottom of the wells through the incubation of the microplates
at 85°C for 4 hours to create a thin layer at the bottom of each well. Once evaporation was
complete, each well was filled with 180 pL of BH medium, with or without glucose
supplementation. Lastly, to prevent bacterial contamination, the microplates were treated

with UV radiation for 40 minutes. Each well was then inoculated with 20 L suspension of
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spore or yeast cells . The microplates were read daily for 14 days, using a laser nephelometer
(NEPHELOstar Plus Nephelometer, BMG LABTECH, Germany). This approach was
complemented with an OcelloScope (BioSense Solutions ApS, Denmark), which allows to
generate microscopic images of each well. This double approach allowed an in-depth
analysis of the growth potential of fungal isolates by combining quantitative information
(number of fungal particles in each well using laser nephelometry) and qualitative data
(microscopic images of each well using an OcelloScope). Throughout the experiment, the
microplates were incubated a 25°C under a humid atmosphere. Data analysis was performed
using the MatlLab software with a Gompertz model approach which generated growth
curves and determined growth parameters, such as maximum growth rate (umax) and
maximum growth (Rmax). To identify the most promising isolates, a highly stringent
approach was also implemented. Initially, a threshold was set to include isolates with
relatively substantial nephelometric Rmax values (set arbitrarily at 600,000 RNU, knowing
that nephelometric values range from 0 to 2 million RNU) to exclude fungi with limited
growth. umax values were then compared to those of the minimal medium (without any
carbon source) and only those exceeding the negative control were selected. The selection
of the most promising isolates from the liquid-based approach was based on three criteria,
namely the highest pmax and Rmax values for each specific polymer-enriched condition, as
well as the highest ratio obtained by dividing the pmax value of a specific polymer by the

umax value of the positive control.

Finally, the top 6 isolates, i.e. those that provide consistent data between the three
approaches (solid-based, Laser Nephelometry and OcelloScope) and the highest growth and
higher ratio both from the solid-based and liquid-based approaches, were selected. These
most promising isolates are preserved in the UBO Culture Collection (Université de Bretagne

Occidentale Culture Collection, https://ubocc.bio-aware.com/). All other fungal isolates are

preserved as a laboratory collection.

2.5. Sanger sequencing

Several genetic markers were amplified and sequenced for taxonomic assignments of the six
most promising fungal isolates, after DNA extraction using the KingFisher Duo Prime

(Thermo Scientific). Using primer pairs ITS1F/ITS4, ACT512F/ACT783R, Bt2a/Bt2b, NL4/NL1,

210


https://ubocc.bio-aware.com/

polymerase chain reactions were used to amplify the rDNA internal transcribed spacer (ITS)
region, the actin partial region (act), the partial beta-tubulin (tub2) gene and the D1-D2
domain of the 28S rRNA gene, respectively (Supplementary table 2). Contigs were
generated using Geneious v. 11.0.18+10 (Biomatters Ltd.). Isolates were identified via
nucleotide BLAST queries. Sequences obtained from isolates of interest can be accessed

using accession numbers in the GenBank database (Supplementary table 3).

3. Results

3.1. Fungal diversity detected by metabarcoding analysis

The 57 analyzed samples (54 plastic samples + 3 seawater controls) generated 91 fungal
ASVs (when including the seawater samples) and 83 ASVs (when excluding the seawater
samples). The alpha diversity was measured using the Chaol, Shannon, InvSimpson and
Pielou indices (Supplementary Table 4). Overall, seawater exhibited the highest diversity
values (10, 1.75, 4.6, and 0.76 for the Chaol, Shannon, InvSimpson, and Pielou indices,
respectively). When compared to the diversity values of seawater, the diversity indices of
PSE-PI appeared to be ~4 times lower, PHBH and PLA about 2.5 times lower, while PSX-BA,
PBAT and PSE-CP were roughly 2 times lower.

Among all evaluated factors, ie. ‘type of polymer’ (conventional or biodegradable),
‘polymers’ (the 6 immersed polymers), ‘immersion time’ (T1, T2, and T3), ‘marine toxicity’,
and ‘transfer of hazardous chemicals’ (Supplementary Table 1), only the ‘type of polymer’
variable (for the Chaol and InvSimpson indices) showed a significant difference between
free fungal communities in seawater from those related to plastics (Supplementary Figure
1A). Using a Tukey HSD test followed by a Bonferroni adjustment, p-values were 0.03 for the
Chaol index between seawater and conventional plastics, and were 0.05 and 0.03 for the
InvSimpson index between seawater and conventional plastics and between seawater and
biodegradable plastics, respectively. Biodegradable plastics exhibited 45 unique ASVs,
whereas conventional plastics had 26 unique ASVs, the surrounding seawater containing
seven unique ASVs. Ten ASVs were common to both biodegradable and conventional
plastics, two were shared between biodegradable plastics and the seawater and one was

shared between conventional plastics and the seawater.
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While diversity indices showed no significant difference among the six polymers for all
tested metrics, a notable distinction was observed for the Chaol, Shannon and InvSimpson
values between PSE-PI (Supplementary Table 4), which exhibited lower index values. This
specific polymer displayed the highest value for marine toxicity (0.6) and the second highest
value for the transfer of hazardous products (1) (Supplementary Table 1). Regarding marine
toxicity, increasing values of this trait corresponded to a decrease in ASV numbers. Indeed,
for the marine toxicity levels of 0 (PHBH), 0.1 (PLA and PLA-PBAT), 0.3 (PSE-CP), 0.4 (PSX-BA)
and 0.6 (PSE-Pl), the corresponding ASV counts were 17, 15 and 13, 11, 10, and 3,
respectively. Linear regression was performed between ASV number and marine toxicity
values, and revealed a highly significant impact (p-value = 0.001411), indicating that the
higher the polymer toxicity is, the lower the fungal diversity is. The ‘immersion time’ variable
(from T1 to T3) without seawater samples revealed no significant differences at the 5% risk
threshold, even if an observable j-curve is evident for the Chaol, Shannon and InvSimpson
indices, while an inverted j-curve is observable for the Pielou diversity index (Supplementary
Figure 1B.). Caution is however warranted when interpreting these trends, suggesting a
potential decrease in diversity followed by a stabilization over the immersion duration. T1
was characterized by 27 ASVs, T2 by 30 and T3 by 22. Among them, seven ASVs were shared
between T1 and T2, while only two were shared between T2 and T3, suggesting a shift in

fungal communities.

For beta-diversity, Principal Coordinate Analysis (PCoA) based on Bray-Curtis distances
revealed a distinct separation in community composition among various conditions, as
evidenced by statistically significant differences for the 'polymers' and ‘immersion time’
factors with p-values corresponding to 0.008 and 0.01 with seawater samples, and 0.008 and
0.002 without seawater samples, respectively (Figure 1). Fungal communities associated
with plastics exhibited variations from those in the surrounding water. Using a Tukey HSD
test followed by a Bonferroni adjustment, p-value was near to significance (p-value = 0.059)
between conventional plastics and seawater (Figure 1A). This representation also
underscores the increased dispersion observed in PSE-Pl and PLA samples in comparison to
the less expanded ellipses of other immersed polymers (PBAT, PHBH, PSE-CP, and PSX-BA).
PLA exhibited the highest complexity in terms of community composition, while PSE-PI

showed the lowest complexity as revealed. The 'immersion time' factor was also identified
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as significant (p-value = 0.002), indicating clear differences in communities based on the
duration of immersion (Figure 1B). Interestingly, a progressive reduction in ellipse sizes was
observable from T1 (3 weeks of immersion) to T3 (9 weeks of immersion), fungal diversity
being more important at T1 compared to both T2 and T3, and T2 exhibiting higher diversity
than T3. A pairwise multilevel comparison using the R function adonis (package ‘vegan’)
revealed a significant distinction between T1 and T3 (p-value = 0.047), without seawater

samples.

Conversely, no statistically significant difference was discerned for the 'type of polymer'
(conventional vs. biodegradable), ‘marine toxicity’, and ‘transfer of hazardous chemicals’
variables. When the seawater samples were not considered, a pairwise multilevel
comparison using adonis revealed a significant distinction between PLA and PSE-PI (p-value
= 0.029), as well as between PLA and PSX-BA (p-value = 0.044), between PLA and PHBH
(p-value = 0.015) or close to significance between PLA and PSE-CP (p-value = 0.055) and
between PLA and PBAT (p-value = 0.054).

Bubble plots were employed to illustrate taxonomic diversity at the phylum and genus levels
for the 'polymers' and ‘type of polymer’ factors (Figure 2). The Ascomycota, Basidiomycota,
and Chytridiomycota phyla were prevalent across all conditions, appearing on both
conventional and biodegradable plastics (Figure 2A.). Globally, Ascomycota accounted for
73.37%, Basidiomycota for 15.05%, Chytridiomycota for 11.87%, and Zoopagomycota for
0.72% of the observed fungal diversity. PBAT and PSX-BA specifically supported ASVs
affiliated to Ascomycota and Basidiomycota, while PLA was associated with ASVs affiliated to
Ascomycota and Chytridiomycota (Figure 2B.). Zoopagomycota appeared exclusively on
conventional plastics. Ascomycota was the most abundant phylum across polymer types,
except in PLA and seawater, for which Chytridiomycota was the dominant phylum with
6.53% and 2.09% prevalence, respectively. PLA and PSE-Pl were similar in that neither
harbored Basidiomycota ASVs. Overall, conventional plastics exhibited a greater diversity of
phyla (49.96%) compared to biodegradable plastics (46.26%), seawater showing the least
diversity at 3.77%.

Among the top 10 genera, Cladosporium appeared as the most abundant on plastics,

showing varying abundance depending on the considered sampletype, with 11.84% on

213



conventional plastics, 6.17% on biodegradable plastics, and almost absent on surrounding
seawater (Figure 2C.). The Didymella genus was the next most abundant, with 11.18% on
biodegradable plastics and 1.98% on conventional ones. Representatives of the order
Chytridiales and the genus Fusarium showed some preferences, with 6.53% on PLA, and
6.05% on PSE-CP, respectively (Figure 2D.).

Immersion time significantly influenced phyla abundance (Figure 3). Relative abundance
decreased over time, with T1 representing 46.56%, followed by T2 at 33.90%, and T3 at
19.54%. Over the course of the three immersion periods, the Ascomycota and
Basidiomycota represent 73.37% (T1 = 36.72%, T2 = 20.36%, and T3 = 16.28%) and 14.05%
of phyla abundance (T1 = 3.40%, T2 = 8.11%, and T3 = 2.54%), respectively. Chytridiomycota
was noted at T1 and T2 with 6.44% and 5.43% respectively, while Zoopagomycota was only
detected at T3.

Among the genera observed across all three immersion times, only Cladosporium and
Cyphellophora were consistently present. The abundance of Cladosporium decreased with
longer immersion times, from 12.60% at T1 to 3.31% at T2, and further to 2.10% at T3. At T1
and T2, genera such as Didymella, Malassezia, and Zygophlyctis were present, along with
representatives from the Chytridiales order. The Fusarium genus was observed at T2 and
became more prevalent by T3. Specifically, T3 marked the exclusive presence of
Leptosphaeria and Penicillium, with abundances of 1.48% and 0.24%, respectively.

Finally, when looking at the ‘marine toxicity’ parameter, only representatives of the
Ascomycota phylum were present among all marine toxicity values (Supplementary Figure
2). Notably representatives of the Cladosporium genus were observed on all polymers,
except PHBH. Representatives of the other major phyla, ie. Chytridiomycota and
Basidiomycota, were absent on PSX-BA (toxicity value of 0.4) and PSE-PI (toxicity value of

0.6).

3.2. Assessing fungal colonization potential through cultivation

All processed plastic samples resulted in the isolation of fungi. The number of isolates
obtained from conventional and biodegradable polymers was 1,446 and 1,101, respectively,
whereas seawater samples yielded only 23 fungal isolates. Specifically, the PSE-PI polymer

allowed isolating 546 isolates (mean = 182, s.d = 49, n=3), PSE-CP samples resulted in 477
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isolates (mean = 159, s.d = 54, n=3), and PSX-BA yielded 422 isolates (mean = 141, s.d =41,
n=3). The biodegradable polymers also exhibited isolation potential, generating 458 fungal
isolates with PLA (mean = 153, s.d = 49, n=3), 370 with PLA/PBAT (mean = 123, s.d = 21, n=3)
and 273 with PHBH (mean = 91, s.d = 14, n=3). The variability in isolation frequencies,
depending on all original plastic materials, appeared substantial, resulting in no statistical
difference between the isolation frequencies of the six immersed polymers (ANOVA, p-value
= 0.19). Interestingly, when frequencies of a similar type (conventional or biodegradable)
were pooled, the p-value decreased to 0.071, indicating an absence of statistical difference
stricto sensu, but still a trend, as the p-value was between 0.05 and 0.1. However, such a
result should be interpreted with caution as these isolation frequencies include duplicates,
which may alter the highlighted pattern.

Isolation rates were subsequently compared using a bubble plot-based figure, considering
the specific media employed (i.e. Martin Rose Agar (M), Sabouraud-Dextrose (SAB), Potato
Dextrose Agar (PDA), and Czapeck (CZP)), as well as the six supplemented polymers (i.e. PS,
PE, PET, PVC, PCL, and PHBV). An additional condition excluding any polymer (NP) was also
incorporated into the analysis (Supplementary Figure 3A.). The M and SAB culture media
facilitated the isolation of a high number of fungal isolates, constituting ~33% and ~31% of
all isolates. Conversely, CZP and PDA enabled the isolation of nearly similar numbers of
isolates (~17.8%). Variations in the frequencies of the ‘Supplemented polymers’ variable
across the ‘Media’ variable were observed (Supplementary Figure 3A.), suggesting specific
preferences of fungal isolates for certain culture conditions. Conditions supplemented with
PE and PCL exhibited high isolation frequencies, indicating a potential affinity of fungal
isolates for these culture conditions or a higher ability to utilize these plastics as carbon
sources. Conversely, the conditions supplemented with PS appeared to have relatively low

isolation frequencies overall.

When assessing the correlation between immersed polymers and immersion times (T1, T2,
and T3), an inverted j-curve trend became apparent across all examined polymers
(Supplementary Figure 3B.). Specifically, there was an observed increase in the number of
isolates from T1 to T2, followed by a decrease from T2 to T3. The increase between T1 and
T2, encompassing all polymers, ranged from 1.24 to 1.98 times. Notably, the increase for

conventional polymers (mean=1.53; sd=0.39) surpassed that of biodegradable polymers
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(mean=1.42; sd=0.07), albeit displaying greater variability. Subsequently, between T2 and T3,
the decline was more conspicuous for conventional polymers (mean=0.74; sd=0.16)
compared to biodegradable polymers (mean=0.60; sd=0.31). Chi-square independence tests,
integrating all polymers and incubation durations, underscored a significant dependence
between these two factors (p-value=6.34.10"°). When combining isolate proportions by
polymer type (conventional vs. biodegradable), the associated p-value for the independence
test was 0.14, signifying independence between ‘polymer type’ and ‘immersion duration’.
These findings indicated the inherent specificity of each polymer, a characteristic masked
when proportions are aggregated into categories.

When evaluating the correlation between immersed polymers and supplemented polymers
across various culture media, it was evident that the condition without polymer
supplementation consistently resulted in the highest number of isolates (Supplementary
Figure 3C.). The exception was the PSE-CP condition, for which the number of isolates
obtained on media supplemented with PE was slightly higher (22.2% vs. 21.6%). Regarding
supplemented polymers, the trends remained generally similar, regardless of the initially
immersed plastic. Specifically, PCL and PE led to the highest number of isolates, while the
PHBV and PS conditions yielded the lowest numbers. Chi-square independence tests were
once again conducted, initially incorporating all polymers. This analysis demonstrated the
dependence between the two factors, namely the type of immersed polymers and the
supplemented polymers (p-value = 2.98E-03). When grouping proportions into the
‘conventional’ and ‘biodegradable’ categories, independence was observed (p-value = 0.44).
This further supports the earlier conclusion, particularly emphasizing the inherent specificity
of each polymer.

Ultimately, the influence of the incubation temperature (15 or 25°C) did not reveal any

statistically significant differences; the proportions remaining consistently similar.

3.3. Screening for the ability to utilize polymers as carbon sources

The culture-dependent approach used generated exactly 2,570 fungal isolates obtained from
the immersed plastic samples, from which 300 were randomly selected to screen their
ability to utilize plastic polymers as carbon sources (Figure 4). Considering the nearly equal

original proportions across sampling dates (T1, 3 weeks / T2, 6 weeks / T3, 9 weeks), we
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opted to arbitrarily choose 100 isolates per sampling date, integrating 10 isolates from the
'plastic-free' condition. As shown in Figure 4.A et 4.B, original proportions were preserved
using stratified and weighted sampling to select isolates representative of the initial

collection.

Screening of representative isolates from the initial collection was performed using three
complementary approaches (solid-based -i.e. using agar medium- and liquid-based using
laser nephelometry and an OcelloScope). A highly stringent approach was performed in
order to select the most promising isolates, meaning those for which consistent results were
obtained between each approach and presenting the highest growth capabilities in the
polymer-supplemented conditions. Our strategy was linked to the presence of isolates that
exhibit strong plastic utilization capabilities as a carbon source, both under liquid and solid
conditions, as well as demonstrating important growth under contrasting conditions of
plastic particle concentration (10% for the solid-based approach and 0.039-2.5% for the
liguid-based environments). We acknowledge that while employing such a strategy, we may
overlook potentially interesting isolates that stand out in one or two conditions but consider
that, due the large number of isolates and conditions, consistency between approaches

should be prioritized.

An UpSet plot was created to represent the 6 most-promising isolates selected based on the
neonced principles (Figure 5). Isolates C1589, C1591, C2281, and C2559 showed capability of
utilizing only one specific polymer as carbon source - PE, PVC, PHBV, and PCL, respectively.
Conversely, isolate C1666 showed strong utilization of PCL, PET and PS as carbon sources,

while C2218 demonstrated growth on PHBV and PVC.

Isolate C1589 exhibited a fungal growth on solid medium supplemented with PE similar to
that on the positive control (solid medium supplemented with glucose) (Supplementary
Figure 4.A). This visual observation was further supported quantitatively by determining the
thallus area, which was in fact slightly smaller (28%) compared to the positive control. The
liguid-based method confirmed this trend, demonstrating a growth curve for PE that was
slightly lower but comparable to that of the positive control (although the pmax was ~40%

lower for PE compared to the positive control) (Supplementary Figure 4.B). Additionally, a
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distinctive mycelial network was observed using the OcelloScope for the PE-supplemented
condition.

On solid medium supplemented with PVC, isolate C1591 showed fungal growth that was
quite similar to that seen on the positive control (Supplementary Figure 5.A). The thallus
area was 30% lower in comparison to the positive control. Laser nephelometry study
showed that the growth curve on PVC was similar to that on the positive control but still
lower (umax ~56% lower for PVC than the positive control) (Supplementary Figure 5.B). On
day 14, the PVC-supplemented condition showed growth structures using the OcelloScope,
such as spore chains and conidiospores (Supplementary Figure 5.C).

Despite having a larger thallus in the positive control condition, isolate C1666 showed
significant fungal growth on media supplemented with PCL, PET and PS (Supplementary
Figure 6.A). Compared to the positive control, the mycelium area measurements were
higher for the PET-supplemented condition (38% lower to the positive control),
PS-supplemented condition (49%), and PCL-supplemented condition (69%), despite
relatively moderate growth curves in liquid media (Supplementary Figure 6.B). However, on
day 14, a mycelial network was discernible with the OcelloScope (Supplementary Figure
6.C). On solid medium supplemented with PHBV and PVC, isolate C2218 showed fungal
growth that was nearly identical to that seen on the positive control (Supplementary Figure
7.A). The thallus area was reduced compared to the positive control (24% and 14%,
respectively). Laser nephelometry results supported this pattern, showing a growth curve for
PHBV that was greater than that of the positive control (umax was 10% higher than the
positive control) and for PVC that was slightly lower than the positive control (umax was 12%
lower compared to the positive control) (Supplementary Figure 7.B). Results from the
OcelloScope analysis also revealed the presence of reproductive structures, such as spore
chains (Supplementary Figure 7.C). In comparison to the positive control, isolate C2281
demonstrated reduced fungal growth on solid medium supplemented with PHBV, which led
to a nearly 40% reduction in thallus area as compared to the positive control
(Supplementary Figure 8.A). Additionally, a shift in morphology was apparent; with aerial
pigmented thalli on PHBV-enriched medium compared to white thalli on the positive
control. This pattern was supported by analysis in liquid medium, which revealed a poorer

growth curve for PHBV in comparison to the positive control (umax was 66% lower for PHBV)
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(Supplementary Figure 8.B). Still, a strong mycelial network could be seen with the
OcelloScope (Supplementary Figure 8.C).

On solid medium supplemented with PCL, isolate C2559 displayed fungal growth that was
similar to that seen on the positive control (Supplementary Figure 9.A). Thallus area
comparison showed nearly equality (98%) between this condition and the positive control,
thus confirming this observation. However, analysis in liquid media showed a more
pronounced reduction (Supplementary Figure 9.B). Compared to the positive control, PCL
had a 33% lower umax on its growth curve but the Ocelloscope analysis revealed a distinct

mycelial network (Supplementary Figure 9.C).

Nucleotide BLAST queries of the six most promising isolates allowed the identification of
C1589 as Penicillium velutinum (ITS, 99.83% ID; partial 28S, 100% ID; beta-tubulin, 100% ID).
, C1591 as Penicillium crustosum (ITS, 100% ID; partial 28S, 100% ID; beta-tubulin, 100% ID),
C1666 as Gliomastix murorum (ITS, 99.83% ID; partial 28S, 100% ID), C2218 as Aspergillus
fumigatus (actin, 100% ID), C2281 as a putative novel species in the Penicillium genus (ITS,
99.83% ID with Penicillium sp. ; partial 28S, 99.82% ID with Penicillium sp. ; beta-tubulin,
97.77% D with Penicillium sp. and 95.94% ID with Penicillium koreense, as the first listed
species in the top-BLASt hits), and C2559 as Penicillium brevicompactum (ITS, 100% ID;
partial 28S, 100% ID; beta-tubulin, 98.92% ID).

4. Discussion

Our study sheds new light on the diversity and ecology of fungi associated with various
plastic polymers immersed in the marine environment in natural settings. Key findings
include: (i) differentiating polymer and free-living fungal communities, (ii) evaluating the
impact of plastic types (conventional vs. biodegradable), (iii) assessing how immersion time
affects fungal colonization, and (iv) evaluating the ability of isolated fungi to utilize polymers
as a sole carbon source. We reveal that plastics offer a unique ecological niche for
surface-associated fungi in marine ecosystems, establishing these fungi as integral
components of the plastisphere, and that some could be potential candidates for plastic

biodegradation
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4.1. The fungal plastisphere

Albeit a limited number of ASVs were obtained in this study, the obtained 18S rRNA gene
metabarcoding dataset revealed a clear difference in fungal diversity and richness between
biodegradable and conventional plastics compared to the surrounding seawater. This result
appears consistent with previous studies that demonstrated significant differences between
eukaryotic/fungal communities colonizing plastic particles and the free-living seawater
communities (Debroas et al. 2017b; Kettner et al. 2017, 2019; Oberbeckmann et al. 2016).
Polymer samples immersed in the Marina du Chateau in Brest, either conventional or
biodegradable, had a significantly lower diversity than surrounding seawater. This aligns with
previous findings, notably in the Warnow River and Baltic Sea ecosystems where fungal
communities associated with immersed PE and PS plastics have shown less diversity than
that of the surrounding water (Kettner et al. 2017), a trend that was also observed for other
eukaryotic organisms on the same microplastics (Kettner et al. 2019). However, other studies
have shown opposite trends, either for bacteria (e.g. Bryant et al. 2016; Dussud et al. 2018)
or fungi (e.g. De Tender et al. 2017; Debroas et al. 2017a). De Tender et al. (2017)
highlighted that plastic matrix colonization faces greater disruption offshore compared to
harbor settings, attributed to the minimal mechanical force effects in sheltered zones. They
propose that biofilms on plastics in such areas achieve rapid maturity. Several studies have
demonstrated that open sea habitats exhibit significantly higher richness and diversity of
bacterial and microeukaryotic communities on plastic surfaces compared to that of the
surrounding water (Debroas et al. 2017b; Zhang et al. 2022). Conversely, coastal areas show
greater richness and diversity of bacterial and microeukaryotic communities in seawater
than on plastic matrices (Caruso et al. 2023; Cheng et al. 2021; Dodhia et al. 2023; Kesy et al.
2019; Kettner et al. 2019; Ogonowski et al. 2018; Rajeev et al. 2019).

Differences between polymers were mostly related to PSE-PI for which plastispheres showed
relatively low values in terms of richness and diversity indices. Our study showed a notable
reduced ASV number for conventional polymers that exhibit high toxicity and hazardous

chemical transfer, compared to biodegradable polymers with higher values for these
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parameters. Out of the six tested plastic polymers samples, only this plastic, PSE-PI, is not
food contact certified. PS is a C-C backbone polymer with diverse impacts on various
microorganisms. PS microplastics were found to induce effects ranging from mortality of
Ceriodaphnia dubia and Daphnia magna, impacts on growth and development on
Chlamydomonas reinhardtii and Scenedesmus quadricauda through alteration of
photosynthesis (Siddiqui et al. 2023). Drawing clear conclusions on this ecotoxicological part
from our study is challenging due to the complex influences on diversity in PS-based plastics.
These influences include hydrophobic matrix effects, intrinsic chemical properties of PS,

such as PS nanoparticles release, and/or the presence of adsorbed toxic compounds.

Observed trends in fungal diversity and community composition over time indicated that the
biofilm evolves towards a reduction of its complexity, as inferred from the absence of several
fungal lineages affiliated to the Chytridiomycota and Basidiomycota phyla after 9 weeks of
immersion. This trend appears consistent with a previous study targeting PE sheets and dolly
ropes immersed in the North Sea, and for which a decrease in fungal relative abundance was
observed ~9-14 weeks after immersion, albeit no clear temporal profile could be identified
due to considerable fungal community structure variability (De Tender et al. 2017). However,
our result contrasts with our prior study on PVC-immersed panels (Philippe et al. 2023),

which reported no disappearance of specific fungal lineages over time.

When comparing results from molecular and culture-dependent approaches, knowing that
we can only compare general trends here since the 2,570 isolates have not been fully
identified, a number of consistencies as well as differences appear. More isolates were
obtained from conventional plastic samples than from biodegradable plastics, although the
differences were not significant, in line with the diversity indices obtained through
metabarcoding. Nonetheless, the number of isolates over time did not follow the same
trend between the two approaches used, with a J-curve trend for metabarcoding and an
inverted J-curve trend for the cultural approach. Again, these conclusions must be tempered
since the isolate collection must contain replicates, which may alter the highlighted trends.
However, it appears that supplementation with PS led to a very low number of isolates
compared to the other supplemented polymers. This could be correlated, with all due

caution, with the low complexity of the fungal communities highlighted for conventional
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polymers in our metabarcoding dataset, notably for PSE-PI. While PS is a polymer that is
refractory to hydrolysis, preventing efficient degradation, leading to persistence in the
natural environment (Dong et al. 2024), various fungal species have demonstrated PS
degradation. However,efficiency was limited as revealed by mass loss (w/w) of 1.81% for
Mucor sp. and 2.17% for Cephalosporium sp. (Chaudhary & Vijayakumar 2020), 2.2% for
Mortierella sp., 6.8% for Geomyces sp., and 8.4% for Penicillium sp. (Oviedo-Anchundia et al.
2021), and the highest potential for Phanerochaete chrysosporium with 19.71% degradation
(Wu et al. 2023). This may explain why few isolates were obtained on PS-supplemented

media.

Ascomycota and Basidiomycota were found on conventional and biodegradable plastics at all
immersion times, which is in line with research done in the North Sea (ref). On all polymers,
Ascomycota were the most prevalent group, with a lesser percentage of Basidiomycota
absent from PLA and PSE-PI plastics. According to Oberbeckmann et al. (2016) and Wang et
al. (2021), these groups are frequently found colonizing plastic-associated biofilms. Given
that fungi are known to colonize plastics early on, it is possible that they play a significant
role in the production of biofilms (De Tender et al. 2017). Ascomycota dominate among
fungal isolates, according to recent studies on the microbial degradation of plastic
(Gambarini et al. 2021; Sdnchez 2020). During immersion times T1 and T2, Chytridiomycota
were less prevalent. Chytridiomycota have been detected in low abundance in two
investigations, despite evidence of its large abundance on plastic biofilms being recorded in
the oceans (Kettner et al. 2017; Oberbeckmann et al. 2016). These are saprotrophs that
could be important for the decomposition of organic debris in biofilms (Vincent et al. 2022).
As first reported by Lacerda et al. (2020) in the marine plastisphere and then by Sérvulo et
al. (2023), Zoopagomycota, representing a minor fraction, was found only on PSE-CP plastics
at T3, and not in the surrounding seawater. While there was no significant difference across
the three immersion times, there was a nearly significant difference between T1 and T3.
Sérvulo et al. (2023) concluded that these groups were already well established during the
first incubation period (30 days) because they did not find any variations in the composition
of the fungal community between incubation periods. Additionally, there were no clear
temporal changes in the composition of the fungal community in the North Sea between

sampling times (De Tender et al. 2017).
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Based on the metabarcoding approach results, the most prevalent fungal genera on plastics
corresponded to Fusarium, Didymella, Chytridiales incertae sedis, and Cladosporium.
Cladosporium, which is extensively distributed in the marine environment, was observed on
plastics but not in seawater, and some of its species have been reported to exhibit
polyurethane polyester (PU)-degrading capabilities (Lacerda, 2020). The Fusarium genus
harbors species that are well known for their capacity to degrade plastic (Srikanth et al.
2022). Only at T3 did the Penicillium genus appeared, some of its members having also been

reported as degraders of different types of plastics (Srikanth et al. 2022).

4.2. Ability to utilize polymers as carbon sources

Among the 6 isolates considered as most promising based on our multiparametric selection
strategy, i.e. based on the results from growth tests in Petri dishes and Laser Nephelometry
coupled with OcelloScope analysis, some trends were revealed. Indeed, 3 isolates were
obtained from conventional immersed plastics (two on PSE-CP and one PSX-BA) and three
from biodegradable plastics (two from PLA and one from PLA/PBAT), predominantly at
longer immersion times (6 and 9 weeks), with only one promising isolate obtained after 3
weeks of immersion (i.e. isolate C2281). A form of consistency between the original culture
medium and the ability to degrade a specific polymer can be highlighted. Indeed, C2281 and
C2218 isolates came from a medium enriched with PHBV and showed abilities to use PHBV
as a carbon source, and C1666 came from a medium enriched with PS and was able to grow
on PS as a carbon source. Interestingly, all highly promising isolates were obtained from
media enriched with specific polymers, with none from non-enriched media. Isolate C2559
was obtained from a medium enriched with PS but was isolated from PLA, a biodegradable

plastic. It showed an ability to utilize PCL, another biodegradable plastic, as a carbon source.

The screening approach has revealed lower but real carbon utilization capacities from
polymers compared to positive controls, which appears consistent from a metabolic
perspective. While the shortlist of promising isolates may appear limited initially due to
stringent criteria, this appears consistent with a recent study on PCL degradation, which

found 5 strong PCL-utilizing isolates among 146 screened and 262 isolated fungi (Kim et al.
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2022). The most promising isolates now require in-depth complementary analyses to
validate the biodegradation of polymer(s) through various dedicated methods (e.g. mass
weight, FTIR, *C-labelled polymers, etc.) as it was performed on Alternaria alternata FB1
(Gao et al. 2022), Zalerion maritima (Paco et al. 2017), or Rhodotorula mucilaginosa

(Vaksmaa et al. 2023) on PE.

4.3. Taxonomic identification of putative fungal degraders

Four of the six most promising isolates are affiliated to the genus Penicillium, which clusters
numerous species well known for their bioremediation potential (Leitdo 2009). As
opportunistic saprophytes, representatives of this genus are widespread and play major
roles in a variety of environments (Srinivasan 2020). Penicillium species are capable of
producing extracellular enzymes and metabolizing hydrocarbons in both saline and
non-saline environments (Leitdo 2009). Many isolates within this genus have also
demonstrated the ability to degrade a variety of polymers. Penicillium brevicompactum
C2559 was isolated from a nine-week-immersed PLA sample, which corresponds to a PLA
sample that also had an ASV associated with Penicillium in our metabarcoding data, and
cultured using on a PS-supplemented medium. A previous study has demonstrated the
ability of this species to degrade polyvinyl alcohol (PVA) (Mohamed et al. 2021), a polymer
considered as biodegradable (Chiellini, 2003; Pantelic, 2021), which appears consistent with
our results demonstrating a potential for another biodegradable polymer, here PCL
(Narancic et al. 2018). Such capabilities may be explained by their shared properties.
Penicillium velutinum C1589 was isolated from a six-week-immersed PLA/PBAT sample and
cultured using a PET-supplemented medium. P. velutinum C1589 appears able to utilize PE as
a carbon source. Penicillium velutinumexpansum is a ubiquitous species, found both in soil
and in marine environments associated with wooden substrates (Rama et al. 2014). To date,
no study has demonstrated its plastic degradation potential. Penicillium crustosum C1591
was obtained from a six-week-immersed PSE-CP sample and cultured using a
PET-supplemented medium. Penicillium crustosum C1591 appears able to utilize PVC as a
carbon source. P. crustosum is another ubiquitous species, retrieved in numerous habitats,

and recently highlighted as able to degrade PET through the synthesis of cutinases and
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lipases (Anbalagan et al. 2022). Despite less pronounced growth on a PET-enriched medium
(growth rate below the applied threshold), this isolate was selected for its ability to grow on
both plastics, as confirmed by nephelometry and agar culture methods (Supplementary
figure 5). Finally, Penicillium sp. C2281 appears taxonomically original based on the ITS,
partial 28S, and beta-tubulin genetic markers. Complementary analyses are required for
complete description of this putative new Penicillium species, which was cultured on a
PHBV-supplemented medium and showed ability to utilize PHBV as a carbon source.
Penicillium sp. C2281 seems to belong to the Lanata-Divaricata section, a group gathering

many species isolated both from terrestrial and aquatic environments (Pangging et al. 2021).

Our research also revealed another species, Gliomastix murorum C1666, collected from a
PSE-CP sample that has been immersed during six weeks and grown on a medium
supplemented with PS. Interestingly, Gliomastix murorum C1666 appears able to utilize PCL
and PET, but also PS as carbon sources, highlighting here the consistency between the
original culture medium and the ability to degrade a specific polymer. The genus Gliomastix
gathers ubiquist species retrieved in both terrestrial and marine habitats (Florio Furno et al.
2022). The ability of this genus to biodegrade plastic has not yet been investigated, to the
best of our knowledge, even if one laccase, also known to be involved in plastic degradation
(e.g. Santacruz-Juarez et al. (2021), from this species has been isolated and described but

only in the frame of dye decolorization (Romero-Soto et al. 2021).

Among the numerous fungal species capable of degrading plastic polymers, the Aspergillus
genus, a filamentous fungal group with representatives known for their broad distribution
across various environments, including marine ecosystems (Nasrabadi et al. 2023), stands
out. Aspergillus fumigatus, in particular, has been recognized for its capacity to degrade a
wide range of polymers, such as PHB, PHV, PES (Polyethersulfone), PEA (Polyesteracetals),
PBA (Polybutanamide), PCL (Polycaprolactone), PBS (Polybutylene Succinate) (Ekanayaka et
al. 2022), as well as PVC (El-Dash et al. 2023) and PE (Muhonja et al. 2018). Here, an isolate
identified as A. fumigatus (C2218), retrieved from a PLA sample submerged for nine weeks,
a sample also showing an ASV linked to Aspergillus in our metabarcoding data, was cultured
on a medium supplemented with PHBV. Our screening process confirmed its capability to

utilize PHBV as a carbon source, highlighting the consistency between cultural and screening
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approaches. Additionally, A. fumigatus C2218 demonstrated an ability to use PVC as a
carbon source, aligning with existing literature, and showed a limited capacity to metabolize
PS, corroborating the detection of an Aspergillus-affiliated ASV in one PSE-CP sample from
our metabarcoding dataset. Aspergillus fumigatus is an ubiquitous opportunistic pathogen,
which can induce a spectrum of infections in humans, with symptoms varying based on the
host's immune status (Garcia-Rubio & Alcazar-Fuoli 2018). A. fumigatus is found in terrestrial
and marine settings, including seawater, sediment, and in association with algae, corals, and
clams, with research primarily focusing on its secondary metabolites (Li et al. 2023).
However, reports of its occurrence on marine plastics remain extremely limited (Alshehrei
2017). Recently, (Gkoutselis et al. 2024) indicated a significant selection process for
important human pathogens within the soil plastisphere, closely associated with general
virulence traits in fungi. These results support the hypothesis that the plastisphere facilitates
niche expansion for fungal pathogens, showcasing the development of a preference among
these pathogens for plastic environments. The detection of pathogenic fungi on plastics
immersed in seawater broadens the scope of the risk associated with plastic pollution. Our
results indicate that the dissemination of fungal pathogens is not confined to terrestrial
environments but also extends to marine ecosystems. This expansion of our understanding
emphasizes the need for comprehensive strategies to mitigate the impact of plastic pollution
across all ecosystems and highlights the interconnectedness of terrestrial and marine

environmental health issues.

5. Conclusion

This study provides significant insights into the colonization patterns and biodegradation
potential of fungal communities on plastics immersed in the marine environment. The
observed diversity among fungal species on both polystyrene and biodegradable polymers,
coupled with their ability to utilize these polymers as a carbon source, underscores their
capacity to colonize a variety of plastic matrices, and the potential role of fungi in mitigating
plastic pollution in marine ecosystems. These findings highlight the need for further research
into the mechanisms of fungal biodegradation and their practical applications in
environmental management strategies aimed at addressing the global challenge of plastic

waste. Furthermore, the study identified certain fungal species capable of degrading

226


https://www.zotero.org/google-docs/?q7ULi2
https://www.zotero.org/google-docs/?J7fq8D
https://www.zotero.org/google-docs/?J7fq8D
https://www.zotero.org/google-docs/?UVvGJx

plastics. Some fungal species have shown consistency between their biodegradation
capabilities and the polymers from which they were isolated, whereas other species have
shown contrasted patterns. With all due caution, as only few isolates were identified, our
results may suggest that fungal community assembly on marine plastic debris are a mix of
deterministic processes (niche theory) and stochastic processes (neutral theory), as recently
proven on the fungal soil plastisphere using metagenomic data (Gkoutselis et al. 2024).
Interestingly, no species with ability to utilize polymer as carbon source was isolated from
PSE-PI, the polymer exhibiting the highest toxicity and lowest fungal diversity in our
metabarcoding dataset. One species with the ability to utilize polymer as carbon source is
also known as an opportunistic pathogen (Aspergillus fumigatus). This dual role underscores
the complexity of fungal interactions within marine ecosystems and highlights the potential
risks and benefits of leveraging these organisms in bioremediation efforts. It emphasizes the
necessity for careful consideration of ecological impacts and health implications in the
development of fungal-based strategies for plastic waste management, that need to be

more focused on enzymes than microorganisms.
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Figure legends

Figure 1. Principal Coordinate Analysis (PCoA) based on the 18S dataset, showing the
relationship between the variables “polymers” (A) and “immersion time” (B). The PCoA
vas generated using Bray—Curtis dissimilarity as the distance measure, with each point
representing a sample. Ellipses connect groups of samples that were subjected to the same

conditions.

Figure 2. Bubble-plot representing the proportions of phyla or genus, based on the 18S

dataset, according to the “Polymers” (A,B) and “Type of plastic” (C,D) variables.

Figure 3. Bubble-plot representing the proportions of phyla (A) or genus (B), based on the

18S dataset, according to the ‘Time’ variable .

Figure 4. Bubble-plot showing the proportions of isolates per isolation medium (BH+PVC,
+PS, +PHBV, +PET, +PE, +PCL) from the initial collection(A), or stratified and weighted

sampling (B) to select representative isolates from this collection.

Figure 5. Upset plot representing the most promising isolates utilizing either a single

polymer (light grey circles) or several polymers (dark grey circles) as carbon sources .
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Supplementary table 1. Plastic materials immersed and their intrinsic chacteristics

Transfer of Toxicity on
Material Code Biodegradability hazardous marine
chemicals organisms
Expanded Polystyrene
(PSE-CP) EPS-F No 0.7 0.3
Expanded Polystyrene
(PSE-PI) EPS-| No 1 0.6
Extruded  Polystyrene
(PSX-BA) XPS-O No 1.2 0.4
Polylactic Acid (PLA) Yes
PLA-F (industrial composting 0 0.1
facilities)
Polylactic Acid + Yes
Polybutylene  Adipate PLA/PBAT | (industrial composting 0 0.1
Terephtalate (PBAT) facilities)
Poly3-hydroxybutyrate-
co-3-hydroxyhexanoate PHBH-F Yes 0 0

(PHBH)
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Supplementary table 2. Sequences of ITS, Actine, B-tubuline, 28S primers and their amplification conditions used in this study.

Region/ _ Number Amplification conditions
Primer name Sequence (5’-3")
Gene of bp [cycles Temperature / Time
95°C 55°C 72°C 16°C
Forward ITS4 TCCTCCGCTTATTGATATGC 20
1x 5min
ITS
29x | I1min 1min 1min
Reverse ITS5 GGAAGTAAAAGTCGTAACAAGG 22
1x 10min 00
95°C 58°C 72°C 16°C
Forward [ ACT-512F ATGTGCAAGGCCGGTTTCGC 20
1x 8min
Actin
29x | 15sec 20sec 1 min
Reverse [ACT-783R TACGAGTCCTTCTGGCCCAT 20
1x 5min 00
94°C 61°C 72°C 16°C
Forward Bt2a GGTAACCAAATCGGTGCTGCTTTC 24
1x 5min
B-tubulin
35x | Imin  1min 1min
Reverse Bt2b ACCCTCAGTGTAGTGACCCTTGGC 24
1x 5min o0
95°C 52°C 72°C 16°C
Forward NL1 GCATATCAATAAGCGGAGGAAAAG 24
1x 2 min
28S
36x | 1 min 90sec 2 min
Reverse NL4 GGTCCGTGTTTCAAGACGG 19
1x 10min o0
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Supplementary table 3. Accession numbers related to the most promising isolates.

Isolates ITS Actin B-tubulin 28S

C1589 PP338150 - in process PP338232
C1591 PP338151 - in process PP338233
C1666 PP338152 - - PP338234
C2218 PP338153 in process - PP338235
C2281 PP338154 - in process PP338236
C2559 PP338155 - in process PP338237

Supplementary table 4. Alpha diversity index values for each sample for the 18S dataset

(natural settings).

Samples Time Chaol Shannon InvSimpson Pielou
PLA/PBAT_1_R1 [ T1 5 0,35 1,17 0,22
PLA/PBAT_1_R2 | T2 7 1,65 4,65 0,85
PLA/PBAT_2_R1 [ T1 3 0,79 1,92 0,72
PLA/PBAT_3_R1 [ T1 3 0,61 1,57 0,55
PLA/PBAT_3_R2 | T2 2 0,60 1,69 0,87
PLA/PBAT_3_R3 [ T3 4 0,66 1,55 0,48
PHBH_1_R2 T2 4 0,59 1,42 0,42
PHBH_1_R3 T3 1 0,00 1,00 NA
PHBH_2_R1 T1 5 0,99 2,30 0,61
PHBH_2_R2 T2 2 0,12 1,05 0,18
PHBH_2_R3 T3 1 0,00 1,00 NA
PHBH_3_R1 T1 5 1,18 2,94 0,73
PHBH_3_R2 T2 9 1,49 3,39 0,68

244



PHBH_3_R3 T3 1 0,00 1,00 NA

PLA_1_R1 T1 1 0,00 1,00 NA

PLA_2_R1 T1 10 1,05 2,17 0,46
PLA_2_R2 T2 1 0,00 1,00 NA

PLA_2_R3 T3 2 0,69 2,00 1,00
PLA_3_R1 T1 7 0,85 1,94 0,44
PLA_3_R2 T2 4 0,51 1,30 0,37
PSE-CP_1_R1 T1 6 1,33 3,12 0,74
PSE-CP_1_R2 T2 1 0,00 1,00 NA

PSE-CP_2_R1 T1 7 1,13 2,43 0,58
PSE-CP_2_R2 T2 3 0,83 2,07 0,76
PSE-CP_2_R3 T3 5 1,13 2,48 0,70
PSE-CP_3_R2 T2 2 0,67 1,90 0,96
PSE-PI_1_R2 T2 1 0,00 1,00 NA

PSE-PI_1_R3 T3 2 0,12 1,05 0,17
PSE-PI_2_R3 T3 3 0,69 1,99 0,63
PSE-PI_3_R2 T2 1 0,00 1,00 NA

PSE-PI_3_R3 T3 3 0,63 1,69 0,57
PSX-BA_1_R1 T1 3 0,32 1,17 0,29
PSX-BA_1_R2 T2 2 0,68 1,96 0,98
PSX-BA_1_R3 T3 7 1,60 4,30 0,82
PSX-BA_2_R1 T1 2 0,11 1,05 0,16
PSX-BA_2_R3 T3 6 1,58 4,53 0,88
PSX-BA_3_R3 T3 1 0,00 1,00 NA

Seawater_R2 T2 10 1,75 4,60 0,76
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Supplementary Figure 1 : Alpha diversity indices and their associated significance, based on the 18S dataset for the variables (A) “Type of plastic” and (B)

“Time’
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Supplementary Figure 2: Bubble-plot representing the proportions of phyla (A) or genus (B), based on the 18S dataset, according to the

variable “Toxicity on marine organisms”.
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Supplementary Figure 3: Variability in fungal isolation frequencies. A. Bubble plot illustrating fungal isolation frequencies based on the culture
medium and polymer supplementation, including the control (NP means No Polymer in the culture medium). B. PieDonut plot depicting fungal
isolation frequencies based on the original immersed polymers and immersion duration. C. PieDonut plot illustrating fungal isolation
frequencies based on the original immersed polymers and the supplemented polymers. Colors used for the conventional polystyrene plastic
variables (“PSE-PI”, “PSE-CP”, and “PSX-BA”) are defined in shades of red, while the biodegradable plastics variables ("PLA," "PLA/PBAT," and

"PHBH") are defined in shades of green.
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Supplementary Figure 4: Ability of isolate C1589 to utilize polymers as carbon sources. A. 14-days growth on Petri dishes (from left to right:
positive control, PE, PS, PET, PHBV, PCL, PVC, negative control). B. Growth curves obtained using Laser Nephelometry (x-axis represents the
time in days, y-axis represents the number of particles in million RNU, Relative Nephelometric Unit). NB: y-axis scales are different depending

on the polymer-supplemented conditions. C. Visualization of fungal growth on PE-supplemented condition using OcelloScope, from inoculation
(DO) to 14 days of growth (D14).
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Supplementary Figure 5: Ability of isolate C1591 to utilize polymers as carbon sources. A. 14-days growth on Petri dishes (from left to right:
positive control, PE, PS, PET, PHBV, PCL, PVC, negative control). B. Growth curves obtained using Laser Nephelometry (x-axis represents the
time in days, y-axis represents the number of particles in million RNU, Relative Nephelometric Unit). NB: y-axis scales are different depending
on the polymer-supplemented conditions. C. Visualization of fungal growth on PVC-supplemented condition using OcelloScope, from

inoculation (DO) to 14 days of growth (D14)
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Supplementary Figure 6: Ability of isolate C1666 to utilize polymers as carbon sources. A.
14-days growth on Petri dishes (from left to right: positive control, PE, PS, PET, PHBV, PCL,
PVC, negative control). B. Growth curves obtained using Laser Nephelometry (x-axis
represents the time in days, y-axis represents the number of particles in million RNU,
Relative Nephelometric Unit). NB: y-axis scales are different depending on the
polymer-supplemented conditions. C. Visualization of fungal growth on condition
supplemented with PS, PET and PCL using OcelloScope, from inoculation (D0O) to 14 days of
growth (D14).
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Supplementary Figure 7: Ability of isolate C2218 to utilize polymers as carbon sources. A. 14-days growth on Petri dishes (from left to right:
positive control, PE, PS, PET, PHBV, PCL, PVC, negative control). B. Growth curves obtained using Laser Nephelometry (x-axis represents the
time in days, y-axis represents the number of particles in million RNU, Relative Nephelometric Unit). NB: y-axis scales are different depending
on the polymer-supplemented conditions. C. Visualization of fungal growth on condition supplemented with PHBV and PVC using OcelloScope,

from inoculation (DO) to 14 days of growth (D14).
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Supplementary Figure 8: Ability of isolate C2281 to utilize polymers as carbon sources. A. 15-days growth on Petri dishes (from left to right:
positive control, PE, PS, PET, PHBV, PCL, PVC, negative control). B. Growth curves obtained using Laser Nephelometry (x-axis represents the
time in days, y-axis represents the number of particles in million RNU, Relative Nephelometric Unit). NB: y-axis scales are different depending
on the polymer-supplemented conditions. C. Visualization of fungal growth on condition supplemented with PHBV using OcelloScope, from

inoculation (DO) to 15 days of growth (D15).
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Supplementary Figure 9: Ability of isolate C2559 to utilize polymers as carbon sources. A. 14-days growth on Petri dishes (from left to right:
positive control, PE, PS, PET, PHBV, PCL, PVC, negative control). B. Growth curves obtained using Laser Nephelometry (x-axis represents the
time in days, y-axis represents the number of particles in million RNU, Relative Nephelometric Unit). NB: y-axis scales are different depending

on the polymer-supplemented conditions. C. Visualization of fungal growth on PCL-supplemented condition with PHBV and PVC using

OcelloScope, from inoculation (DO) to 14 days of growth (D14).
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Chapitre Ill — Investigation exploratoire du génome de
Zalerion Maritima ATCC 34329
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I- Préambule

L'un des objectifs de cette thése était de sequencer le génome d'isolats jugés écologiquement
pertinents et susceptibles de présenter un intérét pour la dégradation de polyméres. Toutefois,
la constitution de la collection de cultures (Chapitre 2) a monopolisé un temps considérable,

rendant cet objectif inatteignable dans le temps imparti.

Nous avons donc orienté nos efforts vers I'étude du champignon marin Zalerion maritima
ATCC 34329, connu pour sa capacité a dégrader le polyéthyléne (Pago et al. 2017). Cette étude
collaborative a été initiée en 2022 avec I’équipe de I'Université d'Aveiro au Portugal a I'origine
de cette découverte. Dans ce contexte, nous avons procédé a I'extraction de ’ADN de 