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RÉSUMÉ 

Les paillis agricoles oxodégradables sont fragilisés par les rayons UV et la chaleur, se 

fragmentent et sont incorporés au sol. Ces fragments sont aussi transportés vers les milieux 

aquatiques, contribuant à la contamination en micro et nano plastiques (MP/NP). La dégradation 

de ces plastiques libère des additifs et des produits de décomposition, posant un risque pour les 

écosystèmes. Les objectifs de cette maitrise étaient (1) de quantifier les paillis oxodégradables 

présents  dans des échantillons d’eau de cours d’eau agricoles (MP et NP) et (2) de déterminer 

la composition des lixiviats provenant de différents paillis oxodégradables et biodégradables et 

(3) d’évaluer la toxicité des paillis de plastiques oxodégradables à l’aide de différents bioessais, 

sur bactérie (Microtox®), microalgues, microcrustacés et embryons de poissons et ensuite de la 

comparer à celle de paillis biodégradables ou compostables. Les cours d’eau à proximité des 

champs contiennent effectivement des de paillis de plastique. Les lixiviats de paillis 

oxodégradables contiennent des métaux à des niveaux toxiques (Zn=82,49, Co=12,36, Cu=1,89 

en µg/L) pour certaines espèces. Des composés organiques potentiellement toxiques (phtalates) 

ont été détectés, soulignant les risques liés à la dégradation de ces plastiques. De la toxicité a 

été observée lors des bioessais, principalement à la suite d’une exposition au lixiviat d’un 

oxoplastique de couleur bleue.  

 

 

 

Mots-clés :  

Paillis oxodégradables, Paillis biodégradables, Agriculture, Microplastiques (MP), Contamination 

environnementale, Lixiviats, Toxicité, Milieu aquatique, Bioessai 





 

 

ABSTRACT 

Oxodegradable agricultural mulches are weakened by UV radiation and heat, fragmenting and 

becoming incorporated into the soil. These fragments are also transported to aquatic 

environments, contributing to micro- and nanoplastic (MP/NP) pollution. The degradation of these 

plastics releases additives and decomposition products, posing a risk to ecosystems. The 

objectives of this master’s project were (1) to quantify the presence of oxodegradable mulch 

fragments (MP and NP) in water samples from agricultural streams, (2) to determine the 

composition of leachates from different oxodegradable and biodegradable mulches, and (3) to 

evaluate the toxicity of oxodegradable plastic mulches using various bioassays on bacteria 

(Microtox®), microalgae, microcrustaceans, and fish embryos, and to compare the results with 

those of biodegradable or compostable mulches. Streams located near agricultural fields were 

found to contain mulch plastic particles. Leachates from oxodegradable mulches contained 

metals at toxic levels (Zn = 82.49, Co = 12.36, Cu = 1.89 µg/L) for certain species. Potentially 

toxic organic compounds (phthalates) were detected, highlighting the risks associated with the 

degradation of these plastics. Toxicity was observed in the bioassays, mainly following exposure 

to the leachate from a blue oxodegradable plastic mulch. 

Keywords: 

Oxodegradable mulches, Biodegradable mulches, Agriculture, Microplastics (MP), Environmental 

contamination, Leachates, Toxicity, Aquatic environment, Bioassay 
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1 INTRODUCTION 

Les plastiques sont maintenant utilisés dans tous les secteurs d’activités grâce à leur durabilité, 

leur polyvalence, et leur faible coût. L’agriculture ne fait pas exception à cette tendance en utilisant 

une multitude de matériaux plastiques ; serres, toiles d’ensilage, ficelles, filets (Recyc-Québec, 

2019). En 2019, l’ensemble des activités agricoles pour la production végétale et animale a 

nécessité mondialement 12,5 millions de tonnes de produits plastiques (FAO, 2021) et au Québec 

les entreprises agricoles ont généré environ 11 000 tonnes de plastiques, tous types confondus 

(Recyc-Québec, 2019). Les paillis de plastiques agricoles et les engrais organiques issus du 

compostage, par exemple, sont parmi les principales sources de microplastiques dans les sols 

(Fan et al., 2023; Zhu et al., 2023). Annuellement, les entreprises agricoles québécoises utilisent 

785 tonnes de plastique provenant des paillis de plastique non dégradables (Recyc-Québec, 

2019). La population mondiale est en constante augmentation et la sécurité alimentaire doit être 

maintenue. Dans cette problématique, le paillage plastique est considéré comme une solution 

simple et efficace, en augmentant les rendements tout en réduisant l’utilisation d’eau et de 

pesticides. Malgré leurs avantages, les paillis de plastique se fragmentent sous l’action des 

rayons ultraviolets (UV) de la lumière solaire, s’accumulent dans les sols et peuvent migrer vers 

les milieux aquatiques environnants (Ibna Hafiz et al., 2025). La présence de fragments de paillis 

plastique, appelés microplastiques (MP= ≤5 mm) et nanoplastiques (NP= (≤1 μm), menace les 

processus du sol et les organismes qui y vivent, ainsi que les organismes aquatiques advenant 

une mobilisation vers les plans d’eau (Arif et al., 2024). 

Le recyclage et l’élimination des paillis agricoles sont des processus complexes puisque des 

contaminants, comme des pesticides et des matières inconnues, peuvent s’y être accumulés 

(Steinmetz et al., 2016). De plus, les coûts associés à ces processus représentent un enjeu 

majeur pour les agriculteurs. Bien que les coûts de recyclage des films résiduels soient minimes 

(Marí et al., 2019), les pellicules de paillage utilisées au Québec se retrouvent en grande majorité 

enfouies (plus de 75%) directement dans les sols agricoles ou dans un site d’enfouissement 

(Recyc-Québec, 2019). Ils se fragmentent par la suite en microplastiques puis en nanoplastiques 

en présence de chaleur, d’oxygène, de rayonnement ultraviolet et d’abrasion physique 

(Briassoulis et al., 2015; Kyrikou & Briassoulis, 2007).  

Au Québec, le paillage de plastique (ou encore la « plasticulture ») est principalement utilisé dans 

les régions fraîches pour réchauffer les sols et ainsi allonger la saison de croissance. C’est 

notamment le cas dans la région du Saguenay-Lac-St-Jean (Québec, Canada), où les fermes 
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laitières et les fromageries sont importantes et pour qui la culture de certaines variétés de maïs 

est possible grâce au paillis de plastique. Bien que la température ne soit pas optimale pour la 

culture du maïs, il est fortement avantageux pour les producteurs de la région d’avoir leurs 

propres champs de maïs afin de nourrir le bétail et d’éviter, notamment, de devoir acheter des 

stocks de maïs provenant d’ailleurs au Québec et de payer des frais de transport. Dans la région, 

les superficies des terres agricoles sous du paillage ont bondi de plus de 90% depuis 2018, pour 

atteindre plus de 2 300 ha annuellement en 2023-2024 (Paré et al., 2024).Les paillis plastiques 

utilisés dans cette région sont oxodégradables, c’est-à-dire qu’ils se fragmentent plus facilement 

sous l’effet des rayons UV et de la chaleur. Ils libèrent ainsi des microplastiques (MP) dans 

l’environnement de façon plus rapide et en plus grande quantité que les paillis plastiques 

conventionnels. Cette fragmentation accélérée est occasionnée par l’ajout d’additifs pro-

dégradants, ne se retrouvant pas dans les paillis conventionnels. Par conséquent, l’utilisation de 

ces pellicules plastiques agricoles sur de grandes surfaces cultivées en maïs dans la région 

pourrait entraîner l’accumulation de micro et nanoplastiques dans les sols agricoles et dans les 

écosystèmes aquatiques, ce qui constitue une menace pour ces milieux.  

Plusieurs études portent sur la présence et la toxicité des MP dans les milieux marins. Il est 

notamment connu que les espèces marines peuvent ingérer les MP, ce qui représente une 

menace pour leur survie (Gall & Thompson, 2015). Cependant, les écosystèmes d’eau douce 

sont aussi affectés par la présence de MP et sont une voie d’entrée importante de microplastiques 

dans les océans. Malgré leur rôle important dans le transport des MP, beaucoup moins de 

recherches ont été menées sur la contamination des lacs et des rivières par les plastiques en 

comparaison à ce qui a été publié en milieux marins. Selon une analyse bibliométrique portant 

sur la pollution par le plastique dans les écosystèmes aquatiques (Kasavan et al., 2021), les 

études conduites entre 2000 et 2013 se sont en effet principalement intéressées aux milieux 

marins. Ce n’est que depuis 2014 que les chercheurs se penchent sur la problématique de la 

pollution plastique dans les écosystèmes d’eau douce, bien qu’une majorité d’études soient 

toujours menées en milieux marins.  

Actuellement, la majorité (46 %) des études ayant quantifié les MP se trouvant dans les sols 

agricoles ont été faites en Chine, où les paillis sont considérablement moins épais (Ramanayaka 

et al., 2024; Zhang et al., 2016). En effet, les paillis de plastiques de tout genre au Québec sont 

d’une épaisseur variant entre 23 et 59 µm, tandis qu’en Chine, l’épaisseur varie entre 6 et 10 µm 

(Recyc-Québec, 2019). De plus, quelques études quantifient les MP dans les milieux aquatiques, 

mais aucune d’entre elles ne s’est penchée plus précisément sur les fragments de film plastique 
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agricole. Enfin, plusieurs études révèlent la composition chimique des lixiviats de différents 

plastiques, mais aucune ne compare celle des paillis de plastique oxodégradables et 

biodégradables. Ces lacunes dans la littérature scientifique (voir revue dans la prochaine section) 

ont orienté la définition des objectifs de cette maitrise. 

 

 

2 Objectifs et hypothèses 

C’est autour de la problématique de l’utilisation de paillis de plastique oxodégradables pour la 

culture du maïs dans la région du Saguenay-Lac-St-Jean qu’est né le projet ToxoP (Toxicité des 

oxo Plastiques). Les objectifs généraux de ce projet sont (1) de déterminer si les cours d’eau 

avoisinants les cultures de maïs contiennent des particules de ces oxoplastiques, (2) de mesurer 

la potentielle toxicité des oxoplastiques sur les organismes aquatiques via l’exposition à des 

lixiviats et (3) d’analyser la composition des lixiviats de plastiques.  

 

 

 

Figure 1   Champ de maïs couvert de paillis de plastique oxodégradable dans la région du Saguenay-Lac-St-Jean 
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Dans ce contexte, les hypothèses suivantes sont formulées : 

 H1. Les cours d’eau situés à proximité des parcelles agricoles utilisant des paillis 

oxodégradables présentent une abondance plus élevée de particules plastiques que les sites 

témoins sans utilisation de paillis. 

 H2. Les polymères identifiés dans les échantillons environnementaux correspondent 

majoritairement à ceux composant les paillis oxodégradables employés localement, ce qui 

suggère une contribution significative des pratiques agricoles à la contamination observée. 

 H3. La dégradation des paillis oxodégradables entraîne la libération de substances 

chimiques, notamment des métaux et des composés organique, détectables dans les 

lixiviats. 

 H4. Les lixiviats issus des plastiques oxodégradables induisent des effets écotoxiques 

mesurables chez les organismes aquatiques exposés, se traduisant par une diminution de 

la survie, de la croissance ou de l’activité biologique chez les embryons de poisson-zèbre, 

les daphnies, les algues et les bactéries luminescentes, comparativement aux témoins. 



 

 

3 LITTÉRATURE 

3.1 Utilisation des paillis plastiques en agriculture 

Les paillis de plastiques sont généralement utilisés au Québec pour leur capacité à réchauffer les 

sols agricoles. Ils permettent un meilleur micro-environnement grâce à une température plus 

élevée. Pour la culture du maïs, au Saguenay-Lac-St-Jean plus spécifiquement, en plus de 

permettre la culture de certaines variétés de maïs en allongeant la saison de croissance, le 

paillage assure une meilleure maturité des grains, entraînant des coûts de séchage réduits. Pour 

le maïs fourrager, la saison de croissance allongée permet un contenu en amidon plus élevé et 

une fibre plus digestible, ce qui favorise la production laitière (Robert, 2014). 

L’application de film plastique sur les cultures apporte plusieurs autres avantages comme une 

protection contre les mauvaises herbes, les parasites et les maladies ainsi qu’une meilleure 

conservation de l’eau en réduisant l’évaporation. Dans d’autres régions du monde, le paillis est 

utilisé pour réduire l’évaporation de l’eau en raison de la faible pluviométrie et de la forte 

évaporation (Deng et al., 2024). Sous certaines conditions, les paillis de plastique (tous types 

confondus) peuvent aussi permettre un rendement plus élevé et une meilleure qualité des 

cultures (Steinmetz et al., 2016). Finalement, le paillage permet de réduire les émissions de gaz 

à effet de serre (GES) et est rentable économiquement par la demande réduite en eau, en 

engrais, en pesticides, etc. À court terme, l’utilisation du paillage plastique offre donc plusieurs 

avantages (Shah & Wu, 2020). Dans des contextes de changements climatiques, la hausse des 

températures est particulièrement critique pour l’agriculture de certaines régions. Les 

changements climatiques peuvent donc entraîner une augmentation de l’évaporation de surface 

et une augmentation de la consommation d’eau, ce qui représente une menace pour la durabilité 

de l’agriculture. Par conséquent, l’utilisation de paillis de plastique peut atténuer certains effets 

néfastes des changements climatiques (Wu et al., 2025). 

 

3.2 Composition des paillis de plastique 

Les paillis de plastique sont composés de polymère, généralement du polyéthylène (PE), et 

d’additifs améliorant les propriétés des matériaux plastiques (ex. la dégradation). Ces additifs 

peuvent être divisés en quatre catégories ; les additifs fonctionnels, les colorants, les charges et 

les renforts. Les plastifiants, les antioxydants et les stabilisants UV sont des additifs fonctionnels, 
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et sont les plus utilisés dans la production de paillis de plastique. Les esters d’acide phtalique 

(PAE), ou les phtalates, sont le groupe de plastifiants le plus couramment utilisé, car ils améliorent 

la flexibilité et la plasticité des plastiques, y compris celle des paillis agricoles (Billings et al., 

2021). Les pigments, les ions métalliques et les colorants azoïques sont couramment utilisés 

comme colorants (Hahladakis et al., 2018). Les paillis à dégradation contrôlée, comme les paillis 

de plastiques oxodégradables, peuvent contenir des stabilisants supplémentaires afin d’éviter 

une dégradation trop rapide du produit lors de son utilisation (Schiavo et al.,2020). Ils peuvent 

aussi contenir des additifs pro-dégradants, permettant la dégradation des oxoplastiques sous 

certaines conditions, comme des sels métalliques d’acide carboxylique ou de dithiocarbamates à 

base de cobalt, de fer, de manganèse ou de nickel (Co2+, Fe2+, Mn2+ ou Ni2+) (Deconinck & De 

Wilde, 2013), qui favorisent l’oxydation des chaînes polymères, déclenchée par le rayonnement 

UV et/ou la chaleur, suivie de la fragmentation. 

Les additifs peuvent être lixiviés et ensuite libérés dans l’environnement. Différents paramètres 

peuvent affecter la libération d’additifs, comme les conditions météorologiques (température et 

rayonnement UV), l’activité microbienne et l’activité enzymatique du sol (Serrano-Ruiz et al., 

2018; Wang et al., 2013, 2016; Wang et al., 2021). Les propriétés plastiques, la charge en 

particules, le temps de contact, la salinité et la température influencent aussi la composition du 

lixiviat (Sørensen et al., 2024). La dynamique de lixiviation peut également varier pour les 

plastiques altérés (Reay et al., 2025). Une fois lixiviés, ces additifs peuvent subir une sorption par 

les particules du sol. La sorption dépend de la matière organique du sol et les composantes 

minérales (Bronner & Goss, 2011; Ramanayaka, Vithanage, et al., 2023). Le phtalate de di(2-

éthylhexyle) (DEHP) et le phtalate de di-n-butyle (DnBP) sont connus comme les plastifiants dont 

les concentrations les plus élevées sont signalées dans le sol (Lü et al., 2018; Wang et al., 2018). 

Dans l’étude de Schiavo et al. (2020), de grandes quantités de calcium et de magnésium (Ca2+ 

et Mg2+) ont été détectées dans des lixiviats de polymères oxodégradables (PE, PP, PS). La 

quantité la plus élevée a été observée pour le lixiviat du polyéthylène (PE) oxodégradable 

(6823,36 μg/L de Ca2+ et 428,63 μg/L de Mg2+). De plus, le cadmium (Cd2+) présent dans le lixiviat 

du PE oxodégradable (> 4 μg/L) a dépassé les limites légales italiennes pour l’eau potable (D. M. 

27/10/2010, et D. Lgs. 152/06), ainsi que la limite établie par la Commission européenne 

(Directive 98/83/CE pour l’eau potable). 

Plus de 10 000 produits chimiques différents sont utilisés comme additifs dans la production de 

plastique, et plus de 2400 sont classés comme potentiellement dangereux (Wiesinger et al., 

2021). Plusieurs recherches ont mis en évidence des effets toxiques, aigus et chroniques, des 
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additifs plastiques de type phtalates sur des invertébrés, des végétaux et sur les humains (Ma et 

al., 2015, 2016; Wang et al., 2021). Les PAE et d’autres additifs courants comme le bisphénol A 

(BPA) et les benzophénones (BP), sont des perturbateurs endocriniens (Ma et al., 2017; Wang 

et al., 2021). Un des additifs les plus retrouvés dans les paillis de plastiques agricoles est le 

phtalate de di (2-éthylhexyle) ou DEHP. Il est utilisé comme plastifiant et additif pesticide. Il a eu 

des effets néfastes sur les algues du sol, les collemboles et les nématodes.  En particulier, des 

effets sur la reproduction ont été notés pour les collemboles et les nématodes du sol. Les effets 

sur la reproduction ont persisté même à des concentrations de DEHP aussi faibles que 10 mg/kg 

(Kim et al., 2019). En plus d’être des perturbateurs endocriniens, les phtalates peuvent être 

absorbés dans les cultures (Du et al., 2009). Ayant une forte affinité avec les lipides, une fois 

accumulés dans la flore et la faune des niveaux trophiques inférieurs, les phtalates peuvent 

facilement être bioaccumulés dans les niveaux supérieurs du réseaux trophique (Liu et al., 2026). 

 

3.3 Alternatives au paillis de plastiques conventionnels 

Comme mentionné précédemment, les paillis agricoles sont généralement composés de PE, un 

polymère dérivé du pétrole. Cependant, la fragmentation des plastiques peut être contrôlée, dans 

une certaine mesure, par l’utilisation d’additifs ayant certaines caractéristiques distinctives 

(Kyrikou & Briassoulis, 2007). C’est le cas des paillis de plastiques utilisés dans la région du 

Saguenay-Lac-St-Jean et qui sont appelés « paillis oxodégradables ». Ces paillis sont constitués 

de PE avec des additifs permettant la fragmentation accélérée par les rayons UV et la chaleur 

(photo/thermo oxydation). Ces additifs sont généralement des sels métalliques d’acides 

carboxyliques ou de dithiocarbamates à base de cobalt (Co), de fer (Fe), de manganèse (Mn) ou 

de nickel (Ni) (Deconinck & De Wilde, 2013). De nombreux polymères prétendument « 

biodégradables » sont en fait « photodégradables » ou « oxodégradables », c’est-à-dire à 

dégradation contrôlée (Kyrikou & Briassoulis, 2007). Ce type de plastique permet seulement une 

fragmentation plus rapide, sans biodégradation par les micro-organismes. Des comportements 

de  « greenwashing »ont pu être observés envers les oxoplastiques. En effet, plusieurs avantages 

tels que la biodégradation sont annoncés afin d’inciter à l’utilisation de ces plastiques, alors que 

cette caractéristique est inexacte. L’utilisation des oxoplastiques est donc souvent faite de 

manière inappropriée avec la fausse impression qu’ils sont complètement biodégradables 

(Olivatto et al., 2024).  



 8 

Les films plastiques oxodégradables sont utilisés dans certaines régions agricoles du Québec, 

alors qu’en Europe ils sont interdits depuis 2021 (Publication de l’Union Européenne, 2019). Des 

alternatives aux paillis de plastique oxodégradable sont donc utilisées en Europe, notamment les 

films plastiques biodégradables à base d’amidon ou d’acide polylactique par exemple. Les 

plastiques biodégradables peuvent être métabolisés par des micro-organismes pour ensuite être 

transformés en biomasse, eau et carbone minéral. Pour être considéré comme étant 

biodégradable, un composé doit respecter des normes ISO spécifiques. La norme NF EN ISO 

17033 concernant les films de paillage biodégradables existe depuis 2018. Elle considère comme 

biodégradable un paillis de plastique pouvant être dégradé à plus de 90% en moins de 24 mois 

(à température de 28°C ± 2°C) (Gastaldi, 2021; Lagnet et al., 2020). Les polymères les plus 

utilisés en Europe pour la production de plastique biodégradable sont le co-polyesters 

polyadipate-cotéréphtalate de butylène (PBAT) et l’acide poly-lactique (PLA) obtenu par la 

fermentation d’amidon de plante par des bactéries (Capolupo et al., 2023; Comité  des plastiques 

en agriculture, 2024; Jian et al., 2020; Sin, 2012). Cependant, pour que les paillis biodégradables 

soient une alternative efficace, les teneurs en additifs et en polymères conventionnels doivent 

être faibles (Monkley et al., 2025). Les films plastiques biosourcés sont une autre alternative. Ils 

sont fabriqués à partir de ressources renouvelables d'origine biologique, comme le bois, l'amidon, 

ou les huiles végétales. Contrairement aux paillis biodégradables, ils peuvent être durables et 

recyclables, mais ne pas se décomposer naturellement (Briassoulis & Giannoulis, 2018). Étant 

de plus en plus utilisés, les plastiques biodégradables et biosourcés suscitent des doutes quant 

aux effets qu’ils peuvent provoquer dans l’environnement (Ferreira-Filipe et al., 2021). De plus, à 

court terme, les plastiques biodégradables génèrent plus de microplastiques que les plastiques 

conventionnels en raison de leur rapide dégradation (Wei et al., 2021). Bien que ces 

microplastiques biodégradables représentent un danger pour le biote (ex., obstruction du système 

digestif), ils devraient toutefois pouvoir être dégradés par les microorganismes du sol à long 

terme. 

Les données sur la toxicité des plastiques biodégradables sont disparates. Certaines études ne 

rapportent aucune toxicité ou alors une très faible toxicité de ces plastiques chez des espèces 

aquatiques (Sforzini et al., 2016), alors que d’autres rapportent des effets importants comme 

l’altération du développement physiologique des larves de Mytilus galloprovincialis, 

l’augmentation des taux métaboliques et la diminution de l'activité alimentaire de Arenicola marina 

et l’altération de la composition sexuelle de Chironomus riparius (Capolupo et al., 2023; Ferreira-

Filipe et al., 2024; Green et al., 2016). D’autres études révèlent aussi des effets comme une 

réduction de la croissance des cultures (Boots et al., 2019; Qi et al., 2018; Wang et al., 2020; 
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Yang & Gao, 2022), une réduction de la biomasse de vers de terre (Boots et al., 2019) et une 

réduction de la reproduction du nématode Caenorhabditis elegans (Schöpfer et al., 2020). De 

plus, la présence de paillis biodégradable peut affecter la conversion et le cycle du carbone et de 

l’azote dans les sols agricoles (Gao et al., 2021; Meng et al., 2022; Nayab et al., 2022; Salam et 

al., 2023; Wang et al., 2022). Dans une étude de Wang et al. (2020), le PE n’a montré aucune 

phytotoxicité, tandis qu’une concentration de 10% de microplastiques de PLA dans le sol a 

significativement diminué la biomasse végétale des plants de maïs et la teneur en chlorophylle. 

Concernant la communauté microbienne, certaines études rapportent que l’effet du paillis 

biodégradable est minime et non significatif (Bandopadhyay et al., 2020; Sintim et al., 2021), 

tandis que d’autres montrent un impact significatif sur la biodiversité et les fonctions microbiennes 

(Koitabashi et al., 2012; Muroi et al., 2016; Qi et al., 2020; Yang et al., 2021; Zhou et al., 2021). 

Les paillis de plastique biodégradables peuvent libérer plus d’esters acides de phtalates (PAE), 

surtout dans des conditions de hautes températures ou une grande intensité du rayonnement 

solaire (Cui et al., 2024). Finalement, peu d’études se penchent sur la dégradation des paillis de 

plastique biodégradables dans les milieux d’eau douce. Cependant, une étude de Van Grinsven 

& Schubert (2023) montre que même après 9 mois immergés dans les sédiments lacustres, deux 

types de pellicules de paillis biodégradables sont encore entiers et non dégradés.  

 

3.4 Migration des fragments de paillis 

Les MP provenant des paillis peuvent être transportés verticalement ou horizontalement dans le 

sol en raison de facteurs abiotiques (érosions éolienne et hydrique) ou biotiques (activités 

humaine, végétale et animal). Ces mécanismes de transport dépendent des caractéristiques des 

MP (forme, taille, type et densité) et des propriétés du sol (texture, porosité et densité). Les 

recherches de Yu et al. (2021) ont montré que l’abondance des MP était corrélée aux fractions 

de particules limoneuses et sableuses dans le sol. Ainsi, la texture du sol peut affecter la 

répartition des MP dans les sols agricoles locaux. Il a aussi été observé que les particules de 

forme sphérique sont plus facilement transportées à travers les pores du sol, tandis que les fibres 

ont tendance à coller aux agrégats du sol (Zhang et al., 2019). De plus, une faible densité et une 

faible taille des particules (<1 mm) favorisent la mobilité. Ainsi, les polymères à haute densité 

migrent généralement vers le bas dans les couches de sol plus profondes, et les polymères à 

faible densité sont transportés horizontalement sur la surface par le vent et le ruissellement (Han 

et al., 2022; Ibna Hafiz et al., 2025).  
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Parmi les activités humaines susceptibles de transporter des MP dans les écosystèmes 

terrestres, on trouve les pratiques agricoles comme le labour et l’irrigation menant à la 

mobilisation de MP dans les couches supérieures et inférieures des sols agricoles (Lwanga et al., 

2022; Zhang et al., 2020; Zhao et al., 2022). Les racines des plantes peuvent également modifier 

la profondeur de distribution des MP dans le profil du sol (Li et al., 2021; Li et al., 2022; Lwanga 

et al., 2022). Cependant, la présence de végétation peut limiter le transport des MP par le 

ruissellement de surface. Les tiges et les feuilles des plantes représentent une barrière physique 

qui réduit le transport des MP, pouvant retenir jusqu’à 20% de MP selon Han et al., (2022). 

Finalement, il a été démontré que la faune du sol, telle que les collemboles, les vers de terre et 

les mammifères creuseurs comme les taupes jouent un rôle crucial dans le transport des MP 

dans les sols (Kim & An, 2019; Rillig et al., 2017; Xu et al., 2020). 

Le sol est un puits potentiel pour les fragments de paillis de plastiques, mais aussi une voie de 

transport vers les eaux souterraines et les écosystèmes aquatiques. Le déplacement de ces MP 

peut se produire par érosion, ruissellement et infiltration, et est facilité lorsque les particules sont 

plus petites (Qi et al., 2020). Le transport et la répartition des MP dans les compartiments 

environnementaux dépendent aussi des caractéristiques des MP (forme, taille, type et densité) 

(Rochman et al., 2025). Dans les zones urbaines et agricoles, le ruissellement est le principal 

vecteur de transport de la surface terrestre vers les plans d’eau récepteurs pour les polluants 

comme les MP (Ibna Hafiz et al., 2025). En effet, le ruissellement de surface et les apports 

provenant des tributaires constituent des voies majeures de transport des microplastiques des 

terres vers les milieux marins, notamment lors de fortes pluies. Une étude de Campanale et al. 

(2020) avait comme objectif de déterminer l’abondance et la composition des microplastiques 

dans la rivière Ofanto, la plus importante de la région des Pouilles en Italie. Les MP récoltés 

étaient principalement des flocons transparents et noirs. La majeure partie de la superficie 

terrestre environnante était consacrée à l’agriculture. Les MP provenaient ainsi probablement 

surtout d’activités agricoles. Ce résultat montre bien l’importance que peuvent avoir les paillis de 

plastique agricoles dans la problématique de la pollution aquatique par les MP.  
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3.5 Quantification des microplastiques dans l’environnement : milieux 
aquatiques 

Concernant la quantification et l’identification des MP dans les milieux aquatiques, les méthodes 

citées dans la littérature commencent en général par une filtration et une séparation physique. 

Par la suite, une digestion est réalisée pour éliminer les matières organiques interférentes (parfois 

faite en première étape aussi). Une lyophilisation est suivie d’une extraction, pour remettre en 

suspension les MP. Les analyses pour identifier les polymères peuvent être de nature 

spectroscopique (FTIR, Raman) ou chimique (Pyrolyse-chromatographie en phase gazeuse-

spectrométrie de masse, chromatographie en phase liquide-Spectrométrie de masse, GC-MS, 

LC-MS) (Johnson et al., 2020; La Nasa et al., 2020; Maurizi et al., 2023; Mukotaka et al., 2021; 

Okoffo et al., 2023; Okoffo & Thomas, 2024; Sharma et al., 2024; Siegel et al., 2021; Xu et al., 

2022). La pyrolyse analytique (vis-à-vis les spectres Raman et FTIR) permet de caractériser les 

MP au niveau moléculaire et d’identifier non seulement les polymères synthétiques, mais aussi 

la présence éventuelle d’additifs. Le principal avantage de la Py-GC-MS par rapport à la 

spectroscopie FTIR couramment appliquée est que les types de polymères et les additifs 

plastiques organiques peuvent être analysés en une seule analyse (La Nasa et al., 2020).  

La contamination par voie aérienne est un aspect critique tout au long du traitement des 

échantillons, aussi bien pour les échantillons d’eau que pour les échantillons de sol. L’utilisation 

de vêtements et de protections en fibres naturelles est fréquente. Ainsi, des blancs de procédure 

doivent être effectués pour surveiller et estimer la contamination secondaire, et des blancs de 

terrain peuvent être effectués afin de garantir l’absence de contamination en suspension dans 

l’air. 

 

3.6 Impact des paillis de plastique sur les cours d'eau agricoles  

Bien que la littérature scientifique aborde de plus en plus la problématique des plastiques et les 

effets néfastes qu’ils causent dans l’environnement, il ne semble pas y avoir d’étude 

spécifiquement portée sur la toxicité des paillis de plastiques, oxodégradables ou non, sur les 

organismes d’eau douce. Cependant, plusieurs articles traitent des effets du polymère PE et des 

polymères biodégradables sur les organismes dans les sols, et seulement quelques-uns abordent 

la toxicité des polymères oxodégradables (autres que les paillis agricoles) dans les milieux 

aquatiques. Il semble donc y avoir un angle mort sur les effets de la pollution par les paillis de 

plastiques agricoles oxodégradables sur les organismes aquatiques.  
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Un article de Requejo & Pajarito (2017) a montré que la dégradation des paillis de plastiques 

oxodégradables entraîne une réduction significative de la qualité de l’eau. En effet, après avoir 

immergé des paillis de plastiques oxodégradables pendant 49 jours dans de l’eau, il a été observé 

que le pH augmente d’abord puis diminue lentement avec le temps, que le potentiel 

d’oxydoréduction diminue puis augmente lentement avec le temps, et que la turbidité et les 

solides dissous totaux augmentent. Les paillis oxodégradables peuvent aussi potentiellement 

lessiver du chromate de plomb dans l’eau. La qualité de l’eau ayant un impact direct sur les 

organismes aquatiques, cet article de Requejo & Pajarito met en évidence la potentielle toxicité 

que peuvent causer les paillis de plastiques oxodégradables.   

Comme pour les organismes terrestres, les particules de plastique représentent une menace pour 

les espèces aquatiques puisqu’elles peuvent bloquer directement l’œsophage,  provoquer une 

asphyxie ou encore s’accumuler dans le tractus gastro-intestinal au fil du temps, et ainsi réduire 

la disponibilité des nutriments (Gao et al., 2024; Li et al., 2021). Comme mentionné 

précédemment, les MP peuvent aussi être toxiques pour plusieurs organismes aquatiques 

(López-Rojo et al., 2020) par libération de leurs additifs dans l’eau. Il a été montré par plusieurs 

études que le PE, principal polymère des oxoplastiques, induit des effets toxiques chez les 

espèces aquatiques tels qu'une inhibition de la croissance et de la mortalité chez l’amphipode 

d’eau douce Hyalella azteca (Au et al., 2015), ainsi que de la mortalité chez Aliivibrio fisheri, le 

poisson zèbre Danio rerio, le nématode Caenorhabditis elegans et Daphnia magna (Au et al., 

2015; Gagné, 2017; Lei et al., 2018; Rehse et al., 2016). Une neurotoxicité a aussi été observée 

chez le poisson Danio rerio (Mak et al., 2019), et des dommages intestinaux ont été notés chez 

les larves de diptères Chironomus riparius,  le poisson zèbre Danio rerio et le nématode 

Caenorhabditis elegans (Lei et al., 2018; Silva et al., 2021).  

Il est aussi important de prendre en compte les processus de bioaccumulation et de potentielle 

bioamplification le long de la chaine trophique. Les matières plastiques conventionnelles se 

dégradant très peu, l’augmentation de la concentration en MP dans les tissus des organismes 

peut mener à l’atteinte de seuils toxicologiques et provoquer des effets pathologiques. Il est aussi 

possible que le processus soit amplifié chez les espèces carnivores qui se trouvent au sommet 

de la chaine alimentaire (Gao et al., 2024). Plusieurs études suggèrent que la concentration de 

MP dans les organismes marins est directement liée à la concentration de MP dans leur 

environnement (Boyer et al., 2022; Diepens & Koelmans, 2018; Gao et al., 2023). Aucune 

information similaire n’a été trouvée pour les milieux d’eau douce. Peu de recherches se penchent 

sur la toxicité des oxoplastiques dans les milieux aquatiques. Cependant, les effets rapportés par 
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Schiavo et al. (2020) montrent une reproduction et une survie affectées chez Aliivibrio fischeri et 

Daphnia magna, lorsqu’exposés à des lixiviats de plastique oxodégradables. Comme mentionné 

précédemment, ce type de plastique est composé de polymères conventionnels, par exemple de 

PE, et d’additifs qui accélèrent la fragmentation sous certaines conditions. Sachant que les MP 

sont plus facilement ingérables que les macroplastiques par les organismes aquatiques étant 

donnée leur petite taille, les oxoplastiques qui sont synthétisés dans le but de se fragmenter 

mènent à une ingestion facilitée de MP par le biote. L’ingestion de MP peut par la suite mener à 

des dommages intestinaux, une obstruction des voies digestives, de la mortalité, de la 

bioaccumulation et de la bioamplification, etc. Les MP sont aussi connus pour leur surface 

spécifique élevée (surface totale/masse), leur porosité et leur caractère hydrophobe, facilitant la 

sorption et le relargage de contaminants dans le milieu (Olivatto et al., 2024). Les additifs 

contenus dans ces oxoplastiques accentuent aussi cette problématique.  

 

3.7 Bioessais 

Les essais de toxicité sont largement utilisés en écotoxicologie pour prévoir et contrôler le rejet 

de substances dans l’environnement pouvant être toxique pour certains organismes vivants. Les 

bioessais peuvent aussi être utilisés pour déterminer l’action biologique d’une substance sur des 

cellules vivantes et des tissus. Ces tests sont réalisés dans des conditions contrôlées et pour une 

durée déterminée. Les bioessais permettent une approche pratique, standardisée et répétable 

pour évaluer la toxicité de contaminants (Environnement Canada, 1992). Ils sont simples à 

reproduire, car ils reposent sur des protocoles bien établis et ils favorisent la comparaison des 

résultats entre laboratoires. À la suite de ces bioessais, la relation dose-réponse pour une 

substance peut être définie. Cette relation décrit l’ampleur de l’effet de la substance en fonction 

de la dose et de la durée d’exposition sur un organisme donné. On peut ensuite établir le niveau 

seuil, c’est-à-dire la dose en dessous de laquelle aucune réponse chez l’organisme n’est 

observée. La réponse provoquée chez l’organisme peut être, par exemple, une malformation ou 

encore la mortalité. Il existe une panoplie d’organismes modèles et de bioessais standardisés. 

Parmi ces organismes on retrouve notamment les daphnies, la grande limnée et les lombrics. 

Plusieurs tests de toxicités ont été standardisés, par exemple, le test sur stades de vie jeunes du 

zebra fish (Danio rerio) (OECD 210). Dans ce mémoire, il sera question de quatre bioessais : 

Aliivibrio fischeri, Selenastrum capricornum, Danio rerio et Daphnia magna. 
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Le test normalisé sur la bactérie marine Aliivibrio fischeri, appelé Microtox (ISO 11348-3; 

International Organization for Standardization, 2007), consiste à exposer les bactéries 

luminescentes à différentes concentrations de l’échantillon et ensuite à mesurer les changements 

dans la production de la luminescence naturellement produite par les bactéries sous des 

conditions standards. La bioluminescence est un phénomène d'émission de lumière chez un 

organisme vivant par des activités biochimiques, généralement enzymatiques (Environnement 

Canada, 1992). Ce test est particulièrement utile en raison de sa rapidité, sa simplicité et du faible 

volume d’échantillon nécessaire. Bien qu’il soit possible que la toxicité d’un contaminant en eau 

douce soit différente de celle en eau salée, la majorité des substances ont des toxicités 

comparables chez les organismes d’eau douce et marins (Environnement Canada, 1992). Le test 

Microtox est donc largement utilisé pour des bioessais en lien avec des problématiques 

environnementales en eau douce même si l’organisme modèle est typiquement marin. 

Le bioessai normalisé sur la microalgue Selenastrum capricornum, qui est présente dans la 

plupart des eaux douces de l’Amérique du Nord (ISO 8692; International Organization for 

Standardization, 2012b), consiste en un test d’inhibition de la croissance des microalgues remises 

en suspension à partir de granules algales (microalgues immobilisées dans une matrice). Les 

algues sont, durant 72h, sous agitation (agitateur orbital) dans une enceinte de germination avec 

un certain éclairage et une certaine température. Le nombre d’algues (densité cellulaire) peut 

ensuite être compté en cellule de Malassez après 72h. Une cellule de Malassez est une lame de 

verre épaisse gravée de quadrillage définissant un volume précis, lorsque fermée par une lamelle 

planée. Le remplissage de la cellule se fait avec une micropipette et représente un volume précis. 

Lors du comptage, les cellules visibles sur plusieurs rectangles contenant 0.01µL sont 

dénombrées et une moyenne est calculée. Il est ensuite possible de déterminer le nombre de 

cellules présentes par millilitre. Il est aussi possible de mesurer la densité optique (DO) à l’aide 

d’un spectrophotomètre à 670 nm et de la convertir en quantité d’algues à l’aide d’une formule de 

régression. Afin que le test soit valide, il doit y avoir accroissement exponentiel de la biomasse 

des cultures témoins (taux de croissance spécifique de 0,92/jour) (Environnement Canada, 2007). 

Les microalgues sont des organismes intéressants pour les tests de toxicité puisqu’elles se 

multiplient rapidement et nécessitent peu d’espace.  

Le bioessai normalisé sur le microcrustacé Daphnia magna vivant dans les étangs et les lacs de 

l’Amérique du Nord (ISO 6341: International Organization for Standardization, 2012) a pour 

objectif de mesurer l’immobilisation de jeunes daphnies (âgées de moins de 24h) exposées à 

différentes concentrations de la substance d’essai pendant 48h (Environnement Canada, 2016). 
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L’immobilisation est mesurée à 24h et 48h. Pour que l’essai soit valide, pas plus de 10% des 

daphnies ne doivent être immobilisées dans le groupe témoin et la concentration d’oxygène 

dissous dans les contenants doit être ≥ 3 mg/l à la fin de l’essai (OCDE, 2004). L’utilisation de 

cette espèce pour des tests de toxicité est avantageuse en raison de la petite taille et du cycle 

biologique court de la daphnie (Environnement Canada, 2016).  

Finalement, le bioessai normalisé sur le poisson-zèbre Danio rerio TG 210 (ELS) est effectué sur 

les embryons durant plusieurs jours et permet d’évaluer les impacts d’une substance sur la survie, 

l’éclosion, la mortalité et les malformations (OCDE, 2025). L'embryon du poisson-zèbre est 

considéré comme un modèle alternatif pour les tests prédictifs de toxicité développementale in 

vivo chez les mammifères. Le poisson-zèbre présente une grande similitude développementale 

avec les mammifères dans la plupart des aspects du développement embryonnaire. Les 

embryons de poisson-zèbre sont utilisés comme organisme modèle pour les études 

toxicologiques en raison de leur sensibilité aux changements environnementaux, de leur 

développement rapide, du partage de nombreuses caractéristiques cellulaires, anatomiques et 

physiologiques avec d'autres vertébrés, de la richesse des connaissances disponibles sur sa 

génétique moléculaire et sa biologie du développement (Pamanji et al., 2015).  

 

 

 

 

 





 

 

4 MATÉRIELS ET MÉTHODES 

4.1 Zones d’étude et prélèvement d’échantillons 

La région du Saguenay-Lac-St-Jean, située dans la province de Québec (voir figure 2), est 

caractérisée par un climat continental froid et humide. Elle représente d’ailleurs la limite nordique 

de l'agriculture québécoise. C’est une région agricole, étant donné ses sols et la disponibilité en 

eau, essentielle pour l'agriculture. Depuis des générations, les agriculteurs de la région ont 

développé des techniques adaptées aux conditions locales, notamment en production laitière 

(L’union des producteurs agricoles du Saguenay-Lac-Saint-Jean, 2025). La région compte 

environ 240 fermes laitières et plusieurs fromageries (Meunier, 2025). 

 

 

Pour la récolte des échantillons d’eau, 7 sites ont été échantillonnés dans la région du Saguenay-

Lac-St-Jean (voir figure 3), dont deux sites témoins en région agricole sans paillage (rivière, 

Eusèbe et rivière Chasse). Toutefois, alors que le site de la Rivière Chasse n’avait jamais connu 

de production sous paillage oxodégradable dans son bassin versant avant 2023, de nouvelles 

parcelles ont été paillées pour la saison 2023, rendant ce site inutilisable en tant que site témoin. 

Figure 2 Localisation de la région du Saguenay-Lac-St-Jean sur la carte du 
Canada (Source : Esri) 



 18 

 

Les sites d’échantillonnage ont été sélectionnés avec l’aide du professeur Olivier Morissette de 

l’UQAC qui a réalisé un suivi des parcelles sous paillage d’oxoplastique dans la région depuis 

plusieurs années et qui a aussi conduit un échantillonnage de poissons dans plusieurs rivières 

afin d’estimer les quantités d’oxoplastiques dans les contenus stomacaux. Le pH des cours d’eau 

se trouve en général entre 7 et 8 (Ministère de l’Environnement et de la Lutte contre les 

changements climatiques, 2018) 

À partir de 3 points placés au hasard dans le cours d’eau, les échantillons ont été prélevés 

directement dans des bouteilles de 4 L préalablement nettoyées (trempage dans le détergent 

Contrex® AL 24h et plusieurs rinçages à l’eau ultrapure) et rincées 3x dans le milieu avant le 

remplissage. Les bouteilles ont ensuite été conservées à 4°C avant d’être filtrées (voir section 

4.3).  

 

 

Figure 3 Localisation des cours d’eau échantillonnés sur la carte de la région du Saguenay-Lac-
St-Jean (Source : Esri) 
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Les particules plastiques de faible densité telle que le LDPE flottent à la surface de la colonne 

d’eau tandis que les particules plastiques à haute densité avec des additifs ou du biofilm à la 

surface coulent dans les sédiments ou dans la partie profonde de la colonne d’eau (Bellasi et al., 

2020). Afin de ne pas sous-estimer la quantité de particules plastique provenant des paillis de 

plastique agricoles, les sédiments en eau peu profonde ont aussi été analysés. Ainsi, sur ces 

mêmes 7 sites, 3 carottes de sédiments et 3 carottes de berge ont été prélevées avec une tarière 

à prélèvements, du côté droit et gauche de la rive à des points placés au hasard. Elles ont été 

analysées comme les carottes de sols (voir annexe I). Puisque très peu (ou même parfois aucun) 

débris de plastique ont été trouvés dans les échantillons de berges et de sédiments, ces résultats 

ne seront pas présentés.  

Quelques carottes de sols ont aussi été récoltées dans les champs avoisinants, mais peu 

d’échantillons ont pu être prélevés à cause de la difficulté d’accès aux terres agricoles 

(permissions). En raison du faible nombre d’échantillons, cette partie du projet de maitrise ne sera 

pas présentée dans le document principal du mémoire. Une brève revue de littérature, les 

résultats des analyses des quelques échantillons et une courte discussion à ce propos sont 

toutefois présentés en annexe I.  Le tableau 1 rapporte les superficies des champs en 

oxoplastique autour des rivières échantillonnées (11 km de rayon). Les données ont été prises 

de Paré et al. (2024). 

 

Tableau 1 Superficie des champs recouvert d’oxoplastique autour des rivières 

échantillonnées (11 km de rayon) 

 

 

 

 

 

 

 

Source : (Paré et al., 2024) 

 

2022 2023 

Site Aire (ha) % Aire (ha) % 

Bédard 96,6 2,38 96,8 2,38 

Dumais 114,2 2,81 108,2 2,66 

Ticouapé 110,1 2,73 112,9 2,80 

Eusèbe (Témoin) 0 0 0 0 

Chasse 0 0 69,1 1,70 

Rousseau 141,9 3,49 194,2 4,78 

Ours 196,2 4,84 244,8 6,04 
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4.2  Échantillons pour lixiviation 

Six différents paillis de plastique agricole ont été utilisés dans le cadre de cette recherche pour la 

détermination de la composition des paillis de plastique (voir section 4.5) et pour les bioessais 

de toxicité (voir les sections 4.6, 4.7 et 4.8). Deux films noirs biodégradables composés à base 

de PLA ont été obtenus auprès de commerces (BIO 1 et BIO 2). Ces paillis sont disponibles dans 

les commerces de grande surface et peuvent être laissés au sol après la récolte. Leur épaisseur 

est de plus ou moins 15 µm. Des paillis d’oxoplastiques agricoles usés ont aussi été récoltés 

directement sur des champs agricoles dans la région du Saguenay-Lac-St-Jean. Les 

échantillonnages de paillis usés ont été faits sur trois différents terrains agricoles, donnant ainsi 

lieu à trois types de paillis au niveau du degré de vieillissement, de la couleur et la composition 

(OXO 1, OXO 2, OXO 3). Finalement, un paillis oxodégradable neuf a été obtenu (OXO 4) d’un 

producteur agricole local. Les détails de ces échantillons sont rapportés dans le tableau 2. La 

figure 4 illustre les différents échantillons de paillis analysés durant la maitrise. 

 

Tableau 2 Descriptions des différents échantillons de paillis de plastique 

 

 

 

Paillis de 
plastique 

Nom complet Nature du matériau Fournisseur / 
endroit de 

collecte 

Date de collecte 
ou de commande 

Oxo 1 Oxoplastique No 1 Bleu très fragmenté Annie Ménard Été 2022 

Oxo 2 Oxoplastique No 2 Transparent en gros 
morceaux, présence de 

terre 

Chemin du 
plateau plastique 

récent 

19 juillet 2023 

Oxo 3 Oxoplastique No 3 Transparent très fragmenté Champ 3 19 juillet 2023 

Oxo 4 Oxoplastique No 4 Transparent, neuf Contact 
anonyme 

2023 

Bio 1 Biodégradable No 1 À base de PLA, Neuf, Noir Direct filet 4 mars 2024 

Bio 2 Biodégradable No 2 Biopolyane+, à base de 
PLA, Neuf, Noir 

Jardinet 23 mars 2024 
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4.3 Ultrafiltration 

L’ultrafiltration des échantillons d’eau de rivière a été effectuée à l’aide d’une cellule de filtration 

(figure 5) d’un volume de 400mL et d’un filtre de 150 kDa (Kilo Dalton, 1 Dalton (Da) = 1 g mol⁻¹). 

Le filtre a été préalablement rincé à l’eau milliQ et la cellule de filtration nettoyée à l’eau milliQ 

(3x) et à l’éthanol (2x). L’échantillon était constamment agité durant la filtration afin d’éviter une 

trop grande accumulation de matière organique sur le filtre. La filtration a été faite de manière à 

toujours conserver un rétentat de 100mL dans la cellule de filtration afin de concentrer tous les 

MP en suspension dans ce volume pour la suite de la préparation (figure 6) 

 

 

 

Figure 4 Gauche ; Les 6 différents échantillons de paillis de plastique, 
oxodégradables et biosourcés, Droite ; Paillis de plastique OXO 1 et OXO 2. 
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Trois des bouteilles utilisées pour l’échantillonnage ont été remplies d’eau distillée et soumises à 

la filtration afin de déterminer les contaminations provenant des bouteilles (traces de détergent, 

etc.). De plus, un filtre humidifié dans une boite de pétri de même diamètre que le réservoir à 

filtration était utilisé comme blanc d’exposition. Le couvercle de la boite de pétri était toujours 

soulevé en même temps que le couvercle de la cellule de filtration afin d’identifier les sources de 

contamination lors des manipulations.  

Une fois les 12 L d’eau d’un site filtrés, le rétentat de100 mL a été conservé dans une bouteille 

de verre, congelé et ensuite lyophilisé. Le produit lyophilisé a ensuite été ajouté à du KOH 

(hydroxyde de potassium) pour une digestion de 24h sous agitation. Cette digestion permet de 

détacher la matière organique du plastique, sans toutefois l’éliminer. Après avoir centrifugé le 

produit, le surnageant a ensuite été ajouté à du DCM (dichlorométhane) et sonifié pour 30 

minutes.  En raison de leur polarité, la plupart des composés de la matière organique se 

solubilisent dans la phase aqueuse alcaline (KOH), alors que les polymères plastiques, plus 

hydrophobes et lipophiles, s’extraient préférentiellement dans la phase organique au 

dichlorométhane (DCM). Le produit résultant a été utilisé pour la détection et la quantification des 

polymères (voir section suivante). La verrerie utilisée pour ces manipulations a été nettoyée par 

trempage dans le détergent Contrex® AL 24h et rincée plusieurs fois à l’eau ultrapure avant d’être 

recouverte de papier d’aluminium et carbonisée à 500°C durant 2h.  

 

Figure 6 Cellule de filtration Figure 5 Schéma protocolaire de l’ultrafiltration d’eau de 
rivière 
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4.4 Détection et quantification des polymères plastiques dans l’eau de rivière par 

pyrolyse-chromatographie en phase gazeuse-spectrométrie de masse en 

tandem (Py-GC-MS/MS) 

L’identification et la quantification du PE a été effectuée à l’aide d’un pyrolyseur à injections simple 

(PY-3030S ; Frontier Lab Ltd., Fukushima, Japon) et couplé à un chromatographe en phase 

gazeuse (GC) (8890 GC System) et un spectromètre de masse (MS) (5977B MSD) (Agilent 

Technologies Santa Clara, CA, USA). Les creusets pour la pyrolyse ont été remplies de 240 µL 

des solutions préparées précédemment et de 10uL de standard interne (polystyrène deutérium) 

et injectées dans la pyrolyse à 600 °C durant 30 secondes. Afin d’identifier et de quantifier le 

polymère cible, des ions indicateurs spécifiques pour le PE ont été sélectionnés et identifiés (Ions 

81, 83 et 85) (Tsuge et al., 2011). Ces ions ont été choisis, car ils sont majoritaires dans les trois 

molécules cibles (Alcane, Alcène et Alcadiène) et peu présents dans les autres molécules 

potentiellement présentes sur le chromatogramme. Des blancs procéduraux ont été analysés 

parallèlement aux échantillons afin d’évaluer le bruit de fond analytique. Tout ion détecté dans 

les blancs a été considéré comme une contamination potentielle et a été soustrait ou exclu des 

résultats des échantillons correspondants. La base de données NIST Mass Spectral Library 

(NIST 17), National Institute of Standards and Technology, Gaithersburg, MD, USA a été utilisée 

pour identifier les molécules du chromatogramme. Le PE a une structure spécifique sur les 

pyrogrammes, composée de plusieurs pics (figure 7). 

 

 

Le pic C12 a été sélectionné pour la quantification. Ce pic d’alcène est précis et peu affecté par 

la matière organique résiduelle. La quantification du PE a ensuite été faite en intégrant l’aire sous 

Figure 7 Pyrogramme Polyethylene (haute densité); PE(HDPE), source : (Tsuge et al., 2011)  
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la courbe au pic C12 avec le logiciel MassHunter Workstation Quantitative Analysis Software, 

version 12.0 (Agilent Technologies Santa Clara, CA, USA). L’aire relative par rapport au standard 

interne (polystyrène deutérium) a ensuite été calculée, et connaissant la quantité de standard 

interne dans le creuset, la quantité de plastique par creuset a pu être déterminée à l’aide d’une 

droite d’étalonnage du pic C12 (équation 1). La même méthode a été répétée pour le 

polypropylène (PP) avec la molécule cible styrène (ion 104) et le polystyrène (PS), avec la 

molécule 2.4dimethylheptene (ions 70 et 126). Les limites de détection pour les différents 

polymères et les droites d’étalonnages sont présentées à l’annexe II.  

 

 

𝑦 = 0,000062𝑥 + 0,001696 

 

 

4.5 Détermination de la composition des lixiviats de paillis de plastique 

Des lixiviats pour chacun des 6 échantillons (3 réplications par échantillon) de paillis agricoles ont 

été produits afin de déterminer leur composition. Pour ce faire, les paillis ont été coupés en 

morceaux plus petits que 5 mm à l’aide d’un scalpel. Les microplastiques ont ensuite été ajoutés 

dans de l’eau PURELAB® à une concentration de 1g/L dans des bouteilles de 250 mL 

(préalablement lavées par trempage dans le détergent Alconox® durant 24h et de plusieurs 

rinçages à l’eau milliQ). Les solutions ont été agitées sur un agitateur orbital à 180 tours/minute 

durant 24h et 72h. Par la suite, les lixiviats ont été filtrés sur des filtres à seringue PES 0.45 m  

(pour le dosage des métaux) ou centrifugés (pour le dosage des composés organiques). Les 

échantillons ont ensuite été soumis à deux différentes analyses non ciblées ; la chromatographie 

liquide-spectrométrie de masse (LC/MS) pour identifier les composés organiques et la 

spectrométrie de masse à plasma à couplage inductif (ICP/MS) pour identifier les métaux traces. 

La lixiviation des plastiques pour la détermination des composés organiques n’a pas toujours 

produit suffisamment de composés pour les doser. Dans ces cas, une analyse de la composition 

Équation 1  Quantification du PE par étalonnage interne du pic C12 

Où : 

𝑥 représente quantité de PE (ng) dans le creuset (240L) 
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du paillis lui-même a été réalisée. Ainsi, 20 à 60 mg de MP ont été ajoutés dans 2 à 3 mL de 

dichlorométhane pour un trempage durant 24h. Le dichlorométhane a ensuite été analysé à la 

LC/MS.  

La toxicité cumulative des métaux présents dans les lixiviats a été estimée à partir des 

concentrations mesurées après 24 h et 72 h d’agitation. Deux approches ont été utilisées, soit la 

méthode des Cumulative Criterion Units (CCU) et le calcul d’unités toxiques basé sur les 

concentrations prédites sans effet (Predicted No Effect Concentration, PNEC). Ces méthodes 

permettent d’évaluer la toxicité combinée de plusieurs contaminants, notamment les métaux, et 

d’estimer leur risque potentiel pour les écosystèmes aquatiques. Dans ce mémoire, ces 

approches représentent la somme des ratios des concentrations de métaux mesurées par rapport 

à leurs valeurs de référence respectives pour la qualité de l'eau, quantifiant ainsi efficacement la 

charge toxique globale. Ces unités toxiques permettent de prédire l’effet cocktail que ces métaux 

pourraient provoquer dans l’environnement.  

 

La CCU est calculée en additionnant les ratios de concentration de chaque métal à son critère de 

qualité de l'eau correspondant (équation 2). 

𝐶𝐶𝑈 =  𝛴(
[i]𝑙𝑖𝑥𝑖𝑣𝑖𝑎𝑡

𝐶𝑖
)  

Certains critères de qualité de l’eau sont ajustés en fonction de facteurs tels que la dureté de 

l’eau (par exemple, pour Ca2+ et Mg2+), qui peuvent affecter la toxicité des métaux.  

Pour la CCU, on considère une valeur inférieure à 1 comme sûre, sans effet indésirable attendu 

sur les organismes aquatiques. Lorsque la CCU est comprise entre 1 et 2 (1 ≤ CCU ≤ 2), il y a un 

potentiel d’effets indésirables et comprise entre 2 et 10 (2 < CCU ≤ 10) il y a un risque de mortalité 

importante chez les espèces sensibles et une composition altérée de la communauté benthique. 

Finalement, une CCU supérieure à 10 correspond à des niveaux de toxicité élevés (Guasch et 

al., 2009; Morin et al., 2012).  

L’autre unité toxique consiste au rapport entre la concentration en métal du lixiviat et la PNEC 

(Predicted No Effect Concentration), afin de déterminer le potentiel risque environnemental de 

chaque lixiviat. Ce risque environnemental est déterminé par le calcul de la somme des unités 

toxiques (équation 3).   

Équation 2 Calcul de la CCU (Cumulative Criterion Unit) 
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Équation 3 Calcul des unités toxiques avec la PNEC 

 

𝑈𝑛𝑖𝑡é𝑠 𝑡𝑜𝑥𝑖𝑞𝑢𝑒𝑠 =  𝛴(
[i]𝑙𝑖𝑥𝑖𝑣𝑖𝑎𝑡

𝑃𝑁𝐸𝐶𝑖
)  

 

 

Lorsque l’unité toxique est supérieure à 1, on considère une potentielle toxicité dans le milieu 

(European Centre for Ecotoxicology and Toxicology of Chemicals, 2001).  

Des tests préliminaires (annexe III) ont permis d’identifier une lixiviation de 72h comme étant la 

durée entraînant le maximum de toxicité. Des lixiviats de cette durée ont été utilisés pour 

l’ensemble des bioessais décrits ci-dessous. Les lixiviats ont aussi été filtrés avec un tamis et le 

liquide a été filtré à nouveau sur une unité de filtration avec un filtre de 0.45µm.  

 Les tests sur bactéries, microalgues et larves de poisson ont d’abord été réalisés par moi-

même lors de mon stage M1. Cependant, des erreurs expérimentales n’ont pas permis 

l’utilisation de ces données pour le mémoire. Les données présentées ont donc été 

obtenues par Mickael Dare, stagiaire M1 au laboratoire EPOC qui a repris les tests 

préalablement conduits.  

 

 

 

 

Où :  

𝑖 représente un métal présent dans le lixiviat  

[𝑖] la concentration du métal 𝑖 dans le lixiviat analysé 

𝑃𝑁𝐸𝐶𝑖 la valeur de la PNEC pour ce métal, dans les eaux douces (ECHA CHEM, 2025) 
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4.6 Test sur bactéries A. fischeri 

Ce bioessai a été choisi car il est simple, rapide et nécessite un faible volume d’échantillon. Les 

bactéries utilisées pour les tests Microtox sont lyophilisées et conservées à -20°C. Les conditions 

standardisées pour le test Microtox nécessitent d’ajouter du NaCl dans les lixiviats des différents 

échantillons pour obtenir une concentration de 2% et d’avoir un pH compris entre 6 et 8.5 pour 

les différentes solutions.  Une fois remises en suspension dans de l’eau ultrapure, le temps de 

vie des bactéries est de 2 à 3 h. Ces bactéries sont conservées dans un puits réfrigéré à 5° C. 

Dans le cadre du bioessai Microtox, un blanc bactérien (témoin) composé de solution de NaCl 

2% et un témoin positif correspondant à une solution de bichromate de potassium (K2Cr2O7) et 

de chlorure de sodium (NaCl) 2% (200mg/L) ont été utilisés. Un blanc d’extraction correspondant 

au témoin de lixiviation, ayant subi les mêmes manipulations que les lixiviats,a aussi été analysé 

afin de voir si la toxicité pouvait provenir des manipulations lors de la lixiviation (ex. : tubes mal 

nettoyés). Les tubes dans les puits du plateau contiennent 1 mL de la solution à tester et 20 µL 

de bactéries. Ils sont conservés à 15° C dans les puits. Les échantillons ont tout d’abord été 

testés à leur concentration maximale (100 %) et les dilutions nécessaires (50%, 25% et 12.5%) 

ont ensuite été effectuées en cascade et testées. La luminescence a été mesurée à 5, 15 et 30 

minutes avec le luminomètre BioLight Toxy (Aqua Science LLC, Newark, DE). Ce test qui se 

complète en 30 minutes a été répété trois fois pour s’assurer de la faible variation des résultats. 

Les résultats ont été transformés en pourcentages d’inhibition en prenant en compte que la valeur 

obtenue pour les témoins bactériens est une luminescence maximale. La validité de ce test 

repose sur la conformité de la réponse de la bactérie aux contrôles positif et négatif. Le contrôle 

positif doit donc être une substance toxique ayant une CE50 sur A. fischeri connue.  

 

4.7 Test sur microalgues S. capricornum 

Ce bioessai a été choisi car il nécessite peu d’espace et les microalgues se multiplient 

rapidement. Pour débuter, le milieu de culture algale X10 a été préparé à l’aide d’eau osmosée 

et de quatre solutions mères nutritives. Ces derniers étaient compris dans le kit sous forme de 

petites fioles identifiées "Nutrient Stock" A, "Nutrient Stock" B, etc. Ces solutions mères nutritives 

correspondent à un agencement de micro et macronutriments, notamment du nitrate de sodium 

(NaNO3), du chlorure de zinc (ZnCl2), etc. Cette préparation doit être laissée sous agitation 30 

minutes en contact avec l’air. Le milieu a été préparé en concentration X10 pour faciliter la 
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préparation des plaques. Comme le milieu de culture est utilisé seulement pour diluer le contenu 

des granules algales, il subit la même dilution que les algues (voir le paragraphe suivant) et doit 

donc être 10X plus concentré avant d’être ajouté aux puits. Le pH du milieu de culture doit être 

de 8.1 ± 0.2. Afin de dé-immobiliser les algues, les granules algales ont été mélangées à 5 mL 

de "Matrix Dissolving Medium" et agitées à 150 rpm pendant 10 min sur une plaque d’agitation. 

Le tube a ensuite été centrifugé pendant 10 minutes à 3000 tr/min. Une fois le surnageant retiré, 

10 mL d'eau osmosée ont été ajoutés et le tube a été agité. Le tube a été centrifugé une deuxième 

fois pendant 10 minutes à 3000 tr/min et le surnageant retiré à nouveau. Finalement, 10 mL de 

milieu de culture d’algues ont été ajoutés au tube et agités. Le test a commencé 30 minutes après 

la dé-immobilisation des microalgues.  

L’inoculum d’algues doit avoir une concentration finale dans les puits de 2x104 algues/mL. Pour 

ce faire, l’inoculum introduit doit être à une certaine concentration pour contrer la dilution. Sachant 

que 225µL de solution étaient introduits dans les puits (solution du contaminant ou témoin) pour 

25µL de l’inoculum, une dilution de facteur 10 de l’inoculum se produisait. La concentration de 

l’inoculum avant d’être introduite dans les puits devait donc être de 2x105 algues/mL. Les cellules 

de Malassez ont été utilisées afin de vérifier la concentration initiale en algues.  

Tous les échantillons testés ont subi une vérification de leur pH. Les témoins négatifs étaient 

composés d’eau osmosée et les témoins positifs de différentes concentrations de bichromate de 

potassium (C1=1,8; C2=0,9; C3=0,45; C4=0,225 et C5=0,1125 mg/L) en solution dans de l’eau 

osmosée. Une fois les 25 µL d’inoculum ajoutés dans chacun des puits et agités, les plaques ont 

été placées dans l’enceinte de germination à température ambiante (figure 8). Afin de limiter 

l’entrée de substances volatiles dans les puits, les plaques étaient recouvertes de pellicules 

plastiques. 
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Les puits des quatre bords de la plaque bords étaient remplis d’eau osmosée afin de limiter 

l’évaporation dans les autres puits. Tous les matins et soirs, les plaques ont été homogénéisées 

à la pipette. À 24h et 48h, la densité algale de trois puits témoins a été suivie. Le comptage des 

microalgues de tous les puits s’est fait avec une cellule de Malassez au microscope à 72h après 

avoir préalablement homogénéisé. Cinq rectangles de la cellule de Malassez étaient comptés par 

puits et trois puits par conditions étaient analysés.   

 

 

Les résultats récoltés ont permis de calculer les taux de croissance spécifiques moyens (µ) pour 
chaque culture d’essai avec l’équation 4.  

 

 

Où :  

x0 est la concentration cellulaire nominale initiale  

xL est la concentration cellulaire mesurée à l’instant tL  

t0 est l’heure du début de l’essai  

tL est l’heure de fin d’essai  

Équation 4 taux de croissance spécifiques moyens 

Figure 8 Enceinte de germination 
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Les pourcentages d’inhibition ont ensuite été calculés en se basant sur les témoins avec 

l’équation 5.  

 

 

 

Le critère de validité pour ce test est l’obtention d’un taux de croissance algale spécifique moyen 

des cultures témoins d’au moins 0,92/jour. 

4.8 Test sur microcrustacés D. magna 

Ce bioessai a été choisi car les daphnies ont un cycle biologique court et nécessitent peu 

d’espace. Pour commencer, le pH des échantillons doit se retrouver entre 6 et 9. Le témoin négatif 

était une solution iso et le témoin positif, une dilution en cascade de bichromate de potassium de 

5 mg/L à 0.3125 mg/L. Pour chaque répétition d’extraction, deux répétitions analytiques ont été 

produites. Le test est effectué en deux répétitions expérimentales, et trois extractions par paillis. 

Les récipients d’essais ont été remplis de 9 mL de l’échantillon testé ou des témoins, en plus de 

1mL de solution iso contenant cinq individus. Une fois les daphnies introduites dans les récipients, 

le test de 48h a commencé et les récipients ont été maintenus à température pièce (20°C ± 2). 

Après 24h et 48h, les daphnies immobiles ont été comptées. Les résultats ont été transformés en 

pourcentages d’immobilisation en prenant en compte le nombre de daphnies initialement dans le 

récipient d’essai. Le test n'est pas valide si plus de 10 % des organismes témoins sont immobiles.  

 

Équation 5 Pourcentage d'inhibition 

Où :  

Iµi est le pourcentage d’inhibition (taux de croissance) pour la concentration d’essai i 

µi est le taux de croissance moyen à la concentration d’essai i  

µc est le taux de croissance moyen de la culture témoin 
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4.9 Test sur embryons de Danio rerio 

Ce bioessai a été sélectionné en raison du développement embryonnaire rapide du poisson-

zèbre, permettant l’observation d’effets toxiques sur une courte période expérimentale. Cette 

espèce constitue également un modèle biologique reconnu pour sa sensibilité aux variations 

environnementales et aux contaminants. De plus, l’abondance de données toxicologiques et 

écotoxicologiques disponibles dans la littérature facilite l’interprétation et la comparaison des 

résultats. Le bioessai sur embryons de D. rerio commence avec la préparation de boîtes de Pétri 

servant de milieu d’éclosion pour les embryons, avec 15mL de lixiviat et du sel Instant Ocean 

(1/666 par rapport au volume final, Cf = 45 mg/L). Le test est effectué en trois répétitions 

expérimentales, mais une seule extraction par paillis (pseudo-réplication). Après la récupération 

des œufs de Danio rerio, le tri des oeufs morts, sales ou vides est fait et les œufs sont partagés 

en parts égales pour chaque boîte de Pétri sous loupe binoculaire. Les boites avec œufs sont 

placées dans une enceinte thermostatée, sous agitation légère, avec une température de 24 ou 

26°C et une photopériode de 14h jour pour 10h nuit. Chaque jour le décompte des embryons 

morts, éclos, et larves mortes après éclosion est fait et ces embryons sont ensuite retirés. Le 

milieu est renouvelé chaque jour. L’expérience prend fin après 96h, soit 4 jours.  

 

4.10 Tests statistiques  

Des tests statistiques ont été effectués sur les résultats des bioessais A. fischeri, S. capricornum 

et D. rerio. Une vérification de la normalité de la distribution a été faite avec un test de Shapiro-

Wilk sur les résidus, et la vérification de l’homogénéité des variances des résidus par groupe 

distribution a été faite avec un test de Levene. Lorsque les conditions étaient respectées, une 

Anova a été effectuée, et dans le cas où une des conditions n’était pas respectée (normalité ou 

homogénéité des variances) le test non paramétrique de Kruskall Wallis a été réalisé, suivi d’un 

test post-hoc de Dunn. Pour ces tests, la valeur alpha (α) était fixée à 0,05. 

 

 

 

 





 

 

5 RÉSULTATS 

5.1 Présence de paillis de plastique dans les rivières avoisinantes 

Les concentrations en PE, PP et PS dans l’eau récoltée aux différents sites, en plus des limites 

de détection et de quantification sont présentées au tableau 3.  

 

Tableau 3 Concentration en PE, PP et PS (ng/L) dans les échantillons d’eau prélevés 

dans les sept rivières de la région du Saguenay-Lac-St-Jean. Les valeurs entre 

parenthèses sont sous la limite de quantification, mais au-dessus de la limite de 

détection. 

  
Concentration PE 

(ng / L) 
Concentration PP 

(ng / L) 
Concentration PS 

(ng / L) 

Limite de détection*  
442,37 à 739,88 9,20 à 15,38 2,77 à 4,64 

Limite de quantification* 
737,28 à 1233,14 30,81 à 51,52 9,20 à 15,38 

Site 
   

Bédard < L.Q (697,64) 
< L. D 22,30 

Dumais 
987,24 < L. D 

< L.Q (6,34) 

Ticouapé 
1316,52 < L. D 

< L.Q (11,59) 

Eusèbe (témoin) < L. D 
< L. D 

< L.Q (3,44) 

Chasse 
2964,16 < L. D 33,34 

Rousseau < L.Q (624,11) 
< L. D < L. D 

Ours < L.Q (611,52) 
< L. D 10,19 

 Les limites de détection et de quantification en ng/L varient par sites, car les quantités 

d’échantillons analysés sont différentes. 

 

Le tableau 3 montre que le site témoin (Eusèbe) présentait une concentration en PE trop faible 

pour être détectée, soit sous la limite de détection. Les concentrations en PE des autres sites se 

trouvent majoritairement entre 600 ng/L et 1300 ng/L, sauf pour le site Chasse qui a une 
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concentration beaucoup plus élevée que les autres sites, soit 2964 ng/L. Les sites ayant une 

concentration sous la limite de quantification contiennent assurément du PE, mais les 

concentrations indiquées dans le tableau sont à titre indicatif. Les pyrogrammes des deux sites 

ayant une plus grande concentration en PE (Ticouapé et Chasse) suggèrent que l’aire du pic C12 

était surestimée par la présence de matière organique. Ainsi, les quantités de PE rapportées ici 

pour ces deux sites sont probablement plus élevées que les quantités de PE réelles. Malgré la 

déflocculation au KOH, il est possible que des matières organiques soient encore présentes au 

moment de l’analyse. Les composés polaires et hydrophiles sont généralement éliminés, mais 

certaines matières organiques comme les acides gras peuvent encore être présents lors de la 

pyrolyse. Au niveau des autres polymères, aucun site ne présentait une concentration en PP au-

dessus de la limite de détection. Pour le PS, les concentrations aux différents sites se trouvent 

majoritairement entre 3 ng/L et 22 ng/L, sauf pour le site Chasse qui encore une fois a une 

concentration beaucoup plus élevée que les autres sites, soit 33,34 ng/L. Tout comme le PE, la 

concentration de PS peut être surestimée par la présence de matière organique dans 

l’échantillon.  

5.2 Composition des lixiviats de paillis de plastique 

5.2.1 Métaux traces 

Certains métaux étaient présents en plus grande quantité dans les lixiviats de 24 h issus des 

paillis de plastique. C’est le cas du manganèse, du cobalt, du cuivre et du zinc (Tableau 4). Le 

tableau 4 permet aussi de remarquer que le lixiviat du paillis OXO 1 est celui ayant toujours une 

concentration de métaux plus élevée. De plus, les trois paillis usagés (OXO 1, OXO 2 et OXO 3) 

relarguent généralement plus de métaux que les trois paillis de plastique neufs (OXO 4, BIO 1 et 

BIO 2). Les métaux présentés dans le tableau 5 ont aussi été analysés, mais sont présents en 

plus petites quantités dans les lixiviats.  
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Tableau 4 Concentrations moyennes (µg/L) en métaux dans les lixiviats de différent 
paillis de plastique (24h) (n=3) * Une teinte de bleu plus foncée indique une valeur plus 

élevée par rapport aux autres valeurs pour un même métal 

 

    Manganèse Cobalt Cuivre  Zinc 

Limite détection  0,0003 0,0008 0,0020 0,0040 

P
la

st
iq

u
e 

OXO 1 5,27 ± 1,13 12,363 ± 1,080 1,89 ± 0,98 82,49 ± 5,49 

OXO 2 4,71 ± 0,25 0,362 ± 0,029 0,27 ± 0,08 5,28 ± 0,46 

OXO 3  2,97 ± 0,41 0,144 ± 0,031 0,43 ± 0,15 0,11 ± 0,71 

OXO 4  2,16 ± 0,09 0,015 ± 0,003 0,17 ± 0,10 2,19 ± 0,79 

BIO 1  2,47 ± 1,68 0,006 ± 0,007 0,14 ± 0,06 0,19 ± 0,81 

BIO 2  0,46 ± 0,09 0,015 ± 0,025 0,38 ± 0,48 0,09 ± 0,85 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 36 

Tableau 5 Concentrations moyennes (µg/L) en métaux dans les lixiviats des différents 
paillis de plastique (après 24h de lixiviation) (n=3) * Une teinte de bleu plus foncée 
indique une valeur plus élevée par rapport aux autres valeurs pour un même métal 

 

    Lithium Béryllium Titane Vanadium Chrome 

Limite détection  0,001 0,0007 0,003 0,0008 0,003 

P
la

st
iq

u
e 

OXO 1 0,044 ± 0,005 0,0059 ± 0,0005 0,62 ± 0,12 0,133 ± 0,010 0,113 ± 0,033 

OXO 2 0,029 ± 0,003 0,0001 ± 0,0001 0,80 ± 0,24 0,085 ± 0,005 0,106 ± 0,034 

OXO 3  0,054 ± 0,010 0,0005 ± 0,0002 0,85 ± 0,28 0,330 ± 0,037 0,045 ±0,028 

OXO 4  0,013 ± 0,002 < 0.0007 0,09 ± 0,02 0,019 ± 0,001 0,001 ± 0,024 

BIO 1  0,005 ± 0,002 < 0.0007 0,05 ± 0,02 0,003 ± 0,001 0,000 ± 0,022 

BIO 2  0,001 ± 0,002 < 0.0007 0,04 ± 0,01 0,003 ± 0,001 0,000 ± 0,022 

  Nickel Arsenic Molybdène Argent  

Limite détection  0,0020 0,002 0,001 0,0003  

P
la

st
iq

u
e 

OXO 1 0,184 ± 0,086 0,0303 ± 0,0015 0,0378 ± 0,0029 
0,0019 ± 
0,0001  

OXO 2 0,135 ± 0,039 0,0153 ± 0,0005 0,0069 ± 0,0023 
0,0002 ± 
0,0001  

OXO 3  0,057 ± 0,035 0,0159 ± 0,0012 0,0101 ± 0,0079 < 0.0003  

OXO 4  0,027 ± 0,030 0,0017 ± 0,0006 0,0019 ± 0,0030 < 0.0003  

BIO 1  0,013 ± 0,038 < 0.002 0,0052 ± 0,0047 
0,0119 ± 
0,0044   

BIO 2  0,000 ± 0,021 < 0.002 0,0092 ± 0,0165 < 0.0003  

  Cadmium Étain Antimoine Plomb Uranium 

Limite détection  0,0006 0,002 0,001 0,0009 0,0007 

P
la

st
iq

u
e 

OXO 1 0,0146 ± 0,0042 0,023 ± 0,012 0,0202 ± 0,0029 0,045 ± 0,044 
0,0050 ± 
0,0001 

OXO 2 0,0040 ± 0,0025 0,018 ± 0,007 0,0087 ± 0,0032 0,003 ± 0,045 0,0012 ±0,0002 

OXO 3  0,0021 ± 0,0006 0,001 ± 0,006 0,0015 ± 0,0032 0,003 ± 0,060 
0,0061 ± 
0,0012 

OXO 4  0,0062 ± 0,0022 0,137 ± 0,009 0,0034 ± 0,0032 0,000 ± 0,040 < 0.0007 

BIO 1  0,0000 ±0,0005 0,011 ± 0,006 0,0000 ± 0,0041 0,000 ± 0,036 < 0.0007 

BIO 2  0,0000 ±0,0004 0,031 ± 0,008 0,0000 ± 0,0051 0,000 ± 0,037 < 0.0007 
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Le tableau 6 contient les concentrations moyennes en métaux dans les lixiviats de différent paillis 

de plastique après 72h pour le manganèse, le cobalt, le cuivre et le zinc, et le tableau 7 contient 

les concentrations moyennes pour les autres métaux.  

 

Tableau 6 Concentrations moyennes (µg/L) en métaux dans les lixiviats des différents 
paillis de plastique (après 72h de lixiviation) (n=3) * Une teinte de bleu plus foncée 
indique une valeur plus élevée par rapport aux autres valeurs pour un même métal 

 

 

En comparant les concentrations des quatre métaux du tableau 6, il est possible de voir que la 

concentration de l’OXO 1 est la plus élevée pour le cobalt, cuivre et zinc, mais est plus faible que 

l’OXO 2 et 3 pour le manganèse. Tout comme la lixiviation de 24h (tableau 4), les trois paillis 

usagés (OXO 1, OXO 2 et OXO 3) relarguent généralement plus de métaux que les trois paillis 

de plastique neufs (OXO 4, BIO 1 et BIO 2). Maintenant, en comparant les concentrations 

obtenues à la suite d’une lixiviation de 24h et 72h (tableau 4 et tableau 6), pour le manganèse, 

l’OXO 2 et 3 ont une concentration plus élevée après 72h, mais les autres paillis ont une 

concentration plus faible à 72h. Pour le cobalt, l’OXO 1, 2 et 3, ainsi que le BIO 1 ont une 

concentration plus élevée après 72h. Pour le cuivre, aucun des paillis n’est présent en 

concentration plus élevée après 72h de lixiviation. Finalement, pour le zinc, seulement l’OXO 4 

n’est pas présent en concentration plus élevée après 72h. Compte tenu de l’hétérogénéité des 

résultats lors de la variation de la durée de lixiviation (24h versus 72h), aucune tendance répétitive 

n’est observable et aucune conclusion ne peut être faite concernant la quantité de métaux libérés 

en fonction de la durée de lixiviation.  

 

 

    Manganèse Cobalt Cuivre  Zinc 

Limite détection  0,0005 0,0007 0,003 0,0040 

P
la

st
iq

u
e 

OXO 1 2,989 ± 0,066 13,167 ± 0,493 0,831 ± 0,113 113,538 ± 12,740 

OXO 2 5,436 ± 0,315 0,519 ± 0,063 0,234 ± 0,127 5,838 ± 0,718 

OXO 3  8,789 ± 0,797 1,740 ± 0,177 0,383 ± 0,104 0,808 ± 0,828 

OXO 4  1,172 ± 0,043 0,013 ± 0,002 0,160 ± 0,121 1,301 ± 0,280 

BIO 1  0,767 ± 0,669 0,008 ± 0,005 0,118 ± 0,247 0,327 ± 0,267 

BIO 2  0,281 ± 0,014 0,015 ± 0,011 0,000 ± 0,088 0,452 ± NA 
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Tableau 7 Concentrations moyennes (µg/L) en métaux dans les lixiviats de différent 
paillis de plastique (72h) (n=3) * une teinte de bleu plus foncée indique une valeur plus 

élevée par rapport aux autres valeurs pour un même métal 

    Lithium Béryllium Titane Vanadium Chrome 

Limite détection  0,002 0,0008 0,004 0,0009 0,002 

Pl
as

tiq
ue

 

OXO 1 0,056 ± 0,005 0,008 ± 0,000 0,243 ± 0,058 0,123 ± 0,004 0,147 ± 0,003 
OXO 2 0,044 ± 0,007 0,001 ± 0,000 0,807 ± 0,446 0,159 ± 0,012 0,117 ± 0,008 
OXO 3  0,055 ± 0,002 0,003 ± 0,001 0,358 ± 0,085 0,298 ± 0,030 0,084 ± 0,009 
OXO 4  0,017 ± 0,003 < 0.0008 0,040 ± 0,018 0,017 ± 0,003 0,016 ± 0,003 
BIO 1  0,003 ± 0,002 < 0.0008 0,034 ± 0,014 0,003 ± 0,001 0,007 ± 0,001 
BIO 2  0,002 ± 0,001 < 0.0008 0,039 ± 0,004 0,002 ± 0,001 0,005 ± 0,001 

  Nickel Arsenic Molybdène Argent  
Limite détection  0,002 0,002 0,002 0,0005  

Pl
as

tiq
ue

 

OXO 1 0,186 ± 0,024 0,036 ± 0,002 0,033 ± 0,003 0,001 ± 0,000  
OXO 2 0,237 ± 0,015 0,022 ± 0,001 0,008 ± 0,000 < 0.0005  
OXO 3  0,165 ± 0,022 0,021 ± 0,001 0,008 ± 0,002 < 0.0005  
OXO 4  0,077 ± 0,027 0,002 ± 0,001 0,000 ± 0,001 < 0.0005  
BIO 1  0,065 ± 0,020 0,001 ± 0,000 0,000 ± 0,001 0,002 ± 0,001  
BIO 2  0,456 ± 0,474 0,001 ± 0,000 < 0.002 < 0.0005  

  Cadmium Étain Antimoine Plomb Uranium 

Limite détection  0,0006 0,002 0,001 0,0009 0,0007 

Pl
as

tiq
ue

 

OXO 1 0,006 ± 0,001 0,008 ± 0,006 0,037 ± 0,035 0,020 ± 0,004 0,007 ± 0,000 
OXO 2 0,004 ± 0,001 0,005 ± 0,001 0,011 ± 0,002 0,006 ± 0,005 0,004 ± 0,001 
OXO 3  0,007 ± 0,001 0,004 ± 0,001 0,003 ± 0,002 0,003 ± 0,002 0,015 ± 0,001 
OXO 4  0,003 ± 0,001 0,062 ± 0,007 0,005 ± 0,003 0,003 ± 0,008 < 0.0009 
BIO 1  0,001 ± 0,001 0,021 ± 0,009 0,001 ± 0,001 0,001 ± 0,007 < 0.0009 
BIO 2  0,001 ± 0,001 0,017 ± 0,001 0,000 ± 0,001 0,000 ± 0,004 < 0.0009 

 

Tout comme pour les tableaux 4 et 6, les concentrations en métaux présentes dans le tableau 7 

lorsque comparées à celles du tableau 5 (24h versus 72h) montrent aussi une hétérogénéité de 

variation et ainsi aucune tendance n’est observable.  

Les concentrations en métaux des lixiviats des différents paillis de plastique obtenus dans les 

tableaux 4,5,6 et 7, ont permis de calculer la toxicité cumulative de chacun des lixiviats (tableau 

8).  
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Tableau 8 rapports de toxicité cumulative (selon la PNEC et la CEC) pour les différents 
paillis de plastique après 24h et 72h de lixiviation (Moyenne ± écart type) 

Échantillon 
24 h de lixiviation 72 h de lixiviation 

Unité toxique CCU Unité toxique CCU 
OXO 1  18,09 ± 1,66  86,89 ± 6,84  20,67 ± 1,38 117,62 ± 13,18  
OXO 2  1,04 ± 0,12  6,15 ± 0,72  1,28 ± 0,16  6,83 ± 0,91 
OXO 3  0,40 ± 0,16  0,76 ± 1,04  2,26 ± 0,29  1,66 ± 1,01  
OXO 4  0,33 ± 0,10  2,45 ± 1,02  0,21 ± 0,06  1,63 ± 0,45  
BIO 1  0,16 ± 0,16  0,35 ± 0,93  0,10 ± 0,11  0,52 ± 0,56  
BIO 2 0,10 ± 0,16  0,49 ± 1,37  0,06 ± 0,11  0,45 ± 0,57  

 

Dans le tableau 8, les valeurs en noir (<1) sont considérées comme sans effets indésirables 

attendus sur les organismes aquatiques, les valeurs en jaune (1 ≤ X ≤ 2), représentent un 

potentiel d’effets indésirables, les valeurs en orange (2 < X ≤ 10) représentent un risque de 

mortalité importante chez les espèces sensibles et une composition altérée de la communauté 

benthique et finalement, les valeurs en rouge (>10) représentent un niveau de toxicité élevé. 

Certains métaux (lithium, titane, vanadium, manganèse, cobalt) n’avaient aucune valeur de CMC 

déterminée et le calcul a dû être fait sans prendre en compte leur concentration. Les valeurs de 

CCU sont donc conservatrices.  

Ces unités de toxicité cumulative permettent de montrer que les différents métaux présents dans 

les paillis de plastique biodégradables 1 et 2 ne représentent pas un risque d’effets indésirables 

attendus sur les organismes aquatiques. Cependant, l’OXO 1 correspond, selon tous les indices 

à toutes les durées de lixiviation, à un niveau de toxicité élevé. L’OXO 2 est considéré comme 

potentiellement toxique par tous les indices, mais le niveau de toxicité est variable selon les 

indices et les durées de lixiviation. L’OXO 3 quant a lui a une potentielle toxicité seulement après 

une lixiviation de 72h, et l’OXO 4 est considéré comme potentiellement toxique seulement par 

l’indice CCU. Finalement, en comparant les indices aux différentes durées de lixiviation, l’OXO 

1,2 et 3 montrent des valeurs d’indices plus élevées pour la lixiviation de 72h que pour celle de 

24h.  

5.2.2 Composés organiques 

Les analyses des lixiviats des six paillis de plastique à la LC/MS n’ont abouti à aucune détection 

pour les oxoplastiques (OXO1- OXO2- OXO3 - OXO4). Trois composés ont été détectés pour les 

plastiques biodégradables, dont un non identifiable. Comme la détermination de la composition 
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des lixiviats de paillis de plastique pour les composés organiques n’a pas donné les résultats 

escomptés, une autre analyse a été effectuée pour caractériser la composition du matériel lui-

même et de ce qui se trouve à sa surface (voir tableaux 9 et 10). Malgré l’utilisation d’un solvant 

fort, aucune détection de composés organiques n’a été obtenue pour OXO 1 et OXO 2. Il est 

important de préciser qu’il n’y a pas eu dissolution complète lors de l’extraction de ces paillis 

oxodégradables dans le dichlorométhane. Cela peut expliquer pourquoi très peu de composés 

organiques ont été détectés dans les paillis oxodégradables.  

À titre de rappel, les paillis oxodégradables comprennent trois échantillons usagés récoltés au 

champ (OXO 1, OXO 2, et OXO 3), présentant divers degrés de fragmentation allant de très 

fragmenté à gros morceaux avec présence de sol, ainsi qu’un échantillon neuf (OXO 4). L’OXO 

1 se distingue notamment par sa couleur bleue, alors que les autres oxoplastiques sont 

transparents. Les paillis biodégradables (BIO 1 et BIO 2), quant à eux, sont des produits 

commerciaux neufs à base d’acide polylactique (PLA), de couleur noire, provenant de 

fournisseurs spécialisés.  

Dans le cadre de ce mémoire, la présence de composé ayant un pourcentage de probabilité ≥ 

75% sera considérée probable mais à confirmer. 

 

Tableau 9 Composés organiques présents dans les paillis de plastique de type OXO après digestion au 
dichlorométhane 

Échantillon Composé 
% 

Probabilité Type Groupe 

OXO 1          

 Aucun    

OXO 2         

 Aucun    

OXO 3          

  
Benzoic acid, 3,5-dicyclohexyl-4-hydroxy-, methyl 

ester 50,8 Antioxydant 
Esters d'acide 

benzoïque 

OXO 4          

 Methylenebis(2,4,6-triisopropylphenylphosphine) 59 Stabilisant 
Phosphines 

(organophos.) 

  Phenol, 2,5-bis(1,1-dimethylethyl) - 50,6 Stabilisant Alkylphénol 
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Le tableau 9 montre les composés détectés dans la composition du matériel et de ce qui se trouve 

à sa surface pour les paillis de plastiques oxodégradables. Seulement 3 composés ont été 

identifiés, et pour les paillis OXO 3 et OXO 4 seulement. De plus, les pourcentages de fiabilité 

des résultats sont faibles et ainsi, les identifications faites sont peu fiables. Le tableau 10 montre 

les composés détectés dans la composition du matériel utilisé pour la fabrication de paillis de 

plastiques biodégradables. Des phtalates ont été identifiés à plusieurs reprises. Des macro-

lactones et lactones ont aussi été fréquemment identifiées. La majorité des composés retrouvés 

sont utilisés comme plastifiant dans la fabrication de plastique.  

 

Tableau 10 Composés organiques présents dans les différents paillis de plastique biodégradables après 
digestion au dichlorométhane 

Échantillon Composé % Probabilité Type Groupe 

BIO 1                   

  1,4-Dioxane-2,5-dione, 3,6-dimethyl- 83,4   Lactones 

  1,6-Dioxacyclododecane-7,12-dione 86,5 Plastifiant  Macrolactones 

  13-Docosenamide, (Z)- 78,4 Glissement Amides d'acides gras 

  1,6-Dioxacyclododecane-7,12-dione 61 Plastifiant   Macrolactones 

  Phthalic acid, nonyl oct-3-yl ester 50,6 Plastifiant Phthalate 

  Dineopentyl phthalate 53,1 Plastifiant Phthalate 

BIO 2         

  1,4-Dioxane-2,5-dione, 3,6-dimethyl- 90,8   Lactones 

  Hexane, 1,6-diisocyanato- 91,3   Diisocyanates 

  1,6-Dioxacyclododecane-7,12-dione 84,9 Plastifiant   Macrolactones 

  Bis(2-ethylhexyl) phthalate 89,4 Plastifiant Phthalate 

  13-Docosenamide, (Z)- 83,1 Glissement Amides d'acides gras 

  1,6-Dioxacyclododecane-7,12-dione 61 Plastifiant   Macrolactones 

  Phthalic acid, nonyl oct-3-yl ester 51,9 Plastifiant Phthalate 

  Dineopentyl phthalate 52,8 Plastifiant Phthalate 
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5.3 Test sur bactéries A. fischeri 

 

La figure 9 permet de voir que les oxoplastiques OXO 1 et OXO 3 sont considérés comme 

toxiques (inhibition >20%), tandis BIO 1 et OXO 4 présente une inhibition de la luminescence 

modérée et finalement, OXO 2 et BIO 2 une faible inhibition. L’OXO 1 est statistiquement 

différents des échantillons BIO 2 et OXO 2, et OXO 1 et OXO 3 sont statistiquement différents du 

contrôle négatif.  

 

Les courbes dose-réponse pour l’OXO 1 et OXO 3 sont représentées sur la figure 10. La CE50 

n’a pas pu être déterminée comme l’inhibition n’a pas atteint un pourcentage assez près de 50% 

et la CE20 n’a pas pu être déterminée à cause d’un problème lié au modèle ou aux données. Il 

est cependant possible de visuellement identifier la CE20. Pour OXO 1, la CE20 semble se 

trouver à une concentration d’environ 35% soit 0,35 g/L (gramme de plastique par litre d’eau), et 

pour OXO 3, la CE20 semble se trouver à une concentration d’environ 87,5% soit 0,87 g/L. 

Figure 9 Représentation graphique de la distribution des données des pourcentages d’inhibition corrigés de 
la luminescence de la bactérie A. fischeri pour les différents paillis de plastique à 1g/L à 30 min. (Médiane, 

1er et 3e quartile, valeurs extrêmes et valeurs aberrantes, n=6 pour les plastiques, et n=12 pour le 
NegControl) 
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La figure 10 permet de voir que l’OXO 1 engendre une plus grande inhibition de la luminescence 

que l’OXO 3, et ce à toutes les concentrations testées. Les barres d’erreur (erreur standard) sont 

plus grandes pour OXO3, surtout à forte concentration, ce qui suggère une variabilité importante 

entre réplications. Ni OXO1 ni OXO3 n’atteignent un plateau d’inhibition maximal.  

 

 

 

 

 

Figure 10 Courbes dose-réponse de l’inhibition moyenne de la luminescence de la 
bactérie A. fischeri à 30 min  pour les échantillons OXO 1 et OXO 3, selon le modèle 

ajusté sigmoïde à 4 paramètres. Moyennes des réplicats ± erreur standard (n = 5) 
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5.4 Test sur microalgues S. capricornum 

La figure 11 permet de voir que les oxoplastique 1 (OXO 1), 2 (OXO 2) et BIO 2 sont considérés 

comme toxiques (inhibition >20%), et sont statistiquement différents du contrôle négatif.  

 

 

 

 

Les courbes dose-réponse pour OXO 1, BIO 2 et OXO 2 sont représentées sur la figure 12. La 

CE50 a pu être déterminée seulement pour l’OXO 1, comme les autres paillis n’ont pas atteint un 

pourcentage n’inhibition assez près de 50%. Ainsi, la CE50 moyenne pour un lixiviat de l’OXO 1 

pour la bactérie A. fischeri est de 0,38 g/L et pour un intervalle de confiance de 95% (IC95), se 

trouve entre 0,31 et 0,45 g/L. La CE20 des trois paillis a cependant pu être déterminée. Pour 

OXO 1, la CE20 est de 0,24 g/L (IC95 : 0,17 - 0,30 g/L), pour OXO 2, la CE20 est de 0,44 g/L 

(IC95 : 0,12 - 0,77 g/L), et finalement pour BIO 2, la CE20 est de 0,23 g/L (IC95 : 0,04 - 0,42 g/L). 

Figure 11 Représentation graphique de la distribution des données des pourcentages d’inhibition 
de l’algue S. capricornum pour les différents paillis de plastique à 1g/L à 72h (Médiane, 1er et 3e 

quartile, valeurs extrêmes et valeurs aberrantes, n=18 et exception=17 pour BIO 1 et BIO 2). 
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Il est possible d’observer sur la figure 12 un plateau d’inhibition pour BIO 2 et OXO 2 autour de 

35-40 % et un plateau près de 100% pour OXO 1. Les barres d’erreur standard sont petites et 

illustrent une faible variabilité de l’inhibition entre les réplications.  

 

5.5 Test sur microcrustacés D. magna 

Le bioessai sur daphnies a été effectué, mais des erreurs expérimentales font en sorte que les 

résultats ne sont pas exploitables. Les résultats de ce test ne seront donc pas présentés dans ce 

mémoire. 

 

 

Figure 12 Courbes dose-réponse de l’inhibition moyenne de l’algue S. capricornum à 72h pour les 
échantillons OXO 1, OXO 2  et BIO 2 selon le modèle ajusté sigmoïde à 4 paramètres. Moyennes des 

réplicats ± erreur standard (n = 18) 
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5.6 Test sur embryons de Danio Rerio 

La figure 13 montre les taux d’éclosion des embryons de Danio rerio lorsqu’exposés aux lixiviats 

des différents paillis de plastiques durant 96 h. Les embryons exposés à BIO 2, OXO 2, OXO 3 

et OXO 4ont tous éclos. Cependant, le contrôle négatif, BIO 1 et OXO 1 n’ont pas un taux 

d’éclosion de 100 %. Tous les échantillons sont statistiquement non différents du control et entre 

eux.  

 

 

La figure 14 montre les taux de mortalité des embryons de Danio rerio lorsqu’exposés aux 

différents paillis de plastiques. Le contrôle négatif induit une mortalité plus faible que les paillis de 

plastique. Cependant, tous les traitements sont statistiquement non différents les uns des autres. 

Figure 13 Représentation graphique de la distribution des données des taux d’éclosion des embryons de 
Danio rerio pour les différents paillis de plastique à 1g/L après 96h (médiane, 1er et 3e quartile, valeurs 

extrêmes et valeurs aberrantes, n=3. 
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Figure 14 Représentation graphique de la distribution des données des taux de mortalité des embryons de 
Danio rerio pour les différents paillis de plastique à 1g/L. (Médiane, 1er et 3e quartile, valeurs extrêmes et 

valeurs aberrantes, n=3. 





 

 

6 DISCUSSION 

 

Cette étude visait à évaluer le devenir environnemental et les effets écotoxicologiques potentiels 

associés à l’utilisation de paillis plastiques oxodégradables en culture de maïs dans la région du 

Saguenay-Lac-Saint-Jean. Plus précisément, elle avait pour objectifs de déterminer la présence 

et l’abondance de particules plastiques dans les cours d’eau adjacents aux parcelles agricoles, 

d’en caractériser la composition polymérique afin d’en préciser l’origine, d’analyser la composition 

chimique des lixiviats générés par la dégradation de ces plastiques, ainsi que d’évaluer leur 

toxicité à l’aide de bioessais sur des organismes aquatiques modèles de différents niveaux 

trophiques. Ensemble, ces approches visaient à documenter le potentiel de transfert des 

contaminants issus des paillis oxodégradables vers les milieux aquatiques et les risques 

écotoxicologiques qui y sont associés. 

6.1 Présence de paillis de plastique dans les rivières à proximité de champs 
agricoles sous paillis de plastique oxodégradable 

Le site chasse (Rivière Chasse) qui a une concentration beaucoup plus élevée en plastique que 

les autres sites, soit 2964 ng/L, peut s’expliquer par la proximité des parcelles paillées à la station 

d’échantillonnage. De plus, la station chasse est positionnée dans le sens des vents dominants, 

ce qui peut induire un plus grand apport en paillis de plastique dans le cours d’eau (Olivier 

Morissette, communication personnelle). Les superficies paillées dans les bassins versants des 

rivières sélectionnées ne semblent pas expliquer les concentrations de plastique mesurées dans 

l’eau. Bien qu’aucune raison évidente ne permette d’expliquer les quantités de polyéthylène plus 

faibles dans certains sites (sous la limite de quantification), certaines hypothèses peuvent 

néanmoins contribuer à éclairer partiellement cette observation. Premièrement, il est possible 

qu’en amont du cours d’eau plus de végétation (ex. bande riveraine) soit présente et agisse 

comme filtre naturel en piégeant les débris de plastique. De plus, si le ruissellement est limité sur 

les terres agricoles à cause de la topographie du secteur, moins de fragments de plastique 

peuvent atteindre la rivière. Finalement, les fragments de plastique peuvent ne pas être 

uniformément répartis dans l’eau. Ainsi, il est possible que l’échantillonnage n’ait pas permis de 

récolter les particules (hétérogénéité spatiale/temporelle). Il est important de souligner qu’il est 

difficile d’approfondir davantage la discussion, car un suivi de ce type est réalisé pour la première 

fois ici et il n’existe donc pas de référence bibliographique permettant une comparaison. De plus, 
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les résultats s’appuient sur une seule campagne d’échantillonnage en juillet. Des résultats 

différents auraient peut-être été observés à la suite d’un échantillonnage en automne lorsque les 

paillis sont davantage dégradés.  

 

La présence de PP et PS, en plus du PE, dans les échantillons d’eau peut être expliquée par les 

différentes sources de MP susceptibles d’atteindre les environnements aquatiques, notamment 

l’agriculture. Outre les paillis de plastique, l’agriculture fait usage de plusieurs autres matériaux 

plastiques pouvant aussi contaminer les milieux environnants en PE. L’accumulation de MP (PE, 

PP, PS) dans les milieux aquatiques à proximité des terres agricoles n’est pas non plus seulement 

due aux paillis de plastiques ou aux plastiques agricoles. En effet, l’épandage de biosolides 

(boues d’épuration) contenant des microplastiques sur les terres agricoles et l’application 

d’engrais et de graines enrobés de plastique (figure 15) peut entraîner leur accumulation dans la 

couche arable et leur transport vers les plans d’eau par le ruissellement de surface (Corradini et 

al., 2019; Zubris & Richards, 2005). Cet apport en plastique peut expliquer la présence de PS et 

de PP, mais aussi augmenter la concentration en PE dans nos échantillons.  En 2015, le 

Saguenay-Lac-St-Jean était la deuxième région du Québec utilisant les plus grandes quantités 

de biosolides. Au total, 5 514 hectares de superficie cultivée ont reçu des biosolides (papetiers 

mixtes, biosolides municipaux et résidus agroalimentaires (Ministère du développement durable, 

de l’environnement et de la lutte contre les changements climatiques, 2016). Ce grand apport 

d’épandage sur les terres du Saguenay-Lac-St-Jean peut en partie expliquer la présence de PP, 

PS et PE dans les échantillons d’eau.  

 

Figure 15 Engrais enrobés de plastique (Image : Radio-Canada, 2025) 
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Le dosage et la détermination des composés plastiques dans les échantillons sont sujets à divers 

biais d’analyse. Par exemple, la contamination par les microplastiques provenant des 

environnements d’échantillonnage et de laboratoire est un problème majeur dans l’analyse des 

MP dans les échantillons environnementaux, ce qui peut interférer avec la détermination 

qualitative et quantitative de ces contaminants. Lorsqu’une extraction par solvant organique est 

utilisée, le rendement de l’extraction est difficile à estimer, bien qu’il soit important à des fins de 

quantification. L’extraction dépend du type de solvant, du polymère et de son niveau de 

dégradation (La Nasa et al., 2020). Les concentrations en plastique déterminées dans cette étude 

sont donc approximatives et ont pu être surestimées par la contamination des échantillons, ou 

sous-estimées par une extraction non complète. Bien que d'autres plastiques aient pu contribuer 

à la concentration de polyéthylène (PE) dans les cours d'eau, la forte abondance de PE observée 

dans les échantillons, toujours au moins 10x plus grande que la concentration des autres 

polymères, suggère un lien probable avec l'utilisation de paillis plastiques en agriculture. 

Toutefois, cette prédominance peut également s’expliquer par l’usage massif du polyéthylène 

dans les applications agricoles et commerciales. La contamination sur le terrain et lors des 

manipulations en laboratoire ne semble pas significative puisque le site témoin est effectivement 

plutôt faible en PE, PS et PP.  

 

6.2 Composition des lixiviats de paillis de plastique  

6.2.1 Métaux traces 

Pour les lixiviations sur 24h, l’OXO 1 était le paillis ayant toujours une quantité de métaux plus 

élevée dans le lixiviat en comparaison aux autres paillis testés. De plus, les trois paillis usagés 

(OXO 1, OXO 2 et OXO 3) ont relargué en générale plus de métaux que les trois paillis de 

plastique neufs (OXO 4, BIO 1 et BIO 2). Ce résultat laisse croire que les paillis de plastique usés, 

possiblement plus dégradés, relarguent plus facilement les métaux ou encore que des métaux 

sont adsorbés sur les plastiques.  Concernant l’OXO 1, il est probable que sa forte concentration 

en métaux provienne en fait de sa couleur bleue. En effet, la couleur bleue du paillis a 

probablement été obtenue en utilisant des ions métalliques comme colorant. Parmi les exemples 

commerciaux de colorants, on trouve le bleu aluminates de cobalt (C.I. Pigment Blue 28) (Christie, 

1994) et des pigments à base de cuivre (Elvers, 1991; Herbst & Hunger, 1997). Le zinc n’est pas 

utilisé comme colorant, mais il est utilisé comme stabilisant des plastiques colorés (Al-Malaika, 

2003). Ainsi, les concentrations plus élevées en métaux (cobalt, cuivre, zinc) seraient explicables 
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par l’ajout d’ions métalliques au paillis pour obtenir la couleur bleue. Le cobalt et le manganèse 

sont aussi fréquemment présents dans les additifs pro-dégradants, permettant la dégradation des 

oxoplastiques. Ce processus de dégradation est initié par l’oxygène et accéléré par la lumière 

et/ou la chaleur (Deconinck & De Wilde, 2013).  

Trois des quatre métaux dosés dans les lixiviats étaient à des concentrations pouvant affecter les 

organismes vivants. En effet, selon l’étude de Stubblefield et al (2020), le cobalt (concentration 

de 12,36 μg/L pour OXO 1) peut provoquer une diminution du taux de croissance de 10% chez 

la lentille d’eau (Lemna minor) à une concentration de 4,9 μg/L, et chez la grande limnée 

(Lymnaea stagnalis) à une concentration de 9,61 μg/L. À une concentration de 11,08 μg/L, le 

cobalt peut aussi réduire la reproduction de la puce d’eau (Ceriodaphnia dubia) de 20%. Brix et 

al. (2011) ont montré qu’à une concentration de 1,8 μg/L de cuivre (concentration de 1,89 μg/L 

pour OXO 1), la croissance de la grande limnée (L. stagnalis ) peut diminuer jusqu’à 20%. 

Concernant le zinc (concentration de 82,49 μg/L pour OXO 1), sa biodisponibilité pour les 

organismes aquatiques varie considérablement en fonction des valeurs de pH. Dans une étude 

de Li et al (2019), cinq espèces indigènes de Chine et quatre espèces couramment utilisées dans 

les tests internationaux ont été exposées au zinc sous différents pH. Les concentrations de zinc 

considérées comme dangereuses à court terme sont de 80,34 µg/L pour un pH de 6, et de 230,6 

µg/L pour un pH de 7. Pour terminer, le manganèse ne se retrouve pas en concentration assez 

élevée pour causer des effets toxiques chez certains organismes aquatiques (concentration de 

5,27 μg/L pour OXO 1). En effet, à titre d’exemple, la LC50 de D. magna lorsqu’elle est exposée 

durant 48h à du manganèse est de 10,28 mg/L (Teodorovic et al., 2009). 

Pour les lixiviations sur 72h, tout comme pour la lixiviation de 24h, l’OXO 1 est généralement le 

paillis ayant les plus grandes concentrations en métaux, et les trois paillis usagés (OXO 1, OXO 

2 et OXO 3) relarguent plus de métaux que les trois paillis de plastique neufs (OXO 4, BIO 1 et 

BIO 2). Comme les concentrations après une lixiviation de 72h n’étaient pas toujours plus élevées 

que celles de 24h, et même parfois plus faibles, aucune tendance répétitive n’est observable et 

aucune conclusion ne peut être faite concernant la quantité de métaux libérés en fonction de la 

durée de lixiviation. Les concentrations en cobalt et en cuivre présentent dans le lixiviat de l’OXO 

1 après 72h auraient aussi pu affecter les organismes vivants aquatiques mentionnés dans le 

paragraphe précédent (Lemna minor, Lymnaea stagnalis, Ceriodaphnia dubia). 

 

Les unités toxiques cumulatives calculées permettent de confirmer que les métaux présents dans 

les paillis de plastique biodégradables (pouvant être laissés au sol après la récolte) sont moins à 
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risque de causer une toxicité chez un organisme aquatique comme ils contiennent moins de 

métaux que les paillis oxodégradables. Cette concentration en métaux plus élevée dans les paillis 

oxodégradables peut s’expliquer, comme mentionné précédemment, par les ions métalliques 

utilisés comme additifs pro-dégradants. Les unités toxiques calculées permettent aussi de 

confirmer qu’en prenant compte seulement des métaux, l’OXO 1 est le paillis représentant le plus 

de risque de toxicité.  

Le tableau 11 comporte les CE50 (concentration efficace médiane) rapportées dans la littérature 

pour la bactérie A. fischeri pour chacun des métaux et les concentrations en métaux obtenus 

dans les lixiviats OXO 1 après 24 et 72h. Ces concentrations peuvent causer une inhibition de 

50% de la luminescence de la bactérie.  

Tableau 11 Valeurs CE50 de la bactérie luminescente A. fischeri (mg/L) signalées par d’autres auteurs pour 
des métaux divalents uniques à 15 minutes (pH de 6) 

Métal CE50 

mg/L 

Concentration dans le lixiviat 

OXO 1 à 24h 

mg/L 

Concentration dans le lixiviat 

OXO 1 à 72h 

mg/L 

Cobalt (1) 45,9 0,0124 0,0132 

Cuivre (1) 0,35 0,0019 0,0008 

Zinc (1) 0,86  0,0825 0,1135 

Manganèse (2) 88,0 0,0053 0,0030 

 

Toxicité des ions Co 2+, Cu2+, Zn2+ et Mn2+ 

(1) Fulladosa et al 2005) 

(2) (Pour une dureté de 100 mg/L CaCO3) 

 

 

 

 



 54 

Les valeurs de CE50 obtenues dans la littérature pour la toxicité des métaux sur la bactérie A. 

fischeri sont beaucoup plus élevées que les concentrations présentes dans les lixiviats de l’OXO 

1. Cependant, les contaminants présents dans les lixiviats sont nombreux et peuvent interagir 

ensemble. En effet, les risques réels liés à l'exposition à plusieurs contaminants simultanément 

peuvent être différents (Cedergreen, 2014), de là l’avantage de calculer également les unités 

toxiques cumulatives. 

 

6.2.2 Composés organiques 

L’analyse des lixiviats des paillis de plastique n’ayant pas donné de résultats concluants, la 

discussion s’est appuyée sur ceux obtenus après l’extraction au dichlorométhane. La méthode 

employée a permis uniquement la détection des composés, sans possibilité de dosage. Les 

résultats obtenus sont donc qualitatifs et non quantitatifs, et ne sont pas représentatifs des 

processus de lixiviation en milieu naturel dans l’eau.  Un des composés détectés dans l’OXO 4 

est un alkylphénol, utilisé comme stabilisant dans la composition des plastiques. La littérature ne 

rapporte pour le moment pas de potentiels effets toxiques de cet alkylphénol précisément, 

cependant, les nonylphénol et octylphénol, provenant du même groupe, peuvent causer un stress 

oxydatif chez un large éventail d’organismes aquatiques (Gao et al., 2017). Contre toute attente, 

aucun pesticide n’a été identifié dans les composés présents sur les paillis de plastique usagés 

(OXO 1, OXO 2 et OXO 3). Certains pesticides, comme l’atrazine, sont hydrosolubles et ne 

restent donc pas en surface du plastique. Ils peuvent être facilement lessivés par la pluie. Cette 

caractéristique de l’atrazine peut expliquer son absence dans l’extraction du matériel malgré 

l’utilisation dans la région d’étude. 

Plusieurs composés ont été détectés pour les paillis biodégradables, dont les phtalates. Les 

phtalates consistent en un polluant organique persistant pouvant facilement migrer des paillis 

vers l’environnement par évaporation, lessivage et abrasion. Ils peuvent causer du stress 

oxydatif, des troubles métaboliques et endocriniens, ainsi que de la génotoxicité et de 

l’immunosuppression chez différents organismes aquatiques (Zhang et al., 2021). De plus, les 

phtalates de di-2-éthyl-hexyle (DEHP), présents dans BIO 2, sont classés comme très dangereux 

par le gouvernement du Canada et par l’organisme ECHA qui réglemente les substances 

chimiques dans l'Union européenne (ECHA, 2025; Environnement et Changement climatique 

Canada, 2020). La présence de phtalates dans les paillis de plastique biodégradables est 

cohérente avec la littérature, puisque ces composés sont couramment utilisés comme additifs 
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dans la majorité des plastiques (Pivnenko et al., 2016). De plus, la présence de phtalate dans 

des sols agricoles suite à l’application de paillage conventionnel et biodégradable a déjà été 

rapportée dans des études antérieures (Kong et al., 2012; Scopetani et al., 2024).  

De l’hexane, 1,6-diisocyanato-, a aussi été détecté dans le lixiviat du paillis BIO 2. Ce composé 

a provoqué une toxicité aiguë modérée chez les poissons et les invertébrés aquatiques (LC50 de 

1 à 100 mg/L), et une toxicité chronique modérée pour les algues (CE10 de 0,1 mg/L) 

(Environnement et Changement climatique Canada, 2024). Le gouvernement du Canada affirme 

que le rapport entre la concentration minimale d’effet et la concentration réelle dans 

l’environnement n’est pas susceptible de causer d’effets nocifs sur l’environnement au Canada.  

Comme il n’y a pas eu dissolution complète lors de l’extraction des paillis oxodégradables dans 

le dichlorométhane, il est possible que ce soit la cause du faible nombre de composés détectés 

pour les paillis oxodégradables, contrairement aux paillis biodégradables. Cependant, dans une 

étude de Reay et al. (2025), la lixiviation des additifs organiques était aussi plus élevée dans les 

films biodégradables que dans les films LDPE, ce qui concorde avec nos résultats. Les films 

biodégradables sont suggérés comme solution de rechange potentielle aux films de plastiques 

conventionnels, mais ils peuvent présenter une source plus importante de contaminants en raison 

de leur dégradation qui augmente les taux de composés rejetés. Certains des composés 

retrouvés dans les paillis biodégradables sont toxiques pour les organismes aquatiques, et 

plusieurs sont des esters acides de phtalates (PAE). L’article de Cui et al. (2024) montre que les 

paillis de plastique biodégradables peuvent libérer plus d’esters acides de phtalates (PAE), et 

donc provoquer une plus grande contamination par les phtalates dans les sols que les polymères 

conventionnels.  

 

6.3 Test sur bactéries A. fischeri 

Tel que mentionné précédemment, l’OXO 1 a engendré une réponse statistiquement différente 

de celles de tous les autres échantillons sauf l’OXO 3. Les traitements OXO 1 et OXO 3 sont 

statistiquement différents du contrôle négatif. Il est probable que cette toxicité induite par l’OXO 

1 soit explicable par son usure (récolté en 2022 et très dégradé) et sa couleur bleue comme 

mentionné précédemment. En effet, la couleur bleue du paillis a été obtenue en utilisant des ions 

métalliques comme colorant, ce qui peut induire une toxicité plus forte. La courbe dose réponse 

et la CE20 approximative montre bien que l’OXO 1 est plus toxique que l’OXO 3. Le fait que le 

paillis OXO 3 soit usagé peut expliquer la toxicité plus importante de l’OXO 3 vis-à-vis les paillis 
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OXO 4, BIO 1 et BIO 2. Cependant, il n’existe aucune différence marquée entre les réponses 

observées pour OXO 3 et OXO 2, malgré des différences dans la composition en composé 

organique et en métaux de ces paillis. Ce qui a été observé dans les études précédentes, pour 

les polymères oxodégradables, est une inhibition de la lumière de plus de 50% pour un rapport 

de 10 liquide/solide (liquide/solide = 10, équivalent 10ml pour 1g) (Schiavo et al., 2020). Bien que 

OXO 1 ait été lixivié à une concentration de rapport 1000 liquide/solide, soit 100 fois moins 

concentré que lors de l’étude de Schiavo et al., l’inhibition induite était tout de même près du 50%.   

Concernant la CE20 approximative déterminée dans cette étude pour un lixiviat de MP de l’OXO 

1 pour la bactérie A. fischeri (0,35 g/L), vis-à-vis d’études antérieures, la valeur de CE20 semble 

faible.  En effet, une CE20 de 2.6 g/L a été observée lors d’une étude exposant la bactérie A. 

fischeri à des billes de PE de 1-3 μm mises directement dans les puits (Gagné, 2017). Il en est 

de même pour l’étude de  Zimmermann et al. (2021) qui a permis de déterminer une CE20 

d’approximativement 18.87g/L pour le lixiviat (10 jours) d’une pellicule de plastique alimentaire 

en PE basse densité. Comparativement à ces billes de PE utilisées dans l’étude de Gagné (2017), 

et la pellicule plastique alimentaire dans l’étude de Zimmermann et al. (2021), le paillis de 

plastique oxodégradable OXO 1 a une composition différente, notamment la présence d’ions 

métalliques pour la couleur bleue. De plus, l’exposition des bactéries aux MP a été faite de 

manière directe par Gagné (2017) alors qu’une approche par lixiviation a été préconisée pour 

cette maitrise de recherche. Ainsi, l’OXO 1 peut provoquer une toxicité supplémentaire provenant 

d’additifs oxodégradables ou de pesticides adsorbés. De plus, la lixiviation permet une plus 

grande période pour la désorption des additifs présents dans les MP. Il est donc difficile de 

comparer ces valeurs de concentrations d’effets pour deux échantillons différents. Cependant, à 

titre informatif, la CE20 calculée lors de cette maitrise de recherche est au moins 7x moins élevée 

que celle calculée par Gagné en (2017). En d’autres termes, la toxicité de l’OXO 1 est au moins 

7x plus élevée que celle des billes de PE. Il est possible que les raisons mentionnées 

précédemment expliquent cette toxicité.  

Finalement, il est important de prendre en considération la salinité utilisée lors de ce bioessai. En 

effet, la bactérie luminescente A. fischeri est une espèce d’eau marine. De ce fait même, du NaCl 

a été ajouté aux lixiviats juste avant le début de l’exposition. Cependant, la biodisponibilité des 

contaminants, comme les métaux, varie selon la nature spécifique des contaminants et des 

conditions environnementales, y compris la salinité de l'eau (Hall & Anderson, 1995; Noyes et al., 

2009; Wang et al., 2001; Waring & Moore, 2004). Cette biodisponibilité représente la capacité du 

polluant à entrer en contact avec les organismes, et peut donc modifier la toxicité induite (Gourlay-
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Francé et al., 2010). Ainsi, ces résultats ne sont pas représentatifs des milieux d’eau douce, et la 

toxicité induite sur A. fischeri pourrait être différente en eau douce.   

 

6.4 Test sur microalgues S. capricornum 

Les paillis OXO 1, OXO 2 et BIO 2 sont considérés comme toxiques (inhibition >20%) pour la 

microalgue S. capricornum, et sont statistiquement différents du contrôle négatif. De plus, OXO 

1 est très toxique et atteint son plateau sur la courbe dose réponse près du 100%. Cette toxicité 

provenant de l’OXO 1 n’est pas étonnante puisque comme mentionné précédemment, les 

colorants utilisés pour la couleur bleue engendrent la lixiviation d’une plus grande concentration 

en métaux. Comme aucune explication satisfaisante n'a été trouvée pour expliquer la toxicité de 

l’OXO 2 et BIO 2 (sauf peut-être la présence de métaux), ces résultats soulignent la complexité 

du phénomène étudié et suggèrent que d’autres facteurs, non considérés ici, pourraient être en 

cause. 

Dans les études précédentes, les algues exposées au plastique ont subi très peu ou pas 

d’inhibition de la croissance. Aucun effet n’a été observé chez l’algue d’eau douce S. capricornum 

lorsque soumise à des lixiviats de paillis de plastique biodégradable dans l’étude de Sforzini et 

al., (2016), et aucun effet n’a été observé chez l’algue marine P. tricornutum lorsque soumise à 

des lixiviats de poudre de PE dans l’étude de Gambardella et al., (2019). L’étude de Miloloža et 

al., (2021) a montré une inhibition de la croissance de la microalgue d’eau douce Chlorella sp. de 

3,85 % lorsqu’exposée à une concentration de 1 g/L de particules de PE (400 μm) durant trois 

jours. Dans cette précédente étude, l’inhibition de la croissance était proportionnelle aux 

concentrations de PE. Il semble donc que les expositions aux lixiviats faits dans le cadre de cette 

maitrise provoquent plus d’effet que les expositions précédemment réalisées sur des algues 

d’eau douce. Cela peut s’expliquer par les additifs présents dans les paillis de plastique, 

contrairement au PE pur, et la période permettant la désorption des additifs présents dans les 

plastiques. La littérature ne semble pas (à ce jour) fournir de valeurs publiées pour les CE20 et 

les CE50 de l’algue S. capricornum exposée à du PE ou des paillis de plastiques agricoles.  
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6.5 Test sur microcrustacés D. magna 

Le bioessai sur daphnies a été effectué, mais des erreurs expérimentales font en sorte que les 

résultats ne sont pas exploitables. En effet, le test n’était pas valide à cause de la mortalité élevée 

dans plusieurs témoins. Cela a pu être causé par l’utilisation de vaisselle mal rincée et ayant 

encore à sa surface des traces de détergent. Une autre cause potentielle de cette mortalité peut 

être la contamination de l’eau utilisée pour ce bioessai avec du bichromate de potassium (utilisé 

comme témoin positif). De plus, une erreur expérimentale au moment de la mise en puits des 

daphnies, ou encore au moment de l’ajout du liquide dans lequel reposent les daphnies, a pu 

causer la mortalité dans quelques témoins. 

 

6.6 Test sur embryons de Danio rerio 

Concernant Danio rerio, il n’y a aucune différence significative entre les taux d’éclosion des 

embryons et les taux de mortalité des embryons en fonction des traitements. Il a tout de même 

été observé que le contrôle négatif, BIO 1 et OXO 1 n’ont pas un taux d’éclosion de 100 %. De 

plus, le contrôle négatif à un taux de mortalité plus faible que les paillis de plastique. Il est 

complexe de comparer les taux d’éclosion à des recherches antérieures puisque le contrôle 

négatif semble problématique.  

Dans une étude de Li et al. (2023), des embryons de poisson-zèbre ont été exposés à des lixiviats 

(60h) de certains films de paillage agricole après un vieillissement aux UV pendant 60 heures. Le 

lixiviat de microplastiques (6,8 g/L, concentration massique mesurée par rapport au poids de 

plastique) a augmenté les taux de mortalité et de malformation, et a réduit le taux d'éclosion, la 

fréquence cardiaque et la longueur du corps des larves de poisson-zèbre au cours de la période 

de développement précoce de 96 heures. De Marco et al. (2022) ont aussi réalisé un test de 

toxicité embryonnaire sur le poisson-zèbre en les exposant à des MP de polystyrène de 10 μm à 

200 particules/mL. Après 120h d’exposition, aucun impact sur la survie des poissons-zèbres en 

développement n'a été constaté, mais un retard modéré de l'éclosion a été observé. Des 

altérations du développement larvaire et un stress oxydatif ont aussi été constatés. L’absence de 

mortalité et de défaut d’éclosion dans cette étude peut s’expliquer par l’utilisation de PS pur, sans 

additif, et l’exposition aux plastiques plutôt qu’aux lixiviats (la période de lixiviation permettant la 

désorption des additifs présents dans les plastiques). Finalement, lors d’une étude de 

Walpitagama et al. (2019), de jeunes poissons-zèbres ont été exposés à des extraits de 
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plastiques d’impression 3D (SLA : CL₅₀ = 22,25 % v/v, Photo-initiateur 1-HCHPK : CL₅₀ = 60 

mg/L) et des effets ont été observés comme de la mortalité et tératogénicité (malformations) dans 

les 48 h suivant l’exposition, du stress oxydatif, de l’apoptose (mort cellulaire programmée) et 

finalement de la neurotoxicité. Il est ainsi possible que des effets toxicologiques autres que 

l’éclosion et la mortalité aient été provoqués, mais n’aient pas été observés lors des tests 

toxicologiques effectués pour cette maitrise. Les résultats de ces trois études mentionnées plus 

haut sont donc différents de ceux obtenus dans le cadre de ce mémoire et montrent la variabilité 

de réponse de Danio rerio en fonction du type de plastique, de la concentration et de la durée 

d’exposition. La comparaison des résultats obtenus lors de cette maitrise à ceux présentés dans 

la littérature est complexe, mais en accord avec l’étude de Li et al. (2023), tous les paillis de 

plastique testés ici ont causé un taux de mortalité plus élevé que le témoin négatif malgré une 

différence non significative. 

 

7 CONCLUSION ET PERSPECTIVES  

7.1 Résultats principaux 

Dans le contexte de cette maitrise de recherche, la détection et la quantification des polymères 

plastiques se trouvant dans différents échantillons d’eau de rivière de la région du Saguenay-Lac-

St-Jean ont été réalisées, en plus de la détermination de la composition des lixiviats de différents 

paillis de plastique (neufs, usagés, biodégradables et oxodégradables) en métaux traces. 

L’analyse des lixiviats des paillis de plastique n’ayant pas donné de résultats concluants pour les 

composés organiques, une extraction au dichlorométhane a été effectuée sur les plastiques. 

Dans le cadre de cette étude, seule une analyse qualitative des composés organiques a été 

réalisée ; aucune quantification de ces composés n’a été effectuée. Finalement, cette recherche 

fournit les premiers résultats concernant la toxicité des paillis de plastique oxodégradables chez 

certaines espèces aquatiques. En effet, les seules études préalablement conduites sur la toxicité 

des plastiques oxodégradables en milieux aquatiques n’ont pas été réalisées avec des paillis 

agricoles.  

Les six échantillons de paillis de plastique analysés se distinguent par leur nature (oxodégradable 

ou biodégradable), leur état de dégradation, leur apparence physique ainsi que leur provenance. 

Les paillis oxodégradables comprennent trois échantillons usagés récoltés au champ (OXO 1 à 

OXO 3), présentant divers degrés de fragmentation, ainsi qu’un échantillon neuf (OXO 4). L’OXO 
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1 se distingue notamment par sa couleur bleue, alors que les autres oxoplastiques sont 

transparents. Les paillis biodégradables (BIO 1 et BIO 2), quant à eux, sont des produits 

commerciaux neufs à base d’acide polylactique (PLA), de couleur noire, provenant de 

fournisseurs spécialisés. Ainsi, l’ensemble des échantillons couvre à la fois différents types de 

matériaux, états d’usure (neufs vs usagés) et conditions environnementales d’exposition, 

permettant une comparaison représentative de leurs comportements et de leurs impacts 

potentiels. 

Les résultats démontrent que les différentes rivières à proximité des champs agricoles 

comportaient en majorité du PE. Seulement quelques-unes contenaient du PS et aucune d’entre 

elles ne comportait du PP à une quantité supérieure à la limite de détection. Les concentrations 

en PE des différents sites se trouvaient majoritairement entre 600 ng/L et 1000 ng/L, sauf pour le 

site Chasse (le site ayant la plus grande concentration) et le site Ticouapé pour lesquels les 

concentrations se trouvaient au-dessus de 1000 ng/L. Bien que les paillis de plastique soient en 

général composés de PE, les concentrations mesurées dans le cadre de ce mémoire ne peuvent 

être entièrement attribuées à leur utilisation. D’autres sources de plastiques contribuent 

certainement également aux quantités de PE détectées. Cependant, les quantités de PE 

mesurées sont beaucoup plus grandes que celles des autres polymères. Ainsi, les résultats 

présentés offrent une référence indicative permettant d’évaluer l’ampleur de la pollution plastique 

dans les milieux aquatiques liée aux paillis agricoles. 

Après 24h de lixiviation, quatre métaux étaient présents en concentrations plus élevées dans les 

lixiviats des paillis de plastiques oxodégradables usés, en particulier dans le paillis OXO 1, 

identifiable par sa teinte bleue résultant de l’ajout d’ions métalliques dans sa composition. En 

revanche, les autres métaux détectés dans les lixiviats des six types de paillis étudiés 

présentaient généralement de faibles concentrations. Trois des quatre métaux présents en 

grande quantité dans les paillis oxodégradables usés (cobalt, cuivre et zinc) étaient présents dans 

les lixiviats OXO 1 à des concentrations ayant affecté certaines espèces aquatiques lors de 

précédentes études. Les plus fortes concentrations de ces trois métaux dans l’OXO 1 peuvent 

aussi être liées à la couleur bleutée de ce paillis puisque ces métaux sont utilisés pour la 

fabrication de colorants ou pigments qui donnent la couleur bleue au plastique ou encore dans 

certains composés auxiliaires/stabilisants utilisés dans la formulation des plastiques colorés. Tout 

comme pour la lixiviation de 24h, à 72h, l’OXO 1 était généralement le paillis ayant les plus 

grandes concentrations en métaux, suivi des deux autres paillis usagés (OXO 2 et OXO 3). Même 

après 72h de lixiviation, les concentrations en métaux présentes dans les lixiviats étaient 
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beaucoup plus faibles que la CE50 de la bactérie exposée à ces différents métaux. Cependant, 

les unités toxiques cumulatives ont permis de montrer que les métaux présents dans les paillis 

sont nombreux et peuvent interagir ensemble. La toxicité cumulative des différents métaux 

présents dans les paillis oxodégradables représente un risque de toxicité sur les organismes 

aquatiques. Cette concentration en métaux plus élevée dans les paillis oxodégradables peut 

s’expliquer par les ions métalliques utilisés comme additifs pro-dégradants. 

Pour les composés organiques, à la suite de l’extraction au dichlorométhane, un composé 

(alkylphénol) potentiellement toxique pour les espèces aquatiques a été détecté dans le paillis de 

plastique oxodégradable neuf (OXO 4) et plusieurs phtalates ont été détectés pour les paillis 

biodégradables. Bien que la méthode de lixiviation à l’eau n’ait pas permis de détecter de 

composés organiques, la dégradation de ces plastiques dans les sols engendre une 

contamination qu’il convient également de considérer comme un risque environnemental. 

Finalement, de façon générale, les résultats sont variables entre les espèces exposées, mais 

montre que le paillis de plastique oxodégradable 1 (OXO1) sous forme de lixiviat est toxique pour 

A. fischeri et S. capricornum. Il est probable que cette toxicité induite par l’OXO 1 soit explicable 

principalement par la couleur bleue du paillis, obtenue en utilisant des ions métalliques comme 

colorant et pouvant induire une toxicité plus forte. Le paillis OXO 3 était aussi toxique pour A. 

fischeri, et les paillis OXO 2 et BIO 2 étaient eux aussi toxiques pour S. capricornum. Les tests 

sur les embryons de D. Rerio n’ont pas permis d’identifier de différence significative entre les 

traitements. Finalement, des erreurs expérimentales font en sorte que les résultats des tests sur 

D. magna, n'étaient pas exploitables. 

 

7.2 Limites 

Le projet comportait quelques limites. En effet, même si sept rivières ont pu être échantillonnées, 

il aurait été souhaitable de récolter de l’eau dans un plus grand nombre de rivières, principalement 

pour avoir plus d’un site témoin. En revanche, le temps nécessaire pour réaliser l’étape 

d’ultrafiltration des 12 L d’eau est un aspect limitant de la méthode. Il serait pertinent de reproduire 

les tests toxicologiques effectués durant cette maitrise, afin de tester la fiabilité et la 

reproductibilité des résultats, et d’avoir des résultats utilisables pour D. magna. Des études 

supplémentaires pourraient aussi être intéressantes afin d’étudier la toxicité des paillis 

oxodégradables chez ces organismes aquatiques à des expositions prolongées (toxicité 

chronique).  
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7.3 Recommandations 

En ce qui concerne les mesures de protection environnementales adéquates, il serait idéal 

d’arrêter complètement l’utilisation des paillis de plastique oxodégradables, et surtout ceux 

contenant des pigments métalliques. Comme ils se fragmentent très rapidement, ils se retrouvent 

partout dans l’environnement et peuvent relarguer des additifs toxiques. Il serait préférable 

d’utiliser une alternative sécuritaire pour l’environnement ou encore des paillis de plastique 

conventionnels, mais avec la réduction, la collecte, la réutilisation et le recyclage comme mesures 

additionnelles qui devraient être mises en place pour réduire la pollution plastique. En revanche, 

la réutilisation et le recyclage des plastiques ne sont possiblement pas une alternative 

envisageable dans la culture du maïs étant donné les superficies très importantes sous paillage, 

la complexité du recyclage et les coûts associés. 

Bien que les paillis de plastiques biodégradables semblent être une solution potentielle de 

remplacement, il est nécessaire de les étudier davantage afin de s’assurer qu’ils ne sont pas 

nuisibles à long terme. Lors de cette recherche, il a été démontré que les paillis biodégradables 

analysés contenaient des phtalates (polluant organique persistant). Ce résultat ne permet pas de 

valider l’idée selon laquelle l’utilisation des paillis biodégradables serait plus sécuritaire pour 

l’environnement.  

Le 22 juin 2022, le gouvernement du Canada a publié le Règlement interdisant les plastiques à 

usage unique. Il interdit la fabrication, l’importation et la vente de six catégories d’articles en 

plastique à usage unique. L’agriculture est cependant exclue de cette réglementation. Il serait 

intéressant de compléter ce règlement avec un aspect agricole, en contrôlant l’utilisation des 

paillis de plastique agricole ou les fertilisants à libération contrôlée, qui sont à usage unique. À la 

suite des résultats obtenus, il est logique de croire que l’interdiction des plastiques à usage unique 

en agriculture serait favorable pour les écosystèmes terrestres et aquatiques. 

Au-delà des recommandations de gestion, cette étude met en évidence plusieurs pistes de 

recherche qui mériteraient d’être approfondies afin de mieux caractériser les impacts 

environnementaux des paillis de plastique agricoles. Premièrement, l’échantillonnage spatial et 

temporel des rivières pourrait être élargi afin d’obtenir un portrait plus représentatif de la 

contamination régionale, notamment par l’ajout de sites témoins éloignés des activités agricoles 

et par des suivis saisonniers permettant d’évaluer l’influence des périodes d’épandage de 

biosolides et des événements de ruissellement. Deuxièmement, la quantification des composés 

organiques extraits des plastiques, plutôt que leur seule identification qualitative, permettrait de 

mieux estimer les risques écotoxicologiques associés aux additifs libérés. L’intégration 
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d’analyses ciblées et non ciblées pourrait également améliorer la détection de contaminants 

émergents. Troisièmement, des essais toxicologiques chroniques et multi-générationnels 

seraient nécessaires afin d’évaluer les effets sublétaux et cumulatifs des lixiviats, notamment sur 

la reproduction, la croissance et les fonctions physiologiques des organismes aquatiques. L’étude 

des effets combinés des métaux et des composés organiques, ainsi que des interactions entre 

microplastiques et contaminants adsorbés, représenterait aussi une avenue pertinente. De plus, 

l’évaluation du devenir environnemental des fragments de paillis, incluant leur fragmentation en 

micro- et nanoplastiques, leur transport dans les sols et les eaux de surface ainsi que leur 

potentiel de bioaccumulation, permettrait de mieux comprendre les risques à long terme. 

Finalement, la comparaison systématique de différentes alternatives agricoles (paillis 

biodégradables, biosourcés ou pratiques sans paillage plastique) selon une approche d’analyse 

de cycle de vie contribuerait à identifier des solutions réellement plus durables d’un point de vue 

environnemental. 
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9 ANNEXE I : Quantification des débris de paillis de plastiques dans 
les carottes de sols 

9.1 Quantification des microplastiques dans l’environnement : sols agricoles 

Les méthodes de quantification des MP dans les sols sont plutôt semblables à travers les 

publications scientifiques. En général, la méthode commence avec un prétraitement de séchage 

des sols suivi d’un tamisage pour cibler les MP. Une digestion est ensuite faite afin d’éliminer la 

matière organique, puis une extraction par flottation, de sorte que les particules de sol se 

déposent sur le fond. Les MP flottants sont récoltés. Après la séparation par densité, il est suggéré 

que des solutions chimiques soient ajoutées aux surnageants afin de dégrader toute matière 

organique restante. Une autre option recommandée est d’éliminer la matière organique avant la 

séparation de densité (Pérez-Reverón et al., 2022). Par la suite, la spectroscopie infrarouge 

transformée de Fourier à réflectance totale atténuée (ATR-FTIR) ou la pyrolyse-chromatographie 

en phase gazeuse et spectrométrie de masse (Py–GC/MS) sont utilisées à des fins d’identification 

et de quantification (Pérez-Reverón et al., 2022; Steinmetz & Schröder, 2022). Il est aussi 

possible d’identifier et de quantifier à l’œil nu les MP de taille visible, c’est-à-dire des particules 

ayant une taille plus grande qu’environ 500 μm. Toutefois, l’identification à l’œil nu ne garantit 

pas que la particule soit de matière plastique. Ces méthodes d’analyse sont généralement 

accompagnées d’informations sur le type de sol et d’analyses de divers paramètres tels que la 

matière organique du sol (MOS), la texture, le pH, la force ionique, la capacité d’échange 

cationique, la stabilité des agrégats et la densité apparente ; ceux-ci pourraient influencer 

l’efficacité de la séparation des MP puisque les particules de plastique sont fortement associées 

aux agrégats du sol (Pérez-Reverón et al., 2022).  

Plusieurs études ont présenté des résultats concernant l’abondance de microplastiques dans les 

sols agricoles sous film de paillage conventionnel. Pour commencer, une étude réalisée en 

Allemagne a permis de récolter 89 à 206 fragments de macroplastiques/ha pour les sites 

agricoles utilisant des paillis de plastiques, et 75 fragments/ha pour les sites témoins. Plus de 80 

% des particules extraites ont été identifiées comme étant des résidus de films plastiques bleus, 

blancs et noirs. Les teneurs moyennes en MP des sols paillés (0,43 mg/kg) étaient 

significativement plus élevées que le traitement témoin. 

Une étude réalisée dans des fermes de la côte centrale de la Californie a permis de montrer que 

les champs échantillonnés présentaient une contamination à la surface du sol par des 

macroplastiques et des microplastiques (Tiwari & Sistla, 2024). Cette étude a aussi permis 
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d’affirmer que la présence de macroplastiques était positivement corrélée au niveau de 

contamination par les microplastiques, et que l’accumulation de macroplastiques était 

négativement corrélée à l’humidité du sol, à l’activité microbienne, au phosphate disponible et à 

la taille du réservoir de carbone dans le sol.  Le paillis PE représentait plus de 99 % du total des 

macroplastiques rencontrés, tant en nombre qu’en concentration massique. La contamination par 

les macroplastiques variait de (3,70 ± 1,01) × 104 à (21,5 ± 7,95) × 104 particules par ha. Une 

contamination microplastique a été observée sur tous les sites étudiés, avec une concentration 

moyenne de 175 ± 116 particules par kg. Les filaments constituaient la fraction la plus dominante 

(63,9 % du total des microplastiques), suivis des films (32,2 %) (Tiwari & Sistla, 2024). 

Finalement, la Chine est la région la plus étudiée pour la contamination des sols agricoles par les 

paillis de plastique alors que la majorité des publications sur le sujet porte sur des suivis de sols 

agricoles chinois. Qi et al. (2023) ont quantifié l’abondance de microplastiques dans un sol 

agricole sous film de paillage conventionnel recouvert pendant plus de 10 ans. En moyenne 3,01 

× 104 particules/kg de sol ont été retrouvées. Dans des champs de coton du Xinjiang (avec un 

nombre d’années de paillage différent), Jia et al. (2022) ont retrouvé en moyenne, pour les MP 

allant de 10 μm à 5 mm, (2,13 ± 0,72) × 105 particules/kg de sol. Les microplastiques de plus 

petite taille (10 à 500 μm) représentaient 96,5 % à 99,9 % des particules dans les sols agricoles.  

Les abondances de microplastiques étaient de (1,98 ± 0,41) × 105, (1,57 ± 0,28) × 105, (1,78 ± 

0,27) × 105 et (3,20 ± 0,41) × 105 particules/kg de sol dans les champs de coton avec 

respectivement 5, 10, 20 et >30 ans de paillage de film plastique (Jia et al., 2022). Huang et al. 

(2020) ont constaté une corrélation linéaire significative entre les quantités de films de paillis 

utilisées et les résidus de films dans les sols des différentes régions de Chine, indiquant que 

l’application de films de paillis de plastique agricole est l’une des principales sources de MP de 

type film avec une composante dominante de PE dans les sols agricoles. Même lorsqu’elles sont 

soumises aux meilleures pratiques d’application et d’enlèvement du paillage plastique sur 

plusieurs années, les terres agricoles présentent une accumulation de résidus de paillis de 

plastique (Tiwari & Sistla, 2024).  

Il est important de noter que les comparaisons quantitatives entre les sites sont biaisées par la 

méthodologie choisie pour les analyses des MP. En plus des incohérences dans la profondeur 

d’échantillonnage et la taille des particules de MP tamisées, dans tous les sites et les traitements, 

les quantités de MP les plus importantes ont souvent été observées lors de l’utilisation de 

solutions à haute densité pour la séparation, plutôt qu’à faible densité, et lorsque l’élimination de 
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la matière organique du sol a été effectuée après et non avant l’étape de séparation de densité 

(Wrigley et al., 2024). 

 

9.2 Impact des paillis de plastique sur les sols agricoles  

Après avoir pénétré dans l’environnement du sol, les débris de plastiques fragmentés, dont les 

MP, sont dispersés dans la matrice du sol sous l’effet des cycles secs et humides, des mesures 

de gestion des sols et des perturbations biologiques (O’Connor et al., 2019). L’étude de Wahl et 

al (2021) souligne la présence de nanoplastiques dans un sol contaminé par des débris plastiques 

provenant d’amendements de déchets municipaux effectués 15 à 30 ans auparavant, démontrant 

ainsi que la dégradation des plastiques en nanoplastiques peut se produire directement dans le 

sol. Les effets du paillage plastique sur les sols et sur les organismes qu’ils abritent sont 

largement étudiés dans la littérature scientifique. Les paillis de plastique peuvent provoquer une 

réduction de la reproduction, de la croissance et de la biomasse des organismes du sol (Boots et 

al., 2019; Cao et al., 2017; Ding et al., 2021; Lwanga et al., 2016). L’accumulation des particules 

de paillis de plastique dans le sol peut également provoquer une diminution du rendement des 

cultures. En effet, la présence de MP modifie la structure physique du sol, entraînant alors des 

effets sur le mouvement de l’eau et des nutriments, la rétention d’eau, l’aération du sol, l’érosion 

du sol, la porosité et la densité apparente, ce qui peut affecter directement ou indirectement la 

croissance et le développement des plantes (Boots et al., 2019; Ding et al., 2023; Ding et al., 

2021; Khalid et al., 2023). De plus, selon ces auteurs. le paillage plastique affectait 

significativement la production d’enzymes extracellulaires dans le sol. Les enzymes du sol jouent 

un rôle important dans la catalyse des réactions impliquées dans la décomposition de la matière 

organique et l’absorption des nutriments par les cultures du sol (Wang et al., 2021). Les MP et 

NP de paillis peuvent même être absorbés dans les plantes (Qi et al., 2020; Yang et al., 2021; 

Zhang et al., 2022), et donc représenter une menace pour la santé humaine lors de la 

consommation de plantes comestibles (Mandal, 2024). Il a été démontré que cette absorption a 

pour effet d’inhiber la photosynthèse et la croissance, de provoquer un stress oxydatif et de 

réduire la teneur en protéines solubles (Khalid et al., 2023). Les paramètres physico-chimiques 

du sol, comme le pH, peuvent aussi être modifiés par la présence de MP de paillis (Boots et al., 

2019). Finalement, la qualité du sol sous les paillis de plastique peut aussi être réduite par 

l’augmentation de la dégradation biologique de la litière et de la matière organique du sol qui 

épuise rapidement les nutriments du sol et les stocks de carbone (Steinmetz et al., 2016). Par 
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exemple, dans une étude de Pedra et al. (2024), des sols recouverts de paillis de polyéthylène 

haute densité depuis 10 ans ont été étudiés. Dans ces sols, l’azote total, les concentrations de 

carbone organique, la conductivité électrique et l’activité microbienne ont été considérablement 

réduits par rapport au sol nu sans paillage.  

Comme mentionné précédemment, les additifs et les composantes des paillis de plastique 

peuvent être lessivés et représentent ensuite un risque de toxicité pour les organismes du sol. La 

contamination par des MP peut donc influencer négativement l’activité microbienne dans le sol 

par les additifs qui sont libérés (Khalid et al., 2023; Shah & Wu, 2020). Ces additifs peuvent être 

toxiques pour les micro-organismes du sol et réduisent leur activité, ce qui a un impact sur la 

qualité du sol et, ultimement, sur le rendement et la qualité des cultures. En plus de libérer des 

substances toxiques, les plastiques sont également des vecteurs pour certains contaminants. En 

effet, les MP ont une grande surface spécifique et une hydrophobicité élevée. En général, les MP 

de petite taille (biodégradables ou conventionnels) ont un plus grand potentiel de sorption (Bao 

et al., 2024), faisant en sorte qu’ils peuvent adsorber facilement des substances et agir comme 

des vecteurs de contaminants. La toxicité induite par les plastiques peut donc être augmentée 

par cette sorption de contaminants, comme des pesticides (Bao et al., 2024; Horton et al., 2017; 

Lan et al., 2022; Ramos et al., 2015). 

À l’été 2023, 4 sites ont été visités (voir tableau 12 et figure 16) pour la collecte de carottes de 

sols dans les champs, dont un site témoin (Champ 3) étant un champ de cultures biologiques 

sans utilisation de paillis de plastique. Dans chaque champ, 3 carottes de sols (figure 17) ont été 

prélevées aléatoirement avec une tarière à une profondeur totale de 40 cm lorsque possible. Les 

échantillons ont ensuite été emballés séparément, dans des contenants d’aluminium, selon les 

intervalles de profondeur suivants : 0-10 cm, 10-20 cm, et 20-30 cm et 30-40 cm, afin de permettre 

un dénombrement des MP des différentes couches du sol. Les carottes de sol, de sédiments et 

de berges ont ensuite été séchées durant une semaine dans un four à 50°C et conservées au 

sec jusqu’aux analyses. 

 

 

 

 

 

 



 89 

 

Tableau 12 Informations sur les champs agricoles échantillonnés 

Champs agricoles Culture Dernière année de paillage 

1 Canola (colza) 2020 

2 Maïs 2019 

3 Maïs Jamais (Témoin) 

4 Maïs En cours (2023) 

 

 

Figure 16 Localisation approximative des champs agricoles échantillonnés dans la 
région du Saguenay-Lac-St-Jean (Source : Esri) 
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Pour quantifier les particules de paillis de plastique présentes dans les carottes échantillonnées 

(sol, sédiments et berges), les échantillons ont tout d’abord été mis sous forme de solution. Pour 

ce faire, les carottes ont été mélangées dans l’eau chaude pour ramollir les amas de terre. La 

solution de terre a ensuite été passée sur des tamis de mailles de 4mm, 2mm et 1mm. Pour la 

fraction plus petite (1mm), le tamis était souvent surchargé par les particules du sol qui 

empêchaient ainsi un tamisage efficace. Lorsque c’était le cas, le contenu du tamis a été transféré 

dans un grand bécher rempli d’eau afin de faire une séparation par densité. Le contenu n’ayant 

pas sédimenté était ensuite versé sur le tamis. Cette technique était répétée 6 fois. Ainsi, le 

gravier ne se retrouvait pas sur le tamis et les particules flottantes étaient séparées des amas de 

sols pour ensuite être récupérées sur le tamis. Les tamis ont ensuite été observés sous loupe 

avec lumière afin de récupérer les débris de paillis de plastique en fonction de la taille des débris 

et de la profondeur de récoltes de l’échantillon (figure 18).  

Figure 17 Carotte de sol récoltée dans un 
champ agricole du Saguenay-Lac-St-Jean 
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Les particules de paillis de plastique présentes dans les carottes échantillonnées (sol, sédiments 

et berges) ont été quantifiées. Très peu de morceaux de paillis ont été retrouvés dans les carottes 

prélevées dans les sédiments et les berges. Les résultats ne seront ainsi pas présentés. Mettre 

le paragraphe sur l’étude de Crew ici avec l’explication possible de pourquoi nous n’avons pas 

trouvé de plastique dans les sédiments. 

 

Les carottes de sols de champs agricoles ont permis de récolter plusieurs morceaux de paillis. 

La figure 19 présente les quantités de morceaux de paillis retrouvés par réplication par champ en 

fonction de la taille de tamis et de la profondeur de la carotte.  

 Figure 18 Observation des tamis sous loupe pour la récolte 
manuelle de plastique 



 92 

 

 

Le champ 3 étant le site témoin, l’absence de morceaux de paillis dans la carotte était attendue. 

Les champs 1 et 2 avaient moins de morceaux de paillis à la surface que le champ 4. Le champ 

1B à la profondeur de 10-20 cm présente des grandes quantités de fragments de paillis de 

plastique, soit au moins 10x plus élevées que tous les autres échantillons. Des morceaux ont été 

retrouvés même à la plus grande profondeur, soit 30-40 cm pour les champs 1 et 2. Il est 

important de préciser que les fragments de paillis récoltés avec le tamis de taille de mailles de 

4mm étaient parfois très grands. La figure 20 montre deux morceaux de paillis de plastique de 

plusieurs centimètres.  

Figure 19 Quantité de morceaux de paillis de plastique retrouvés dans les carottes de sols des différents champs 
agricoles échantillonnés selon la réplication (A, B, C) et en fonction de la taille de tamis et de la profondeur de 

l’échantillon 
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Figure 20 Exemple de débris de paillis de grande taille. Champ 3A, profondeur 0-10 cm, tamis de 4mm (les carrés 
ont une dimension de 5 mm x 5 mm) 

Il n’est pas possible d’exclure la possibilité que certains petits morceaux de paillis de plastique, 

en particulier ceux recouverts de terre, aient été négligés et confondus avec des débris de sol. 

Ainsi, le nombre rapporté dans la figure 19 est plutôt conservateur. Aussi, plusieurs MP de 

couleur rose ou bleue (Figure 21) ont été retrouvés dans le champ 4. Ils sont en fait probablement 

des pellicules utilisées pour recouvrir les graines de maïs ou encore les engrais ou pesticides. 

Ces particules n’ont pas été incluses dans la figure 19. Finalement des MP divers, n’étant pas 

des paillis de plastique, ont aussi été retrouvés dans les carottes de sol.  

 

 

 

 

 

 

 

 

La plus petite quantité de morceaux de paillis à la surface pour les champs 1 et 2 

comparativement au champ 4 peut s’expliquer par l’arrêt du paillage depuis quelques années 

pour les champs 1 (2020) et 2 (2019). Ainsi, au cours des dernières années, les morceaux de 

paillis ont pu migrer plus profondément dans le sol par l’effet de l’infiltration d’eau ou le brassage 

mécanique de la machinerie agricole. Le champ 1B à la profondeur de 10-20 cm présente des 

grandes quantités de fragments de paillis de plastique, soit au moins 10x plus élevées que tous 

 
Figure 21 Pellicules de plastique vides pour le pelliculage des graines et d’engrais retrouvées 

dans les carottes de sol du champ 4 
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les autres échantillons. Il est possible que les caractéristiques du champ agricole aient mené à 

l’accumulation particulièrement importante de paillis dans la zone de carottage. Par exemple, une 

faible pente peut avoir mené au ruissellement de l’eau de pluie et d’arrosage, et l’accumulation 

de fragments de paillis dans cette zone. Il est intéressant de voir que des morceaux ont été 

retrouvés même à la plus grande profondeur, soit 30-40 cm.  

Comme mentionné dans la revue de la littérature en début de document, d’autres études ont 

rapporté des résultats portant sur la quantification des microplastiques dans les sols agricoles 

sous film de paillage conventionnel. Cependant, toutes ces études expriment leurs résultats en 

fragments/ha ou mg/kg de sol alors qu’ici les résultats reflètent plutôt le nombre de particules par 

portion de carotte d’environ 10 cm. La comparaison entre les résultats obtenus dans cette étude 

et les valeurs rapportées dans la littérature est donc complexe et n’a pas été effectuée ici. En 

effet, les résultats présentés dans ce rapport ont été exprimés en nombre de particules par carotte 

de sol puisqu’obtenir le poids des débris de paillis aurait été complexe étant donné qu’ils étaient 

remplis de terre, et leur nettoyage aurait été nécessaire pour déterminer leur poids. Comme les 

paillis de plastiques sont fragiles et fragmentables, leur nettoyage représentait un risque de perte 

de matériel. Une analyse du type de sol aurait aussi été nécessaire puisque la composition affecte 

la densité du sol et ainsi le poids des échantillons. Il n’apparaît ainsi pas pertinent de comparer 

des données en termes de kg de sol puisque ceci peut grandement dépendre des régions. 

Les différences entre les quantités (ou masses) de plastiques retrouvés dans des sols agricoles 

de différentes régions du monde peuvent aussi être attribuées aux différentes épaisseurs de film 

utilisées. La majorité des études sur le sujet ont été réalisées en Chine, où les paillis peuvent être 

aussi minces que 6 à 8 μm (Zhang et al., 2016). Ces films minces sont généralement moins 

durables et peuvent favoriser la formation de débris plastiques. Pour ce qui est de l’Allemagne, 

la réglementation de l’UE exige une épaisseur minimale de film de paillis de 20 μm (EN 13655, 

2018). Au Québec, l’épaisseur des films peut varier entre 22,86 μm et 58,42 μm dépendamment 

de la durée d’utilisation (Recyc-Québec, 2019). Les paillis de plastique étant plus épais au 

Québec, ils risquent probablement de moins se fragmenter vis-à-vis des autres produits utilisés 

dans d’autres régions du monde. Il serait donc attendu que les quantités obtenues dans le cadre 

de cette recherche soient moins élevées que ce qui est rapporté dans d’autres études ailleurs 

dans le monde. Les résultats exprimés dans ce rapport sont donc à titre comparatif et permettent 

de montrer qu’après plusieurs années sans paillage, des débris de paillis de plastiques sont 

encore enfouis dans le sol, et d'autant plus que le site témoin ne contenait pas de particules de 
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plastiques > 2mm comparativement aux sites où le paillage a fait ou fait actuellement partie des 

pratiques agricoles. 

D’autres MP, n’étant pas de type paillis, ont été retrouvés dans les carottes prélevées. Ils peuvent 

provenir de diverses sources de pollution MP dans les sols. Comme mentionné précédemment, 

l’épandage de boues d’épuration contenant des contaminants sur les terres agricoles peut 

entraîner l’accumulation de microplastiques dans la couche arable (Corradini et al., 2019; Zubris 

& Richards, 2005). La région du Saguenay-Lac-St-Jean utilise d’ailleurs beaucoup de matières 

résiduelles fertilisantes. Aussi, le pelliculage des graines est une pratique fréquente et permet 

d’inclure des pesticides dans le polymère qui recouvre les semences. Cette méthode permet 

d’améliorer la germination des graines et de les protéger contre des maladies et les insectes. Le 

pelliculage comprenant des pesticides, des polymères, des charges et des colorants, peut se 

détacher en fragments par abrasion. Cela entraîne l’introduction de quantités variables de 

fragments détachés dans le sol (Accinelli et al., 2019). Le pelliculage d’engrais est conçu pour 

libérer les éléments nutritifs de manière progressivement contrôlée (Du et al., 2006). Ces engrais 

recouverts de plastique peuvent réduire considérablement les pertes par lessivage des 

nutriments, mais contribuent largement à la pollution par les MP dans les agroécosystèmes. Ces 

deux techniques rendant possible la libération lente des engrais permettent aussi aux agriculteurs 

de faire une seule application en début de saison, et ainsi réduire les couts et la main-d’œuvre 

nécessaire (Radio-Canada, 2025). 

 L'Organisation des Nations unies pour l'alimentation et l'agriculture considère que l’utilisation 

d’engrais enrobés est la pratique qui risque le plus de polluer les sols avec du plastique. Les 

produits en plastique agricoles identifiés comme ayant un potentiel élevé de dommages à 

l’environnement et qui devraient être ciblés en priorité sont les engrais non biodégradables 

enrobés de polymères et les paillis de plastique. L’Union européenne bannira les enrobages 

d’engrais faits de polymère non biodégradable à compter de 2026 (FAO, 2021).  

Pour conclure, comparativement au champ actuellement paillé au moment de l’échantillonnage, 

les champs sans paillage depuis 3 ou 4 ans présentaient moins de débris de paillis à leur surface. 

Des morceaux ont été retrouvés jusqu’à 40 cm de profondeur dans le sol. Ces données soulignent 

la persistance des débris de paillis de plastique dans les sols agricoles, même après plusieurs 

années sans paillage. L’échantillonnage terrain des carottes de sol n’a pas été fait de manière 

assez méthodique pour pouvoir comparer les résultats à de précédentes études. Entre autres, le 

nombre de champs/carottes était plutôt faible, principalement expliqué par la difficulté d’obtenir 

des permissions pour l’échantillonnage sur les propriétés privées. 
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10 ANNEXE II : Détection et quantification des polymères 

Équations des droites d’étalonnages 

PE : y=0,000062x+0,001696 

 Limite de détection : 303ng  

 Limite de quantification : 505ng 

 

 PS : y=0,03976x+0,107302  

 Limite de détection : 1,9ng 

 Limite de quantification : 6,3ng 

 

 PP : y=0,001527x+0,019387  

 Limite de détection : 6,3ng 

 Limite de quantification : 21,1ng 
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11 ANNEXE III : Cinétique de lixiviation  

Ces tests préliminaires ont été effectué par le stagiaire Mickael Dard.  

Les courbes dose-réponse de deux échantillons ont été modélisées à partir de l’inhibition de 

bioluminescence de Aliivibrio fischeri, et les CE20 ont été déterminées et reportées dans la figure 

22. Le maximum de toxicité (CE20 le plus bas) est obtenu pour une durée de lixiviation de 72h.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 22 Cinétique de lixiviation de l’OXO 4 et de BIO 2 
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12 ANNEXE IV : Calcul des unités toxiques 

Tableau 13 Calcul des unités toxiques 

*PNEC (ECHA CHEM, 2025) 

**CEC (US EPA, 2015) 

Échantillon Concentration métallique des lixiviats (en µg/L) - 24 h de lixiviation 
Unités 

toxiques 
Li Ti V Cr Mn Co Ni Cu Zn Cd Pb  

OXO 1  0,044 0,620 0,133 0,113 5,270 12,363 0,184 1,890 82,490 0,015 0,045 18,09 
OXO 2  0,029 0,800 0,085 0,106 4,710 0,362 0,135 0,270 5,280 0,004 0,003 1,04 
OXO 3  0,054 0,850 0,330 0,045 2,970 0,144 0,057 0,430 0,110 0,002 0,003 0,40 
OXO 4  0,013 0,090 0,019 0,001 2,160 0,015 0,027 0,170 2,190 0,006 . 0,33 
BIO 1  0,005 0,050 0,003 . 2,470 0,006 0,013 0,140 0,190 . . 0,16 
BIO 2 0,001 0,040 0,003 . 0,460 0,015 . 0,380 0,090 . . 0,10 

PNEC* 
(µg/L) 1650 76 17,8 6,5 22 1,06 6,1 6,3 14,4 0,19 3,3 

  
  

Échantillon Concentration métallique des lixiviats (en µg/L) - 24 h de lixiviation 
Unités 

toxiques 
Li Ti V Cr Mn Co Ni Cu Zn Cd Pb  

OXO 1  0,044 0,620 0,133 0,113 5,270 12,363 0,184 1,890 82,490 0,015 0,045 86,89 
OXO 2  0,029 0,800 0,085 0,106 4,710 0,362 0,135 0,270 5,280 0,004 0,003 6,15 
OXO 3  0,054 0,850 0,330 0,045 2,970 0,144 0,057 0,430 0,110 0,002 0,003 0,76 
OXO 4  0,013 0,090 0,019 0,001 2,160 0,015 0,027 0,170 2,190 0,006 . 2,45 
BIO 1  0,005 0,050 0,003 . 2,470 0,006 0,013 0,140 0,190 . . 0,35 
BIO 2 0,001 0,040 0,003 . 0,460 0,015 . 0,380 0,090 . . 0,49 

CMC** 
(µg/L) 

NA NA NA 0,316 NA NA 0,998 0,96 0,978 1,39 2,47 
  
  

Échantillon Concentration métallique des lixiviats (en µg/L) - 72 h de lixiviation 
Unités 

toxiques 
Li Ti V Cr Mn Co Ni Cu Zn Cd Pb  

OXO 1  0,056 0,243 0,123 0,147 2,989 13,167 0,186 0,831 113,538 0,006 0,020 20,67 
OXO 2  0,044 0,807 0,159 0,117 5,436 0,519 0,237 0,234 5,838 0,004 0,006 1,28 
OXO 3  0,055 0,358 0,298 0,084 8,789 1,740 0,165 0,383 0,808 0,007 0,003 2,26 
OXO 4  0,017 0,040 0,017 0,016 1,172 0,013 0,077 0,160 1,301 0,003 0,003 0,21 
BIO 1  0,003 0,034 0,003 0,007 0,767 0,008 0,065 0,118 0,327 0,001 0,001 0,10 
BIO 2 0,002 0,039 0,002 0,005 0,281 0,015 0,456 -0,008 0,452 0,001 -0,004 0,06 

PNEC* 
(µg/L) 1650 76 17,8 6,5 22 1,06 6,1 6,3 14,4 0,19 3,3 

  
  

Échantillon Concentration métallique des lixiviats (en µg/L ) - 72 h de lixiviation 
Unités 

toxiques 
Li Ti V Cr Mn Co Ni Cu Zn Cd Pb  

OXO 1  0,056 0,243 0,123 0,147 2,989 13,167 0,186 0,831 113,538 0,006 0,020 117,62 
OXO 2  0,044 0,807 0,159 0,117 5,436 0,519 0,237 0,234 5,838 0,004 0,006 6,83 
OXO 3  0,055 0,358 0,298 0,084 8,789 1,740 0,165 0,383 0,808 0,007 0,003 1,66 
OXO 4  0,017 0,040 0,017 0,016 1,172 0,013 0,077 0,160 1,301 0,003 0,003 1,63 
BIO 1  0,003 0,034 0,003 0,007 0,767 0,008 0,065 0,118 0,327 0,001 0,001 0,52 
BIO 2 0,002 0,039 0,002 0,005 0,281 0,015 0,456 -0,008 0,452 0,001 -0,004 0,45 

CMC** 
(µg/L) 

NA NA NA 0,316 NA NA 0,998 0,96 0,978 1,39 2,47 
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13 ANNEXE V : Tests statistiques 

13.1 Microtox  

 Comparaison de moyennes pour plusieurs échantillons indépendants  

 Test de Kruskal-Wallis + Post-Hoc de Dunn, p < 0.05 

 

1. Vérification de la normalité de la distribution 

Test de Shapiro-Wilk sur les résidus (Si p>0.05 la loi est normale) 

 p-value = 6.747e-06 

 Donc pas de normalité 

 

2. Test de Kruskall Wallis 

 p-value = 0.000108 

 Significatif à p<0.05 et donc test post hoc 

 

3. Post-Hoc de Dunn 

 

13.2 Algues  

 Comparaison de moyennes pour plusieurs échantillons indépendants  

 Test de Kruskal-Wallis + Post-Hoc de Dunn, p < 0.05 

 

4. Vérification de la normalité de la distribution 

Test de Shapiro-Wilk sur les résidus (Si p>0.05 la loi est normale) 

 p-value = 0.0001853 

 Donc pas de normalité 
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5. Test de Kruskall Wallis 

 p-value = p-value 2.767e-16 

 Significatif à p<0.05 et donc test post hoc 

 

6. Post-Hoc de Dunn 

 

13.3 Zebra fish Taux mortalité embryonnaire 

 Comparaison de moyennes pour plusieurs échantillons indépendants  

 Anova 

 

7. Vérification de la normalité de la distribution 

Test de Shapiro-Wilk sur les résidus (Si p>0.05 la loi est normale) 

 p-value = 0.3448 

 Donc normalité 

 

8. Vérification de l’homogénéité des variances des résidus par groupe distribution  

Test de Levene 

 p-value = p-value = 0.7481 

 Significatif à p<0.05 donc homogénéité ok 

 

9. ANOVA  

 p-value = 0.568 

 Significatif à p<0.05 

 Non significatif arrêt  
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13.4 Zebra fish Taux éclosion 

 Comparaison de moyennes pour plusieurs échantillons indépendants  

 Test de Kruskal-Wallis 

 

10. Vérification de la normalité de la distribution 

Test de Shapiro-Wilk sur les résidus (Si p>0.05 la loi est normale) 

 p-value = p-value = 00.000791 

 Donc non-normalité 

 

11. Test de Kruskall Wallis 

 p-value = p-value = 0.6147 

 Significatif à p<0.05 et donc non significatif ARRET 

 

 

 

 

 

 


