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Sommaire

Les plastiques font partie des matériaux les plus utilisés dans les sociétés modernes dans le monde
entier. Depuis les années 1950, la production et I'utilisation des plastiques ont cru plus que celle de tout
autre matériau, principalement en raison de leur durabilité et de leur faible colt. Toutefois, la mauvaise
gestion des déchets de plastiques a conduit a leur ubiquité dans tous les principaux milieux naturels. La
pollution plastique est considérée étre toute pollution par des plastiques rejetés, éliminés ou
abandonnés dans I'environnement, en dehors d’un flux de déchets gérés. La pollution plastique a été
observée sur les cotes, dans les eaux de surface, les sédiments, les eaux souterraines, les sols, I'air
intérieur et extérieur, les aliments et I'eau potable. Au Canada, il est estimé qu’un pour cent des déchets
de plastique pénetre dans I’environnement. En 2016, ceci représentait une pollution plastique de

29 000 tonnes. Les plastiques se dégradant trés lentement et étant persistants dans I’environnement, la
pollution par ces matieres devrait continuer de croitre avec le temps. On s’inquiéte de plus en plus du
fait que cette pollution plastique puisse avoir des effets nocifs sur la santé de I'’environnement et des
humains.

L'objectif du présent rapport est de faire un résumé de I'état actuel des connaissances scientifiques sur
les impacts potentiels de la pollution plastique sur I’environnement et la santé humaine, ainsi que
d’orienter de futures recherches et de contribuer a la prise de décision a ce sujet au Canada. Le présent
rapport est un examen des renseignements disponibles sur la pollution plastique, dont ceux sur les
sources des plastiques, les occurrences de la pollution plastique, le devenir des plastiques rejetés, ainsi
qgue ceux sur les effets potentiels sur I’'environnement et la santé humaine. Le présent rapport n’a pas
pour objet de quantifier les risques posés a I’environnement ou a la santé humaine par la pollution
plastique, mais plutot d’examiner I’état actuel des connaissances scientifiques afin d’orienter de futures
activités scientifiques et de réglementation.

Dans le contexte de I'environnement, les plastiques sont souvent classés en fonction de leur taille, les
macroplastiques faisant plus de 5 mm et les microplastiques 5 mm ou moins. Des déchets de plastique
peuvent étre rejetés dans I'environnement sous forme de matériaux complets (p. ex., produits a usage
unique ou a courte durée de vie jetés, comme les sacs ou les pailles en plastique), de grands morceaux
(p. ex., fragments de produits en plastique) ou de microplastiques (p. ex., microfibres rejetées lors du
lavage de vétements ou microbilles rejetées dans les eaux usées). Des microplastiques peuvent aussi se
former lors de la décomposition de plus grands articles en plastique dans I’environnement.

Bien que les plastiques puissent se dégrader, leur vitesse de dégradation est lente et peut dépendre de
plusieurs facteurs comme la température et la lumiere. Dans I'eau, la vitesse de dégradation dépend de
la température, étant plus lente dans I'eau froide. Une moins grande exposition a la lumiére solaire
ralentit aussi la dégradation des plastiques. Bien que I'oxydation puisse accélérer la dégradation des
plastiques dans les sols, cette vitesse de dégradation demeure faible. Bien que des plastiques
biodégradables, compostables, a base de biomasse et oxo-dégradables soient de plus en plus utilisés en
remplacement de plastiques classiques, il existe un manque de preuves significatives a I'effet qu’ils se
dégraderont complétement dans des environnements naturels. Des études supplémentaires devraient



aider a la compréhension de leurs effets sur I’environnement, en particulier en comparaison de ceux dus
aux plastiques classiques.

La pollution plastique provient de diverses sources et se retrouve dans des environnements aquatiques
et terrestres, ainsi que dans I'air extérieur et intérieur. Par exemple, du plastique peut pénétrer dans
I’environnement aquatique de différentes maniéeres, détritus, déchets mal gérés, matériel de péche
abandonné, perdu ou jeté, ou peut étre déposé dans I'environnement terrestre suite a des activités
agricoles. De plus, les microplastiques éliminés des eaux usées se déposent dans les boues d’épuration
et peuvent étre rejetés sur les sols lors de I'’épandage de biosolides. Il est également connu que le rejet
de microfibres par les systémes de traitement des eaux usées constitue une source de pollution par les
microplastiques. Les produits disponibles pour les consommateurs qui sont rejetés dans
I’environnement ou mal gérés peuvent aussi étre une source de pollution plastique. Les sources de
pollution de I'air intérieur par les microplastiques incluent la perte de fibres par les vétements,
I"ameublement, les tapis et des biens domestiques, alors que les microplastiques polluant I'air extérieur
proviennent de diverses sources, dont |'usure des pneus des véhicules.

Au Canada tout comme au niveau international, les plastiques a usage unique représentent la plus
grande partie des macroplastiques se retrouvant sur les rivages. Les détritus les plus communs ramassés
sur les rivages canadiens incluent les mégots de cigarettes, les bouchons de bouteille, les sacs en
plastique, les bouteilles en plastique et les pailles. Des particules de microplastiques, telles que des
fragments et des granules se retrouvent aussi sur les rivages, ou ils s’accumulent dans la matiére
organique le long de la ligne de rivage. Généralement, une pollution plastique plus importante a été
observée dans les zones de haute activité humaine ou industrielle, en particulier dans celles des Grands
Lacs.

Des particules de microplastiques sont aussi présentes dans les eaux de surface douces et marines. A
I’échelle mondiale, les microfibres constituent un des types les plus communs de microplastiques
présent dans I'eau. Toutefois, il est reconnu qu’il existe un manque de méthodes standardisées de haute
qualité pour I’échantillonnage des plastiques, en particulier pour la mesure, le dosage et la
caractérisation des microplastiques.

Des microplastiques sont aussi présents dans les sédiments et les sols. Grace a divers mécanismes
comme la formation de biofilms, des couches de microorganismes se formant a la surface, les
microplastiques présents dans les eaux de surface peuvent ensuite se déposer, conduisant a une
accumulation dans les sédiments dans des milieux d’eau douce ou marine. Les sols devraient aussi agir
comme un puits important pour les particules de plastique, les microplastiques demeurant souvent
longtemps dans les sols en raison de facteurs tels que le transport vertical qui les entraine vers le fond et
ralentit leur dégradation. Actuellement, il n’existe que des preuves limitées de la présence de
microplastiques dans les eaux souterraines, bien que I’hypothése d’'une migration des microplastiques
du sol vers les eaux souterraines ait été faite.

Il est aussi anticipé que I'air soit une importante voie de transport des microplastiques. Des
microplastiques ont été détectés dans I'air intérieur et dans I'air extérieur. Bien qu’il n’existe pas de



données canadiennes sur la présence de microplastiques dans I'air, des données limitées obtenues dans
d’autres pays montrent que les concentrations peuvent étre plus élevées dans I'air intérieur que dans
I"air extérieur. A I'intérieur, des microplastiques ont aussi été détectés dans de la poussiére domestique.

Les données actuelles sur la présence de microplastiques dans des aliments sont limitées. La plupart des
renseignements disponibles portent sur les microplastiques détectés dans les poissons et fruits de mer,
plus particulierement les poissons et les mollusques des milieux marins. Dans les poissons, des
microplastiques ont été détectés dans les tissus musculaires et le tractus gastro-intestinal,
principalement sous forme de fragments et de fibres. Des microplastiques ont aussi été décelés dans des
moules, des myes, des huitres, des pétoncles et des escargots, ainsi que dans un trés petit nombre
d’autres aliments comme le sel.

A I’échelle internationale, un nombre limité d’études a été réalisé sur la présence de microplastiques
dans I'eau du robinet et I'eau embouteillée. Parmi ces études, peu sont considérées comme fiables en
raison de préoccupations ayant trait aux mesures d’assurance de la qualité. Bien que les études
disponibles indiquent que des microplastiques ont été détectés dans des échantillons d’eau
embouteillée achetée a I'extérieur du Canada, les concentrations mesurées ne sont pas fonction du type
de bouteille (en plastique, en verre ou en carton) et varient en fonction des conditions d’utilisation
(bouteille a usage unique ou a usage multiple). Les sources des microplastiques dans I'eau embouteillée
ne sont toujours pas connues et des recherches supplémentaires sont nécessaires. Dans le cas de I'eau
du robinet, des microplastiques n’ont été détectés que lors de certaines études. Il est prévu que le
traitement de I'eau potable éliminera une grande partie de particules de microplastiques.

Il a été montré que la pollution plastique a des effets sur les organismes et leurs habitats et que des
macroplastiques causent des dommages physiques aux récepteurs de I’environnement au niveau
individuel et peuvent avoir des effets nocifs sur I'intégrité de I'habitat. Les dommages physiques aux
biotes sont souvent le résultat d’'un enchevétrement ou d’une ingestion. L’enchevétrement peut
conduire a la suffocation, la strangulation ou I'étouffement, et une grande partie des événements
d’enchevétrement rapportés a mené a des blessures directes ou a la mort. L'ingestion de
microplastiques peut entrainer des blessures physiques directes, car elle peut conduire a une
obstruction des voies respiratoires ou de I'appareil digestif, conduisant a la suffocation ou a la famine.
Une pollution plastique croissante des plans d’eau peut aussi avoir des effets nocifs sur la fonction de
I’écosystéeme, la biodiversité et I'intégrité de I’habitat. Les plastiques peuvent agir comme milieux de
transport pour des organismes, des microorganismes ou de la matiere organique, et altérer la
dynamique des écosystemes.

Les effets des microplastiques observés sur le biote sont principalement régis par des effets physiques.
Des observations contradictoires, pour un méme parameétre et pour une méme espece, ont été
rapportées lors d’études publiées sur les effets écotoxicologiques des microplastiques. Le probléeme
posé par ces résultats contradictoires pourrait étre résolu par I’établissement et |‘utilisation d’approches
standardisées pour tester les effets des microplastiques sur les organismes de I’environnement, en
utilisant des méthodes d’essai pertinentes pour I'environnement et en acquérant une compréhension
de I'impact de la forme, de la taille et de la composition chimique sur les effets écotoxicologiques.



Les humains peuvent étre exposés a des microplastiques en ingérant des aliments, de I'eau
embouteillée et de I'’eau du robinet, ainsi qu’en inhalant de I'air intérieur ou extérieur. Toutefois, les
renseignements sur les effets de ces microplastiques sur la santé humaine sont limités, et des
recherches supplémentaires sont requises pour mieux déterminer les tissus cibles, les doses seuils et les
modes d’action. Certaines associations ont été rapportées entre des expositions a des concentrations
élevées de microplastiques et des effets nocifs sur la santé chez des animaux de laboratoire et des
humains, mais ces effets sur la santé ne peuvent pas étre liés a I'exposition de la population générale.
Les études sur I'exposition par inhalation en milieu de travail ont mis en évidence des associations entre
le travail dans les secteurs liés aux microplastiques et une incidence accrue de divers symptomes et
maladies respiratoires. Des résultats contradictoires ont été observés dans le cas des cancers des
appareils respiratoire et digestif.

Les effets observés lors d’études avec des animaux sont principalement associés aux tissus par lesquels
les particules pénetrent dans le corps (p. ex., effets sur I'appareil digestif apres une exposition par voie
orale et sur I'appareil respiratoire apres une exposition par inhalation). Les effets a la suite d’une
exposition par voie orale comprennent I'inflammation du foie, le stress oxydatif, des modifications du
métabolisme et une altération du microbiote du tractus gastro-intestinal. Le déplacement d’une petite
fraction des particules de microplastique vers des tissus lymphatiques a aussi été observé. Bien
gu’aucune inquiétude pour la santé humaine n’ait encore été rapportée dans la littérature scientifique,
il n’existe pas assez de données pour permettre une évaluation rigoureuse du potentiel de risque pour la
santé humaine posé par I'ingestion de microplastiques.

Les effets sur les voies respiratoires sont probablement liés aux effets physiques des microplastiques en
tant que matiére particulaire. Ces effets comprennent le stress oxydatif, une cytotoxicité, I'inflammation
et le développement de granulomes a corps étrangers. Le déplacement d’une petite fraction des
particules de microplastique vers les tissus lymphatiques et systémiques a aussi été observé lors
d’études d’exposition par inhalation. Aucune relation dose-réponse n’a été observée pour la mortalité,
la durée de survie, le comportement, les observations cliniques ou la fréquence de tumeurs apres
I’exposition par inhalation.

En plus des effets physiques, il existe des préoccupations liées au fait que les plastiques puissent servir
de véhicule pour d’autres composés chimiques. Les plastiques pouvant contenir des monomeres libres
et des additifs chimiques et sorber des polluants organiques persistants de I'environnement, il est
possible que ces substances puissent étre transportées vers des organismes ou des humains ou elles
pourraient étre libérées. L'ampleur d’une telle libération devrait dépendre d’une variété de facteurs
comme les propriétés de I'environnement récepteur, des particules de plastique et du composé
chimique lié. La littérature scientifique actuelle suggére que le transport de composés chimiques sur des
plastiques est possible, mais que I'effet sur le biote est probablement limité. Des examens récents faits
au niveau international indiquent qu’il est probable que I'exposition des humains aux composés
chimiques due a I'ingestion de microplastiques présents dans des aliments ou I’eau potable est peu
préoccupante (EFSA 2016, FAO 2017, OMS 2019). Bon nombre des composés chimiques observés liés
aux particules de plastique ont fait I'objet d’évaluations dans le cadre de divers programmes
d’Environnement et Changement climatique Canada et Santé Canada.
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Les plastiques peuvent aussi servir d’habitat a des microorganismes, y compris des agents
potentiellement pathogenes, par formation de biofilms. Il n’y a actuellement aucune indication a I'effet
que les biofilms associés aux microplastiques auraient des effets sur la santé humaine. De plus, en dépit
de données trés limitées, il est prévu que le traitement de |'eau potable inactiverait les microorganismes
associés aux biofilms.

Afin de mieux comprendre les effets de la pollution plastique sur I’'environnement et la santé humaine, il
est recommandé que des recherches soient réalisées dans les domaines suivants afin de combler les
lacunes de connaissances clés relevées dans le présent rapport.

e Mise au point de méthodes normalisées pour I’échantillonnage, le dosage, la caractérisation et
I’évaluation des effets des macroplastiques et des microplastiques.

e Compréhension plus poussée de I’exposition des humains aux microplastiques.

e Compréhension plus poussée des effets écotoxicologiques des microplastiques.

e Compréhension plus poussée des effets des microplastiques sur la santé humaine.

o Déploiement d’efforts de surveillance constants et leur intensification afin d’inclure des milieux
naturels mal caractérisés comme les sols.

Etant donné la pollution plastique croissante dans I’environnement et la capacité prouvée d’effets nocifs
des macroplastiques sur le biote, il est prévu que, sans mesures d’atténuation, la fréquence
d’occurrence d’effets physiques sur des récepteurs individuels de I'environnement continuera de croitre
si la tendance se maintient.

En vertu du principe de précaution, des mesures sont nécessaires pour réduire les quantités de
macroplastiques et de microplastiques qui se retrouvent dans I’environnement.
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1. Introduction

Les plastiques font partie de la vie quotidienne des Canadiens et des populations a travers le monde. Les
plastiques coltent peu, sont durables et peuvent étre utilisés pour une variété d’applications (CCME
2018). Pour ces raisons, la production mondiale de matiéeres plastiques n’a cessé d’augmenter au cours
des dernieres décennies, a une vitesse supérieure a celles d’autres matériaux (Geyer et coll. 2017; CCME
2018). Au Canada, les ventes totales de plastiques ont été estimées a 35 milliards de dollars en 2017, et
environ 4667 kt ont été mis sur le marché en 2016 au Canada (ECCC 2019a). Les plastiques sont utilisés
par divers secteurs industriels, et la demande pour des produits en plastique ne cesse de croitre.

Des 4667 kt de plastiques mises sur le marché canadien en 2016, il a été estimé que 3268 kt ont été
rejetées sous forme de déchets (ECCC 2019a). De cette quantité de déchets, il a été estimé que 29 kt
(soit 1 %) ont été rejetées en 2016 en dehors des circuits normaux de déchets (c.-a-d. ni enfouies, ni
recyclées, ni incinérées), sous forme de rejets directs dans I’environnement, de dépdts de déchets ou de
fuites. Des 99 % restant, il a été estimé que 9 % ont été recyclés, 86 % enfouis et 4 % incinérés a des fins
de récupération d’énergie (ECCC 2019a).

Dans un contexte mondial, Geyer et coll. (2017) ont estimé que seulement 30 % (2 500 000 kt) de tous
les plastiques produits depuis le début sont encore utilisés. Ceci signifie qu’au total 6 300 000 kt de
déchets de plastique ont été produits entre 1950 et 2015 a I’échelle mondiale. Tel qu’il est illustré a la
figure 1, si la production de plastiques continue au rythme actuel, leur accumulation continuera de
s’accélérer. A I’échelle mondiale, il est estimé que, d’ici 2050, 12 000 000 kt de plastiques auront été
rejetées dans des sites d’enfouissement ou dans I'environnement (Geyer et coll. 2017).

En raison de l'inquiétude croissante du public et des scientifiques au sujet de I'ubiquité de la pollution
plastique, les médias a travers le monde ont porté une attention grandissante aux impacts potentiels de
cette pollution sur la santé humaine et I’environnement (CCME 2018; ECCC 2019b; SAPEA 2019). Le
gouvernement du Canada a mis sur pied le Programme scientifique canadien sur les plastiques (PSCP),
qui a pour objectif d’orienter les investissements en recherche, actuels et futurs, vers certaines
disciplines (ECCC 2019b). Dans le cadre de ce programme, plusieurs priorités de recherche clés ont été
identifiées, dont la détection des plastiques dans I'environnement, la compréhension et I'atténuation
des impacts potentiels sur la faune, la santé humaine et I'environnement, la conception des plastiques
et de matériaux de remplacement, la production durable de plastiques, le recyclage et la récupération.
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Production cumulative de déchets plastiques et leur élimination
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Figure 1 : Production mondiale cumulative de déchets plastiques et leur élimination. Les lignes continues
indiquent les données historiques de 1950 a 2015, et les lignes pointillées indiquent les projections
historiques jusqu’en 2050 (tiré de la figure 3 de Geyer et coll. (2017) avec leur permission)

Description longue : cette figure illustre la tendance en ce qui concerne la production cumulative de
déchets plastiques a I’échelle mondiale et leur élimination. Des courbes de tendance a la hausse sont
indiquées pour les déchets primaires générés, les déchets rejetés, les déchets incinérés et les déchets
recyclés (tiré de la figure 3 de Geyer et coll. (2017) avec leur permission).

1.1 Portée

Dans le présent rapport, nous résumons I’état actuel des connaissances scientifiques sur les impacts
potentiels de la pollution plastique sur I’'environnement et la santé humaine, et donnons un éclairage
pour la recherche future et la prise de décisions sur la pollution plastique au Canada. Aux fins du présent
rapport, la pollution plastique a été divisée en deux principaux types : celle des macroplastiques
(plastiques de plus de 5 mm) et celle des microplastiques (plastiques de 5 mm ou moins). Nous y
discutons des sources de cette pollution, de sa présence et de son devenir dans I’environnement, ainsi
gue de ses impacts potentiels sur la santé humaine et I'environnement. Dans I'ébauche de I'évaluation
scientifique publiée en janvier 2020, des renseignements identifiés jusqu’en juin 2019 avaient été pris
en compte, en plus du rapport d’aolt 2019 de I'Organisation mondiale de la santé (OMS) sur les
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microplastiques dans I’eau potable et du rapport d’octobre 2019 d’Ocean Wise sur les microfibres
(Vassilenko et coll. 2019). Pour la finalisation de la présente évaluation scientifique, nous avons examiné
les renseignements publiés jusqu’en mars 2020 (voir I'annexe A et la section 5.1.1 pour les nouveaux
renseignements pertinents), en plus de tenir compte de commentaires soumis lors de la consultation
publique.

Le présent rapport est un examen de I'état actuel des connaissances scientifiques sur la pollution
plastique. Il n’a pas pour objet de se substituer a une évaluation des risques associés aux substances
chimiques, et il est similaire a I'approche suivie pour le Résumé scientifique concernant les microbilles
(ECCC 2015). Typiguement, une évaluation des risques associés aux substances chimiques sert a évaluer
le potentiel de risque a I'environnement et a la santé humaine posé par une substance. Toutefois, en
raison de lacunes importantes dans les données actuelles, dont un manque de méthodes standardisées
pour la surveillance des microplastiques et la caractérisation des effets sur I'environnement et la santé
humaine de la pollution plastique, et d’'incohérences dans la littérature scientifique sur son occurrence
et ses effets (Gouin et coll. 2019), il est impossible de faire une évaluation quantitative des risques. En
fait, les cadres d’évaluation des risques potentiels associés a la pollution plastique sont en cours de
développement (p. ex., voir Gouin et coll. (2019) pour une discussion sur le développement d’un cadre
d’évaluation des risques environnementaux pour les microplastiques).

Etant axé sur la pollution plastique, le présent rapport est donc limité a un examen de la présence des
macroplastiques et des microplastiques due au rejet de déchets plastiques dans I’environnement. Les
sources non environnementales n’y sont pas traitées (p. ex., exposition directe due a des produits
disponibles pour les consommateurs ou a des produits personnels?). De plus, ni I’économie des
pratiques de gestion des déchets ni I'efficacité des circuits de gestion des déchets (p. ex., recyclage) n’y
sont abordées.

1.2 Terminologie

Dans le présent rapport, nous discutons de la pollution plastique dans un contexte environnemental.
Dans un tel contexte, les plastiques sont souvent classés en fonction de leur taille. A 'origine, le terme
microplastique a été utilisé pour différencier les substances qui ne pouvaient étre visualisées qu’au
moyen d’un microscope et les substances macroscopiques plus grandes (ECCC 2015). Toutefois, il
n’existe pas de définition unique d’un microplastique. Aux fins du présent rapport, les particules de

5 mm ou moins sont appelées microplastiques et celles de plus de 5 mm macroplastiques. Les
microplastiques peuvent de plus étre divisés en microplastiques primaires et microplastiques
secondaires. Les microplastiques primaires sont des particules plastiques produites intentionnellement
(granules, poudres et billes) afin d’étre utilisées directement ou de servir de précurseurs pour la

! Les produits personnels sont des produits pouvant étre achetés sans prescription d’un médecin. Ils sont classés
dans une des trois grandes catégories suivantes : cosmétiques, produits de santé naturels et drogues sans
ordonnance.
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production de plastiques ou de produits contenant du plastique. Les microplastiques primaires sont
largement utilisés comme abrasifs pour une variété d’applications (PNUE 2016). Les microplastiques
secondaires ne sont pas produits intentionnellement, mais sont le résultat de la décomposition ou de la
fragmentation de plus grands articles en plastique (SAPEA 2019). De plus, les microfibres constituent un
type spécifique de microplastiques secondaires défini comme des fibres de 5 mm ou moins de longueur.
Les nanoplastiques sont considérés étre un sous-groupe des microplastiques. Ce sont des
microplastiques primaires ou secondaires dont au moins une des dimensions fait de 1 a 100 nm. La
présence des nanoplastiques est largement due a des sources secondaires de pollution plastique
(décomposition de plastiques de plus grande taille) (Rist et Hartmann 2018). Le présent rapport est axé
sur les plastiques de plus de 100 nm (microplastiques et macroplastiques).

Aux fins du présent rapport, les déchets de plastique sont des plastiques rejetés dans les circuits de
déchets (p. ex., sites d’enfouissement, de recyclage ou d’incinération), alors que la pollution plastique
est constituée des plastiques rejetés ou abandonnés dans I'environnement en dehors de ces circuits.
Dans la littérature scientifique, la pollution plastique a été désignée par divers termes comme débris de
plastique, détritus de plastique. Dans le présent rapport, les termes pollution plastique ou polluants
plastiques seront employés. De plus, dans le présent rapport, le terme détritus fait référence a tout
matériau solide persistant, manufacturé ou traité, rejeté, éliminé, perdu ou abandonné dans
I’environnement, dont les plastiques, les textiles, le verre, les métaux, les céramiques et d’autres
matériaux synthétiques persistants. Ce terme sera utilisé quand la proportion de pollution plastique
rapportée dans la littérature n’est pas bien définie.

2. Composition, propriétés et utilisations

Toutes les matieres plastiques sont formées de polymeres a longue chaine, de masse moléculaire trés
élevée, souvent mesurée en centaines de milliers de kilodaltons (Sperling 2006). Les premiers polymeéres
synthétiques ont été produits au début du vingtieme siecle, et ont conduit a la fabrication de produits
en matiere plastique comme la bakélite et le nylon (nom commercial de polyamides). Depuis, la science
des polymeéres a progressé vers une meilleure compréhension mécanistique de la relation entre la
structure du polymere, sa morphologie et son comportement mécanique et physique. Il en a résulté la
production d’une myriade de matieres plastiques aux propriétés physiques et chimiques trés variées.

La polymérisation, la synthése des polymeres, peut étre réalisée grace a deux procédés principaux : la
polymérisation en chaine et la polymérisation par étapes. Le procédé utilisé pour la synthese du
polymeére influence grandement ses propriétés physiques. Parmi les structures courantes obtenues par
polymérisation en chaine, citons le polyéthylene (PE), le polypropyléne (PP), le polystyrene (PS) et le
poly(chlorure de vinyle) (PVC) et, parmi celles obtenues par étapes, citons les nylons, le
poly(téréphtalate d’éthylene) (PET), le polycarbonate (PC) et le polyuréthane (PU). Ces polyméres
constituent la majeure partie des formes les plus courantes de matiere plastique généralement
présentes dans I’environnement comme contaminants (Sperling 2006).

Les propriétés physiques d’'une matiére plastique, comme sa rigidité, sa souplesse et son élasticité,
dépendent de la distribution des masses moléculaires du polymere et de I'organisation des chaines
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polymeéres (Sperling 2006, Verschoor 2015). Généralement, les polymeéres de masse moléculaire élevée
ayant une organisation de chaines complexe présentent des liaisons covalentes fortes entre les chaines
et forment un plastique rigide ayant un point de fusion élevé. A 'opposé, les polyméres a organisation
linéaire et de masse moléculaire faible sont plus souples et ont un bas point de fusion. En combinant
différentes distributions des masses moléculaires, organisations des chaines polyméres et/ou mélanges
de polymeres, il est possible de produire un matériau adapté a I'utilisation prévue (Sperling 2006).

De plus, de nombreux polymeres sont soumis a des procédés supplémentaires afin d’améliorer
|’efficacité d’une fonction prévue. Par exemple, le chauffage d’un polymeére linéaire conduira a son
écoulement et a la formation d’un polymeére thermoplastique (Sperling 2006). Les polyméres
thermoplastiques sont des polymeéres souvent présents dans des plastiques, qui peuvent étre fondus et
mis sous forme de divers objets. Les thermoplastiques couramment utilisés comprennent le PVC, le PE,
le PS et le PC (ECCC 2019c). Pour prévenir leur écoulement lors d’'un chauffage, les polyméres peuvent
étre réticulés pour produire des plastiques thermodurcissables (Sperling 2006). Les plastiques
thermodurcissables sont des polymeres utilisés en raison de leur résistance aux forces mécaniques, aux
produits chimiques, a l'usure et a la chaleur, mais ils ne peuvent pas étre refondus pour former de
nouveaux objets. Le PU et les polyesters insaturés en sont des exemples (ECCC 2019c).

Des additifs chimiques peuvent étre ajoutés aux polymeres pendant leur production pour en modifier
les propriétés (Rochman et coll. 2019). |l existe plusieurs catégories d’additifs, dont les stabilisants et les
agents fonctionnels. Les stabilisants permettent de maintenir les propriétés intrinseques du matériau en
le protégeant contre la dégradation oxydative. Ils comprennent des substances telles que des
antioxydants, des photostabilisants, des désactivateurs de métaux et des absorbeurs UV. Les agents
fonctionnels peuvent améliorer la résistance mécanique d’un polymeére ou lui donner de nouvelles
caractéristiques. Parmi ces agents, on compte, entre autres, des composés ignifuges, des agents
antistatiques, des lubrifiants et des plastifiants (ECCC 2019c). Par exemple, des plastifiants peuvent étre
ajoutés afin de ramollir un polymere en abaissant sa température de transition vitreuse ou en réduisant
son degré de cristallinité ou sa température de fusion (Sperling 2006).

La production de polymére peut se faire en utilisant soit des plastiques recyclés ou récupérés soit des
sources naturelles (p. ex., pétrole ou matiére a base de plante). Ces polymeres servent ensuite a
produire des produits en plastique (ECCC 2019c). Bien que de nombreux types différents de plastique
soient utilisés au Canada, la production nationale de plastiques est dominée par cing types de
polymeéres. Le PE représente la majorité de la production avec 3700 kt produites en 2017, viennent
ensuite le PVC (210 kt), le PET (166 kt), le PU (122 kt) et les polyamides (PA) (116 kt) (ECCC 2019c). Des
4800 kt de matiéres plastiques produites au Canada en 2016, 77 % ont été exportés. De plus, la
demande nationale est de 3800 kt, dont 71 % sont importés (ECCC 2019a).

Au Canada, la majorité des produits en plastique sont utilisés dans les secteurs de I'emballage et de la
construction. Les autres grands secteurs sont ceux de I'automobile, de I'équipement électrique et
électronique, des textiles et de I'agriculture (ECCC 2019c¢). Nous donnons dans le tableau 2-1 des
exemples d’applications de divers polymeéres.
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Tableau 2-1 : Certaines applications des polymeéres

Acronyme | Nom Principales applications?®
PP Polypropyléne Emballage rigide, semi-rigide et souple
Automobile

Articles ménagers

Isolation électrique

PE Polyéthyléne Emballage rigide, semi-rigide et souple
Pellicule pour I'agriculture

Articles ménagers

Isolation électrique

Construction (conduites)

Produits personnels

PS Polystyréne Emballage (contenants thermoformés)
Mousses
PMMA Poly(méthacrylate de méthyle) Applications transparentes pour les

industries de I'automobile et de la
construction

Dispositifs médicaux

Electronique

PC Polycarbonate Applications transparentes pour
I"automobile et la construction
Dispositifs médicaux

Electronique

PLA Polylactide (poly(acide lactique))— un type | Emballage rigide, semi-rigide et souple
particulier de polyester

PET Poly(téréphtalate d’éthylene) — un type Emballage rigide, semi-rigide et souple
spécifique de polyester Fibres textiles synthétiques

PVC Poly(chlorure de vinyle) Construction (conduites, profilés,

revétements de sol)

Feuilles et tissus enduits

Isolation électrique

PTFE Poly(tétrafluoroéthylene) Revétements antiadhésifs

Pieces techniques

@2Communication personnelle, courriel de la Division du transport et de la production du Conseil national de
recherches du Canada a la Division de I'évaluation environnementale d’Environnement et Changement climatique
Canada, 15 ao(t 2019, non référencé

Au Canada, le secteur de 'emballage est celui qui utilise le plus de plastique, soit 33 % des plastiques
d’utilisation finale mis sur le marché en 2016. Les sacs, les bouteilles d’eau et de boissons gazeuses en
plastique, divers emballages utilisés pour des produits pharmaceutiques, des produits de toilette et des
nettoyants en sont des exemples. Le PE est tres couramment utilisé pour I’'emballage, en particulier sous
forme de films et d’emballage souple. Les principaux types de PE sont le PE de basse densité (PEBD), le
polyéthylene linéaire basse densité (PELBD) et le PE de haute densité (PEHD). Ces types de PE
constituent la majorité de la production de PE a I’échelle mondiale. Parmi des exemples d’applications
du PEBD et du PELBD, on retrouve les bouteilles pressables, les jouets, les sacs de transport et
I’emballage général. Le PEBD est généralement utilisé pour produire des films a haute résistance comme
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des sacs a longue durabilité et des films protecteurs, en raison de sa résistance, de sa souplesse et de sa
transparence relative. Le PEHD a une bonne résistance aux produits chimiques et est utilisé pour
I’'emballage de nombreux produits chimiques domestiques ou industriels, comme les détergents et I'eau
de javel. Il est aussi utilisé pour des sacs de transport de faible épaisseur, des barils pour produit
chimique, des jouets, de I'emballage alimentaire et des ustensiles de cuisine. En plus du PE, d’autres
plastiques comme le PVC, le PET et le PP sont utilisés par le secteur de I’'emballage (ECCC 2019c).

Au Canada, le secteur de la construction est le deuxieme plus gros marché de produits d’utilisation finale
pour les plastiques, représentant environ 26 % de tout le plastique d’utilisation finale produit en 2016
(ECCC 2019a). Les principales utilisations des plastiques dans le secteur de la construction sont les
matériaux de construction en plastique ou en mousse, les peintures et revétements, les profilés et le
bois et le contre-plaqué reconstitués. Les plastiques sont largement utilisés pour la construction de tous
types de batiments et sont particulierement utilisés dans des matériaux d’isolation thermique, des
matériaux hydrofuges et des matériaux d’étanchéité. Le PVC est largement utilisé pour des parements
et des fenétres, des revétements de sol, des revétements de mur, des tuyaux et des raccords. Des
feuilles de PC transparentes sont utilisées en remplacement du verre dans des serres, des abribus et des
passages couverts en raison de leur résistance aux intempéries. La mousse de polyuréthane est utilisée
comme isolant dans des propriétés commerciales ou résidentielles (ECCC 2019c).

Dans un effort visant a améliorer I'efficacité de I'utilisation des carburants grace a une réduction du
poids, le secteur automobile a accru son utilisation des plastiques. Bien que de nombreux types de
plastique soient utilisés dans ce secteur, le polyuréthane, le PP et le PVC constituent la tres grande
majorité du plastique utilisé dans un véhicule. Le PU sert au capitonnage, pour les siéges par exemple, le
PP pour l'intérieur et le PVC pour remplacer le cuir. Du PC peut étre utilisé en remplacement des vitres
dans les automobiles, alors que des composites en mousse, plastique et fibre peuvent étre utilisés dans
les panneaux intérieurs, les tableaux de bord et les capots (ECCC 2019c). Dans le présent rapport, les
pneus des véhicules sont considérés comme une source de pollution plastique en raison du rejet de
particules di a I'usure. Toutefois, le fait que le caoutchouc soit considéré comme un type de plastique
fait encore débat, certaines publications scientifiques considérant le caoutchouc comme un plastique et
d’autres non.

Parmi les autres secteurs d’utilisation finale des plastiques, on compte ceux de I’équipement électrique
et électronique, des textiles et de I'agriculture. Les plastiques sont utilisés dans le secteur électronique
pour des pieces d’ordinateur et de téléphone et pour des articles comme des cables et des fils
électriques. Le secteur des textiles emploie des plastiques pour les fibres de tapis, moquettes et
vétements. Dans le secteur agricole, on se sert des plastiques pour I'emballage d’engrais et de produits
antiparasitaires (p. ex., films pour I'agriculture, paillis et serres) (Ekebafe et coll. 2011; ECCC 2019c).

Etant donné la variété des matieres plastiques pouvant étre produites, les propriétés physiques et
chimiques des particules plastiques présentes dans I’environnement seront complexes (Rochman et coll.
2019). Pour ce qui est de la forme et de la taille, les microplastiques primaires sont congus
intentionnellement avec une taille particuliére (p. ex., granules de résine vierge utilisées dans des
processus de production de plastique) et seront donc moins variables que les particules secondaires. Les
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microplastiques secondaires sont de toutes les formes, y compris en forme de sphere et de cylindre, de
fragments, de fibres et de films (Kooi et Koelmans 2019). La taille et la masse volumique des
microplastiques secondaires sont aussi trés variables. Afin de tenir compte de la difficulté a définir les
propriétés physiques des microplastiques observées dans I’'environnement en raison de leur complexité,
Kooi et Koelmans (2019) suggerent une méthode visant a définir et caractériser la distribution des
propriétés de celles les plus fréquemment présentes. L’approche proposée par Kooi et Koelmans peut
s’avérer utile pour la mise au point d’outils de surveillance des plastiques dans I'environnement, fournit
une meilleure compréhension mécanistique du devenir de ces microplastiques dans I’environnement et
facilite la comparaison entre les études.

Les microplastiques peuvent se présenter sous forme de fibres, de fragments, de sphéres, de granules,
de films et de mousse, tel qu’il est illustré a la Figure 2. En général, certaines formes ont pour origine
certains produits en plastique. Par exemple, les fibres proviennent généralement de I'usure des
vétements et de 'ameublement, alors que les granules proviennent habituellement de matiéres
premieres industrielles (Rochman et coll. 2019).

E-‘ﬁlm
/

granule/bille
v/

4 .)

fragrp‘ents

Figure 2 - Microplastiques présents dans I’environnement (tiré de la figure 2 de Baldwin et coll. (2016),
avec leur permission)

Description longue : cette figure représente des microplastiques trouvés dans I'environnement. L'image
A représente un film et des fibres. L'image B représente un film, des granules/billes, des fragments et de
la mousse (tiré de la figure 2 de Baldwin et coll. (2016), avec leur permission).

La masse volumique est une propriété clé qui influence le devenir des plastiques dans I'environnement
(Rochman et coll. 2019). La masse volumique des plastiques comme le PE, le PS et le PVC peut varier de
0,9 4 2,3 g/cm3 (OMS 2019). Les masses volumiques de divers plastiques sont données dans le tableau
2-2. Les plastiques d’une masse volumique supérieure a 1 sont plus denses que I'eau et devraient se
déposer, alors que ceux d’'une masse volumique inférieure a 1 devraient flotter. Par analogie, il est
probable que le devenir et le transport dans I'environnement des macroplastiques ou des
microplastiques rejetés dans I’'atmosphere seront aussi influencés par leur masse volumique. Par
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exemple, les microplastiques ayant les masses volumiques les plus importantes seront probablement
moins facilement dispersés par le vent (Rochman et coll. 2019). La masse volumique des plastiques et
leur flottabilité dans I’eau peuvent aussi étre influencées par I'adsorption des microorganismes, des
algues ou des plantes a leur surface (biofilms) (Woodall et coll. 2014). D’autres facteurs comme la forme
et la taille peuvent aussi régir le devenir des plastiques dans I’environnement (Rochman et coll. 2019).

Tableau 2-2 - Masse volumique de certains plastiques

Nom Masse volumique (g/cm3)?
Polyéthyléene 0,965 -0,971
Polypropyléne 0,90-0,91
Polystyrene 1,04-1,10
Polyamides (nylon) 1,02-1,05
Plastiques acryliques 1,09-1,20
Poly(chlorure de vinyle) 1,16 - 1,58
Poly(acrylate de méthyle) 1,17-1,20
Polyuréthane 1,20
Polyester 1,23-2,3
Poly(téréphtalate d’éthyléne) — un type particulier de polyester | 1,37 —1,45

@Hidalgo-Ruz et coll. 2012

3. Sources des déchets de plastique et de la pollution plastique

3.1 Sources des déchets de plastique

Les principaux secteurs industriels canadiens contribuant aux 3268 kt estimées de déchets de plastique
rejetés en 2016 sont présentés dans le tableau 3-1. L'emballage est le secteur contribuant le plus aux
déchets de plastique, viennent ensuite ceux de 'automobile, des textiles et de I'équipement électrique
et électronique. En 2016, 33 % des plastiques mis sur le marché canadien étaient destinés a I'emballage.
En se basant sur des données au niveau international, il est estimé que 40 % de toute la production de
plastiques sert a I'emballage, dont une partie significative destinée au secteur des aliments et des
boissons (PNUE 2016). En raison du cycle de vie extrémement court des plastiques utilisés pour
I’emballage (la majeure partie de 'emballage plastique est a usage unique par nature) comparativement
a celui des plastiques utilisés par d’autres secteurs, 'emballage représentait 47 % des plastiques rejetés
au Canada en 2016. Les plastiques produits par d’autres secteurs industriels, comme ceux de
I’'automobile (piéces et composants de véhicules, a I'exclusion des pneus) et de la construction, ont des
cycles de vie plus longs et représentent donc une proportion plus petite des déchets de plastique rejetés
annuellement, comparativement a I'emballage qui est généralement rejeté peu apres son utilisation
(ECCC 2019a).

Table 3-1 : - Principaux secteurs industriels ayant généré des déchets de plastique au Canada en 2016
(ECCC 2019a)

Secteur Pourcentage de la quantité totale de déchets de
plastique
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Emballage® 47
Automobile (pieces et composants de véhicules, 9
a I'exclusion des pneus)

Textiles 7
Equipement électrique et électronique 7
Construction 5
Produits blancs (petits et grands appareils 4
électroménagers)

Agriculture 1
Autres® 19

2Films (y compris les sacs en plastique), bouteilles et autres articles provenant des secteurs des aliments et
boissons, des soins de santé, des biens de consommation emballés, des cosmétiques et des produits de soins
personnels parmi d’innombrables autres secteurs.

b Comprend les produits chimiques, les jouets, les meubles, etc. Voir ECCC (2019a) pour une description compléte.

3.2 Sources de la pollution plastique

A I'échelle mondiale, les sources de la pollution plastique sont variées et I'ampleur réelle de cette
pollution est largement inconnue (PNUE 2016). Les plastiques qui sont rejetés dans I’environnement ou
mal gérés sont des sources de pollution plastique. Les sources terrestres de macroplastiques présents
dans le milieu marin sont 'emballage, les matériaux de construction, les biens domestiques et les
articles liés au tourisme cotier (PNUE 2016). A travers le monde, les sources terrestres de
microplastiques incluent les cosmétiques, les produits de soins personnels, les textiles et vétements
synthétiques, le transport terrestre (p. ex., l'usure des pneus) et les producteurs de plastiques (p. ex.,
perte accidentelle de granules de résine) (PNUE 2016, SAPEA 2-19). En ce qui concerne les sources
marines de la pollution plastique, les secteurs des pécheries, de I'aquaculture et du transport maritime
sont les principaux contributeurs (GESAMP 2016, PNUE 2016). Ces secteurs peuvent rejeter des
plastiques en mer par accident, en les abandonnant ou en les éliminant de fagon délibérée (PNUE 2016,
SAPEA 2019). Des macroplastiques et des microplastiques provenant de sources terrestres ou marines
peuvent pénétrer dans I'océan par diverses voies d’entrée (p. ex., eaux usées, cours d’eau, cotes), selon
la région (PNUE 2016).

Les produits disponibles pour les consommateurs rejetés dans I’environnement ou mal gérés peuvent
aussi représenter une source de pollution plastique. Bien que la connaissance des sources des
microplastiques primaires (le type et la quantité de microplastiques utilisés intentionnellement dans des
produits disponibles pour les consommateurs) au Canada soit limitée, des microplastiques secondaires
peuvent avoir pour origine la décomposition et la fragmentation de macroplastiques rejetés dans
I’environnement. Ceci peut inclure des articles tels que des jouets, des gants en plastique, des appareils
électroménagers, des appareils électroniques, des couvertures de matelas ou de sol, ainsi que des
plastiques utilisés pour I'emballage (tableau 3-1).
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3.2.1 Sources dans 'eau

La pollution plastique dans I’'environnement aquatique peut avoir pour origine des plastiques rejetés
lors d’activités terrestres (p. ex., détritus, gestion inadéquate des déchets, lixiviats de sites
d’enfouissement, utilisation de plastiques en agriculture, épandage de biosolides sur les terres ou rejet
direct suite a I'abrasion ou a la maintenance de produits en plastique) (Boucher et Friot 2017, Alimi et
coll. 2018), du dépot de microplastiques atmosphériques sur I'eau (Hendrickson et coll. 2018), du
ruissellement et d’eaux pluviales (Grebic et coll. 2020)), ou de sources aquatiques (p. ex., déchets liés a
la péche (Driedger et coll. 2015)). La pollution plastique dans I’eau peut aussi provenir du rejet
accidentel de matiéres plastiques brutes, tel qu’un déversement pendant le transport (Driedger et coll.
2015) et du rejet d’effluents par les systémes de traitement des eaux usées (Murphy et coll. 2016;
Boucher et Friot 2017; Kay et coll. 2018).

Le groupe de travail du Conseil de I’Arctique sur la Protection de I'environnement marin arctique (PEMA)
a récemment publié le document Desktop Study on Marine Litter including Microplastics in the Arctic
dans le cadre de la premiére phase d’un projet intitulé Marine Litter Project. Les principaux secteurs
recensés comme sources de détritus marins dans I’Arctique sont les pécheries, 'aquaculture,
I’'expédition, les croisiéres et I'exploration et I'exploitation extracotiéres des ressources. Il est estimé
gu’environ 640 kt d’équipement de péche abandonné, perdu ou jeté se retrouvent dans les eaux
marines chaque année dans le monde, représentant 10 % de tous les détritus rejetés dans les mers. Par
ailleurs, des rejets par des communautés ne disposant pas de grands systemes de gestion des déchets
ont été signalés comme source de détritus marins (PEMA 2019).

Traitement des eaux usées

Quand des eaux usées d’origine domestique, commerciale ou industrielle contenant des plastiques sont
traitées par des systémes de traitement des eaux usées? (STEU), la plupart des plastiques sont éliminés
avant le rejet de I'effluent dans I'environnement aquatique.

Sun et coll. (2019) ont examiné plusieurs études publiées et rapporté des réductions significatives des
concentrations de microplastiques dans les effluents de divers STEU par rapport a celles dans les
influents. Les concentrations allaient de 1 a 10 044 particules/L dans les influents et de 0 a

447 particules/L dans les effluents. Des concentrations trés variables de ces microplastiques peuvent
étre observées d’un STEU a I'autre. Ceci pourrait étre attribuable aux différentes méthodes
d’échantillonnage et d’analyse, puisqu’il n’existe actuellement aucune méthode standardisée pour la
détection et le dosage des microplastiques dans I’eau. D’autres facteurs, comme la taille du bassin, la
population desservie, la source des eaux usées (résidentielle, commerciale ou industrielle) et la

2 ’expression « station de traitement des eaux usées » fait référence a un systéme de collecte d’eaux usées
domestiques, commerciales et/ou institutionnelles et, possiblement, industrielles (aprés un rejet a I’égout),
typiguement a des fins de traitement et de rejet final dans I’environnement. Sauf indication contraire, cette
expression ne fait pas de différence entre les types de propriétaire ou d’opérateur (municipal, provincial, fédéral,
autochtone, privé, en partenariat).
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technologie de traitement, peuvent aussi contribuer a ces variations des concentrations dans l'influent
et I'effluent, ainsi que I'efficacité du traitement (Sun et coll. 2019).

Les données sur I'efficacité d’élimination des microplastiques par les STEU montrent que les systéemes
standards de traitement fonctionnant avec des procédés primaires et secondaires peuvent éliminer
efficacement la plupart des microplastiques de I'effluent avant son rejet dans les eaux réceptrices

(OMS 2019). Sun et coll. (2019) ont estimé que de 50 a 98 % des microplastiques peuvent étre éliminés
au moyen d’un traitement primaire, qui comprend un processus d’écumage et des étapes de
sédimentation, les particules les plus grandes étant les mieux éliminées. Le traitement secondaire, qui
comprend typiquement un traitement biologique pour éliminer les composés organiques, peut accroitre
I’élimination des microplastiques a 86 a 99,8 % (Sun et coll. 2019; Raju et coll. 2018). L’ajout d’un
traitement tertiaire peut permettre I’élimination de 98 a 99,8 % des microplastiques. Toutefois,
I’efficacité d’élimination dépend du type de traitement utilisé (Sun et coll. 2019). Des technologies de
pointe comme les filtres a sable rapides, les bioréacteurs a membrane et la flottaison a air dissous
peuvent éliminer de 95 a 99,9 % de microplastiques de plus de 20 um (Lares et coll. 2018; Talvitie et coll.
2017). Mintenig et coll. (2019) ont observé une élimination compléte des microplastiques supérieurs a
500 um et de 95 % de ceux inférieurs a 500 um en utilisant une filtration tertiaire.

Etant donné les grands volumes d’effluent rejetés par un STEU, une petite fraction des microplastiques
restant dans I'effluent peut quand méme se traduire par des quantités absolues élevées de particules
rejetées dans I’environnement. Les rejets d’effluents ont donc été identifiés comme une voie
importante de pénétration des microplastiques dans les sources d’eau douce (Murphy et coll. 2016).

Il est estimé qu’un seul STEU rejette en moyenne 2 millions de particules de microplastiques par jour
(Sun et coll. 2019). Lors d’une étude réalisée dans un STEU proche de Vancouver, il a été estimé que de
32 a 97 millions de particules de microplastique étaient rejetées par jour dans I'effluent (Gies et coll.
2018), les fibres et les fragments étant les microplastiques les plus nombreux. Cette étude a aussi
permis d’estimer que sur les 1,76 billion de particules de microplastiques qui arrivent dans le systeme
chaque année, 1,28 billion se sédimente dans les boues primaires, 360 milliards passent dans les boues
secondaires et 30 milliards rejoignent I'effluent du traitement secondaire et sont rejetés dans
I’environnement, ce qui représente une élimination par le STEU pouvant aller jusqu’a 99 %.

Les polymeres les plus souvent présents dans l'influent et I'effluent des STEU sont des polyesters, du PE,
du PET et du PA, les fibres représentant environ 52,7 % des microplastiques présents dans les eaux
usées et étant probablement attribuables aux grandes quantités de fibres rejetées pendant le lavage
domestique (Sun et coll. 2019). Une étude réalisée par I'Institut suédois de recherche environnementale
a montré que les microfibres étaient le type prédominant de microplastiques dans les boues d’épuration
des STEU, ce qui correspond aux observations faites lors d’autres études (Magnusson et Norén 2014,
Mahon et coll. 2017; Li et coll. 2018a).

Les microfibres provenant du lavage des textiles constituent également une source importante de
pollution plastique des plans d’eau. Ocean Wise a rapporté les résultats détaillés d’une étude au cours
de laquelle la perte de fibres par 38 échantillons différents de textiles a été examinée en utilisant une
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installation de machines a laver congue a cet effet. L'ampleur de la perte de microfibres variait en
fonction du type de textile, et ceux en polyester, en laine et en coton étant ceux libérant les plus
grandes quantités de microfibres. Ocean Wise a aussi estimé que les activités de lavage d’un foyer
domestique canadien moyen rejetaient 533 millions de microfibres chaque année, et que 878 tonnes de
microfibres étaient rejetées annuellement dans I'eau au Canada et aux Etats-Unis apreés le traitement
des eaux usées (Vassilenko et coll. 2019).

Les textiles et les vétements synthétiques sont une importante source de pollution par les
microplastiques (SAPEA 2019). Des microfibres peuvent étre libérées par des tissus synthétiques lors de
leur usure ou de leur lavage et par d’autres sources comme I'équipement de péche (p. ex., les filets de
péche) (ECCC 2019d). Carney Almroth et coll. (2018) et De Falco et coll. (2018) ont mesuré le nombre de
microfibres rejetées par différents types de tissu dans différentes conditions de lavage. Lors de ces deux
études, il a été montré que l'utilisation d’un détergent accroit le nombre de microfibres rejetées
pendant le lavage. Les détergents en poudre, qui contiennent souvent des composés insolubles pouvant
créer de la friction avec le tissu, entrainent la libération d’une quantité de fibres encore plus grande

(De Falco et coll. 2018). Il a aussi été noté que les détergents en poudre ont un pH plus élevé que celui
des détergents liquides. Cette caractéristique est efficace pour I’élimination de la saleté, mais peut
endommager les tissus en polyester en raison d’une lente hydrolyse en surface (Bishop 1995). De plus,
I’exposition de tissus a des détergents chimiques peut causer la décomposition des fibres synthétiques
en fibres plus petites (SAPEA 2019). Les études ont montré que les vétements en polaire et les tissus
tricotés serrés libéraient le plus grand nombre de fibres pendant le lavage. Il a été établi qu’en moyenne
un vétement polaire en PET pour adulte libérait environ 110 000 fibres pendant le lavage (Carney
Almroth et coll. 2018). Il a été montré que’une lessive de 5 kg de vétements en polyester libére de

6 000 000 a 17 700 000 de fibres, d'un poids approximatif de 0,43 a 1,27 g (De Falco et coll. 2018).

3.2.2 Sources dans les sols

La pollution plastique peut pénétrer dans des environnements terrestres a partir de plusieurs sources,
dont les détritus, les produits plastiques utilisés en agriculture, comme les sacs de graines, les couvre-sol
et les paillis. Les sources de rejet de microplastiques dans les sols incluent I’épandage de biosolides sur
les sols, la pollution plastique et les sites d’enfouissement mal gérés(Alimi et coll. 2018).

Les étapes de sédimentation du procédé de traitement des eaux usées conduisent a la production de
boues d’épuration contenant de grandes quantités de microplastiques (Mahon et coll. 2017). Il est
estimé que 99 % des microplastiques présents dans l'influent sont éliminés de I'effluent, mais
demeurent dans les boues d’épuration (Magnusson et Norén 2014) et que les propriétés des
microplastiques, comme leur hydrophobicité et leur charge superficielle, peuvent avoir une incidence
sur leur accumulation dans la phase solide (Murphy et coll. 2016). Toutefois, les STEU ont des
configurations différentes et, en conséquence, I'élimination des micropastiques de I'influent varie d’'une
étude a I'autre (Novotna et coll. 2019). Des microplastiques peuvent donc pénétrer dans des milieux
terrestres lors de I'épandage et de I'utilisation des boues d’épuration comme engrais a des fins
d’agriculture ou d’aménagement paysager (Raju et coll. 2018). En Europe et en Amérique du Nord,
environ 50 % des boues d’épuration sont recyclées a des fins d’engrais, et il est estimé que de 44 a
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300 kt de microplastiques pénetrent dans les terres agricoles en Amérique du Nord chaque année
(Nizzetto et coll. 2016).

3.2.3 Sources dans l'air

Les rejets de particules liés au trafic routier, dus a I'usure des pneus, sont une source de microplastiques
dans l'air extérieur (Panko et coll. 2013, 2019; Kole et coll. 2017; Prata 2018). Les pneus des aéronefs, le
gazon artificiel, le marquage thermoplastique sur la chaussée, I'incinération de déchets, la construction,
les sites d’enfouissement, les émissions industrielles et I’air évacué des sécheuses a tambour sont
d’autres sources de microplastiques dans I'air extérieur, bien que leurs contributions relatives n’aient
pas encore été bien établies (Dris et coll. 2016; Magnusson et coll. 2016; Kole et coll. 2017; Prata 2018).
Le dépot et la dispersion des particules de plastique présentes dans I'atmosphére peuvent conduire a
des accumulations de microplastiques dans I'eau. Les estimations actuelles de la contribution de I'usure
des pneus aux particules se retrouvant dans les plans d’eau et les océans sont variables (p. ex., Kole et
coll. 2017; Sieber et coll. 2020; Unice et coll. 2019a, 2019b), et des recherches additionnelles s’averent
nécessaires. Toutefois, les résultats suggeérent que la contribution des particules libérées par I'usure des
pneus qui se retrouvent dans la poussiere des routes (c.-a-d. les particules qui se déposent rapidement
et qui sont moins sujettes a une dispersion) a la pollution microplastique totale des océans est plus
importante que celle des particules présentes dans I'air ambiant.

La principale source de microplastiques dans I'air intérieur semble étre est la perte de fibres textiles
polymeéres par les vétements, 'ameublement, les tapis et des biens domestiques, due a leur usure ou
leur abrasion (Sundt et coll. 2014; Dris et coll. 2016). Par exemple, il a été montré que le lavage des
vétements en matériaux synthétiques entraine un rejet de microplastiques dans les eaux usées, et on
présume que le séchage a I'air ou au moyen d’une sécheuse a tambour de ces vétements causerait aussi
le transfert de fragments dans I’air intérieur, la poussiére domestique ou la charpie de sécheuse (Wright
et Kelly 2017; Prata 2018). Des fibres textiles synthétiques ont aussi été détectées sur une variété de
surfaces, dont des surfaces a I'extérieur, suggérant que les vétements et d’autres tissus peuvent étre
d’autres sources de microplastiques dans I'air intérieur ou I'air extérieur (Rauert et coll. 2014; Dris et
coll. 2016; Prata 2018).

4. Devenir dans I'’environnement

Dans la présente section, nous passons en revue les données sur le devenir des macroplastiques et des
microplastiques dans trois milieux naturels, a savoir I'eau, le sol et I’air. Nous y discutons ensuite de la
persistance des plastiques dans I’'environnement et des conditions dans lesquelles ils se décomposent
(p. ex., passage de macroplastiques a des microplastiques). Nous y traitons aussi du devenir des
plastiques biodégradables et des plastiques a base de biomasse.

Le transport de la pollution plastique suit souvent des voies hydrologiques (Windsor et coll. 2019), les
rivieres étant une voie de transport clé (voir la figure 3) (Alimi et coll. 2018). On s’attend a ce que la
majeure partie du plastique présent dans les rivieres soit acheminée dans I'océan. Les mécanismes de
transport sont mal compris, mais on pense qu’ils sont influencés par la forme, la densité, la taille et I'état
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de surface (c.-a-d. le degré d’altération) de la particule plastique. Egalement, le comportement des
macroplastiques devrait différer de celui des microplastiques, car pour un méme mécanisme de
transport il faudrait plus d’énergie pour transporter des plastiques plus volumineux dans un écosysteme
(Windsor et coll. 2019).

21-a2% <S% <5%

Mal géré
25-28%"'

<5%°
(10" - 10°w/L)"

42-55%

<S%’
[1-1008/1)"

15-27% 7

70-80%"'

[0.1~10% #/m’] "

[10* - 10 #/1)

Figure 3- Voies de transport du plastique dans I'environnement et estimation des charges (reproduction
autorisée par Alimi et coll. 2018, © 2018, American Chemical Society).

Description longue : cette figure représente les charges de plastique et les voies de transport estimées
dans I'’environnement. Suite a leur production et leur utilisation, des plastiques peuvent étre rejetés
dans des sites d’enfouissement, recyclés, mal gérés ou aboutir dans des usines de traitement des eaux
usées. Les plastiques mal gérés peuvent se retrouver sur les terres ou dans les lacs et riviéres, et ensuite
dans les océans et les sédiments. Les plastiques présents dans les usines de traitement des eaux usées
peuvent étre incinérés, se retrouver dans les lacs et rivieres ou sur les terres (reproduction autorisée par
Alimi et coll. (2018). Copyright 2018 American Chemical Society.)
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4.1 Dégradation

Dans I'environnement, la dégradation du plastique est lente et peut étre affectée par de multiples
facteurs (Andrady 2015, Gewert et coll. 2015). Les plastiques qui sont exposés a la lumiére du soleil, a
des oxydants et a des contraintes mécaniques au fil du temps s’éroderont et se dégraderont, mais
I"ampleur de leur dégradation dépend a la fois du milieu et de sa composition chimique (Eubeler et coll.
2010).

En raison de leur structure chimique, les polymeéres synthétiques courants sont durables et peuvent
résister a la dégradation. Cependant, de multiples processus peuvent induire leur dégradation, dont la
photodégradation par les rayons UV solaires, la thermo-oxydation, I'hydrolyse et la biodégradation
(c.-a-d. la dégradation par des microorganismes). Les polymeres les plus courants dans I’'environnement,
comme le PE, le PP, le PS et le PVC, ont un squelette carboné résistant a la biodégradation. Par
conséquent, pour que leur biodégradation se produise, une étape de dégradation abiotique est
nécessaire pour les décomposer en fragments plus petits et de masse moléculaire inférieure (Gewert et
coll. 2015; Ng et coll. 2018). Etant donné que la dégradation du plastique se fait principalement par
I’exposition a la lumiére du soleil, la dégradation est plus intense dans des milieux tels que la surface de
la mer et les plages (Andrady 2015).

Les premiers effets visibles de la dégradation des polyméres sont un changement de couleur et une
fissuration de la surface (Gewert et coll. 2015). La fissuration superficielle expose la matiere plastique de
I'intérieur, et ce faisant, la rend disponible a une dégradation. La matiére plastique finit par se fragiliser
et se dégrader physiquement lorsqu’elle est exposée a des forces abrasives ou mécaniques comme le
vent, les vagues et les chocs physiques (Gewert et coll. 2015; Ng et coll; 2018, SAPEA 2019). Avec le
temps, la fragmentation peut faire en sorte que les plastiques ne soient plus visibles dans
I’environnement (Selke et coll. 2015).

Il importe de noter que plusieurs voies de dégradation peuvent avoir lieu simultanément, puisque divers
facteurs déclenchent la dégradation. Pour cette raison, les produits de la dégradation peuvent étre plus
variés que les produits auxquels on pourrait s’attendre d’une voie particuliére. En milieu marin, la
dégradation de la plupart des plastiques se fait d’abord a la surface du polymere qui est exposée et donc
susceptible a une attaque chimique ou enzymatique. Les microplastiques ont des rapports
surface/volume plus élevés que les macroplastiques et se dégradent donc plus rapidement, malgré tout
le processus demeure lent (Andrady 2015).

Il existe de nombreuses lacunes dans la recherche sur la dégradation du plastique. Pour estimer la
biodégradation, des facteurs tels que la réduction de masse, la diminution de la résistance a la traction,
la disparition (hors de la vue) ou la prolifération de différents microorganismes ont fait I'objet de
nombreuses études (Zumstein et coll. 2019).

Les plastiques contiennent souvent des additifs qui, une fois libérés, peuvent se dégrader et former
d’autres produits chimiques. En outre, des additifs tels que les agents stabilisateurs peuvent augmenter
la résistance a la dégradation. Selke et coll. (2015) ont évalué I'effet d’additifs favorisant la
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biodégradation sur la biodégradation du PE et du PET présents dans le compost, les sites
d’enfouissement et le sol. lls ont constaté qu’aucun des additifs n"augmentait significativement
biodégradation, peu importe les conditions, et que rien n’indiquait que ces additifs favorisaient ou
amélioraient la biodégradation des polymeres de PE ou PET (Selke et coll. 2015).

4.1.1 Plastiques biodégradables, compostables, a base de biomasse ou oxo-dégradables

Les plastiques biodégradables, compostables, a base de biomasse et oxo-dégradables sont souvent
envisagés comme solutions potentielles au probléme de I'accumulation de déchets et détritus de
plastique (Commission européenne 2019, Napper et Thompson 2019). Certains de ces termes sont
définis explicitement ailleurs dans le contexte de diverses certifications (p. ex., ASTM D6400, ASTM
D6868-19,ASTM D883-20a). Nous donnons ci-apres un bref apercu de ces plastiques dans le contexte du
probléme de la pollution plastique.

Les plastiques biodégradables sont des plastiques comportant des hétéroatomes le long de leur
squelette, les rendant plus susceptibles aux réactions d’hydrolyse ou enzymatiques (Ng et coll. 2018).
Ces réactions conduisent a la production de fragments de plus petite masse moléculaire que les cellules
microbiennes peuvent assimiler et ultérieurement minéraliser® aérobiquement ou anaérobiquement.
Les conditions pour que les plastiques biodégradables se décomposent sont variables et il est nécessaire
de différencier les voies de dégradation dans différentes conditions (Lambert et Wagner 2017). Par
exemple, certains types de plastiques biodégradables ne seront pas minéralisés, sauf s’ils sont exposés a
des températures supérieures a 50 °C pendant de longues périodes, des conditions qui se rencontrent
rarement dans un envionnement naturel, mais plutét dans des installations de compostage industrielles
(PNUE 2015).

Les plastiques compostables sont des plastiques biodégrdables congus pour se dégrader lors d’un
processus de compostage géré, grace a I'action de microorganismes naturels, typiguement dans un laps
de temps spécifié (Napper et Thompson 2019). Bien que le compostage de tels produits ait été envisagé
au Canada, tres peu des plastiques post-consommation sont gérés dans des installations industrielles de
compostage (ECCC 2019e). Des difficultés pour distinguer les plastiques compostables de ceux non
compostables peuvent aussi conduire a des problémes de contamination pour les transformateurs. En
conséquence, certains plastiques compostables certifiés ne sont pas acceptés par de nombreuses
installations de compostage au Canada (ECCC 2019e).

Les plastiques a base de biomasse sont des plastiques produits a partir de biomasse ou de ressources
renouvelables. De nombreux ne se biodégradent pas nécessairement plus facilement que les plastiques
classiques (Commission européenne 2019) et, a moins d’en avoir fait la preuve au moyen d’une analyse
compléte du cycle de vie, ne sont pas nécessairement supérieurs aux plastiques a base de pétrole en ce
qui concerne des facteurs environnementaux (Vert et coll. 2012).

3 La minéralisation est la décomposition compléte d’un polymére en composés inorganiques (p. ex. CO2, H20 et
méthane) suite a une activité abiotique et microbienne (PNUE 2015).
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Les plastiques oxo-dégradables, quelques fois appelés plastiques oxo-biodégradables (PNUE 2015), sont
formulés a partir de plastiques classiques avec I'ajout d’additifs activés par la chaleur ou les UV afin
d’accélérer leur fragmentation en microplastiques. Bien qu’on s’attende a ce que la fragmentation
accélérée conduise a une dégradation plus rapide, le degré et la vitesse de fragmentation dépendent
des conditions environnementales, comme la température et I'intensité lumineuse qui varient d’un jour
a l'autre et d’un endroit a I'autre. Etant donné que la fragmentation des plastiques oxo-dégradables
nécessite de I'oxygene et que la majorité des plastiques présents dans des sites d’enfouissement
n’auront pas d’acces direct a I'oxygene, la biodégradation de ces plastiques ne devrait pas ou peu se
produire dans les couches les plus profondes du site. De plus, il n’existe pas assez de preuves indiquant
que les plastiques oxo-dégradables se biodégraderont en un temps raisonnable dans un environnement
marin (Commission européenne 2018).

Dans I’'ensemble, il n’existe pas assez de preuves singificatives a I'effet que les plastiques
biodégradables, compostables, a base de biomasse et oxo-dégradables se dégraderont complétement
dans des environnements naturels (PNUE 2015, Commission européenne 2018, 2019). Des études
supplémentaires devraient aider a la compréhension des impacts sur I'environnement de différents
types de plastiques biodégradables, compostables, a base de biomasse et oxo-dégradables, en
particulier en comparaison avec les plastiques conventionnels a base de pétrole.

4.2 Devenir dans I’eau

La proportion de plastiques présents dans les eaux de surface et les sédiments varie selon les conditions
biologiques (p. ex.,, fixation de bactéries/algues), physico-chimiques (p. ex.,, densité du plastique) et
hydrodynamiques (p. ex., mélange de la colonne d’eau) (Alimi et coll. 2018). Des facteurs tels que le
vent, la circulation des eaux de surface, la température et la salinité influencent la distribution des
microplastiques (Zbyszewski et coll. 2014; Corcoran et coll. 2015; Anderson et coll. 2016).

Dans le milieu aquatique, la rapidité de la dégradation des plastiques est tributaire de la température. La
dégradation est plus lente en eau froide (Andrady 2015). Les plastiques trouvés sous la zone photique de
la colonne d’eau se dégradent tres lentement, ce qui entraine une forte persistance des plastiques dans
la zone aphotique, en particulier sur le fond marin. De plus, la biodégradation des plastiques par les
micro-organismes est négligeable en raison de la cinétique lente de la biodégradation en mer et de
I'apport limité en oxygéne nécessaire a ces processus (Andrady, 2015).

Une étude de Leonas et Gorden (1993) s’est penchée sur la rapidité de la désintégration du PE basse
densité (PEBD), du PS et d’un polymeére a 2 % éthyléne-monoxyde de carbone ainsi que d’autres
mélanges en milieu aqueux. Les résultats ont montré que, si le polymére éthylene-monoxyde de
carbone se désintégrait* plus rapidement que les autres films évalués, le milieu aqueux retardait
significativement, voire empéchait, la dégradation des autres polymeres.

% La désintégration est la décomposition du polymeére illustrée par la perte des propriétés physiques et
mécaniques.

29



Biber et coll. (2019) ont étudié la détérioration de différents plastiques dans I’air et I'’eau de mer. Des
fragments macroscopiques de PE, de PS, de PET et d’'un matériau commercial commercialisé comme
plastique dégradable ont été exposés aux conditions environnementales qui prévalent dans I'air et I'eau.
Tous les matériaux se sont détériorés plus lentement dans I'’eau de mer que dans I'air, probablement en
raison d’une exposition réduite a la lumiere du soleil, et donc d’'une photo-oxydation réduite dans I'eau
de mer. Les auteurs ont constaté que le PS présentait la détérioration la plus rapide et qu’il se
décompose souvent en microplastiques plus rapidement que les autres matériaux évalués, mais que
tous les matériaux testés se sont bel et bien détériorés en microplastiques. Compte tenu des exigences
relatives a la décomposition, il faut s’attendre a ce que les objets en plastique vont probablement
demeurer dans I'eau de mer et a ce que des microplastiques se forment dans les zones ou le plastique
est exposé a I'oxygene et au rayonnement UV, comme les habitats intertidaux et a la surface de I'eau.

4.2.1 Sédiments

Les plastiques peuvent demeurer dans les systémes benthiques des riviéres ou des lacs, ou encore étre
propagés selon un gradient altitudinal vers les écosystémes marins (p. ex., les océans). Au fur et a
mesure que les plastiques se déplacent de la source au puits, ils interagissent avec les milieux physique,
chimique et biologique selon des mécanismes liés aux caractéristiques des plastiques (p. ex., la densité)
(Windsor et coll. 2019).

Besseling et coll. (2019) ont observé que les concentrations volumiques de microplastiques sont plus
élevées dans les sédiments que dans les eaux de surface. Cela peut s’expliquer par la sédimentation des
particules sous forme de particules individuelles, d’agrégats ou de particules encrassées. Les auteurs ont
également découvert que les concentrations dans les sédiments de plage étaient plus élevées que dans
les sédiments subtidaux, ce qui peut s’expliquer par la densité relativement faible des plastiques dans
ces derniers par rapport a I'eau de mer. Il s’ensuit que les plastiques flottant dans I'eau de mer et en
suspension dans cette derniere seront rejetés sur la rive.

Les matieres fécales provenant du zooplancton ayant ingéré des microplastiques qui descendent en
eaux profondes représentent un mécanisme par lequel les plastiques flottants peuvent étre transportés
verticalement a partir des eaux de surface vers les eaux profondes et le benthos, pour servir de
nourriture au biote des sédiments (Cole et coll. 2016). Wieczorek et coll. (2019) ont constaté que les
microplastiques modifiaient considérablement la taille, la densité et la vitesse de descente des boulettes
fécales de zooplancton. Dans les conditions océaniques, des boulettes fécales qui descendent plus
lentement risquent d’étre ingérées, fragmentées et décomposées par les micro-organismes, ce qui
mene a leur minéralisation dans les parties supérieures de la colonne d’eau, et ainsi a une réduction de
I’exportation des matieres organiques particulaires vers les eaux profondes (Cole et coll. 2016).

Les boulettes fécales contenant des microplastiques qui restent a la surface de la mer pendant une

période prolongée sont également ingérées plus facilement par d’autres organismes, ce qui mene au
transfert des microplastiques dans le réseau trophique. Wieczorek et coll. (2019) notent que, malgré
cela, des microplastiques ont été trouvés dans des sédiments et des organismes benthiques des eaux
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profondes. Ainsi, une proportion inconnue de microplastiques est probablement transportée des
boulettes fécales vers les fonds marins ou elles deviennent accessibles aux populations benthiques.

Bien qu’il est probable que les sédiments soient en grande partie un puits pour les macroplastiques et
les microplastiques (Eriksen et coll. 2014; Woodall et coll. 2014), on observe une mobilisation et une
élimination importantes des microplastiques dans les sédiments pendant les épisodes de débit élevé
comme les inondations (Hurley et coll. 2018). Les plastiques présents dans les sédiments benthiques
peuvent étre temporairement stockés et remobilisés par des processus physiques et biologiques.
Cependant, il existe peu de recherches sur ces mécanismes de transport du plastique dans les milieux
aquatiques (Windsor et coll. 2019).

4.2.2 Impact de I'encrassement biologique sur la distribution aquatique

L’encrassement biologique, aussi connu sous le nom de formation de biofilm, s’entend de I’'enrobage
des plastiques par des micro-organismes, des algues ou des plantes. Ce processus peut entrainer une
perte de flottabilité et ainsi favoriser la descente des microplastiques au fond du plan d’eau (Weinstein
et coll. 2016; SAPEA, 2019). On a émis I’hypothése que les agrégats de phytoplancton agissent comme
des puits potentiels pour les microplastiques (Long et coll. 2015). Kaiser et coll. (2017) ont constaté que
la vitesse de descente des particules de PS augmentait de 16 % dans les eaux estuariennes et de 81 %
dans les eaux marines apres une période d’incubation de six semaines, qui permettait aux particules de
s’enrober de biofilm. La descente des particules de PE n’a subi aucun des effets de I'encrassement
biologique pendant 14 semaines d’incubation dans les eaux estuariennes, mais dans les eaux cotieres,
leur vitesse de descente a augmenté apres six semaines. Ces résultats indiquent que I’encrassement
biologique peut augmenter le dép6t de plastiques dans les sédiments et les fonds marins (Kaiser et coll.
2017). De plus, Weinstein et coll. (2016) ont indiqué que la formation de biofilms sur les plastiques
diminue leur transmittance des rayons UV, ce qui pourrait également inhiber la dégradation des
plastiques dans I'environnement.

4.3 Devenir dans le sol

Bien qu’on dispose de peu de données scientifiques sur le devenir des plastiques dans les sols, les
études indiquent que la biodégradation peut y jouer un réle. Certains organismes comme les bactéries
(Huerta Lwanga et coll. 2018) ou les larves d’insectes (p. ex., les papillons de nuit), peuvent dégrader les
plastiques. Cependant, ce processus n’est probablement pas pertinent dans les agroécosystémes
naturels, puisqu’ils peuvent ne pas étre naturellement présents dans ces milieux (Ng et coll. 2018). Par
ailleurs, la cométabolisation (c.-a-d. la dégradation d’un composé en présence d’un autre composé
utilisé comme source de carbone) est plus probable en raison de I'abondance des sources de carbone
dans le sol (Ng et coll. 2018).

L’état physico-chimique des plastiques pourrait aussi étre trés changeant dans le sol en raison des
interactions avec ses composants, notamment la matiere organique (Ng et coll. 2018). Les interactions
avec certains pesticides peuvent faciliter la photodégradation ou la fragilisation des particules plastiques
(Schettini et coll. 2014). Comme les voies de dégradation photo-oxydative et thermo-oxydative
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dépendent toutes deux a la fois des radicaux libres et de I'oxygene, ces processus ne se produisent que
prées du sol ou a la surface du sol (Ng et coll. 2018).

Cosgrove et coll. (2007) ont observé la présence de PU dans des sols ayant différentes concentrations de
carbone organique et différents pH, et ont comparé les communautés fongiques. Le PU semblait tres
sensible a la biodégradation dans le sol et se décomposait presque complétement apres cing mois
(Cosgrove et coll. 2007; Eubeler et coll. 2010). Dans une autre étude, la biodégradation dans le compost
de copolymeéres éthylene-propyléne irradiés, du PEBD et de films de PP isotactiques a été étudiée
(Eubeler et coll. 2010). Les résultats ont montré que la dégradation augmentait avec la durée de
I’exposition au rayonnement. Cependant, apres six mois d’exposition, le PEBD était encore |'échantillon
affichant la dégradation la plus lente, mesurée en fonction de la perte de masse (Eubeler et coll. 2010).
Ohtake et coll. (1995) n’ont observé aucun signe de biodégradation du PS, du PVC et de la résine d’urée-
formaldéhyde qui avaient été enfouis sous le sol pendant plus de 32 ans. Une autre étude a révélé
gu’une bouteille de PEBD enfouie dans un sol peu profond dans des conditions aérobies pendant plus de
30 ans a subi une dégradation en surface, mais la partie interne est restée pratiquement inchangée
(Ohtake et coll. 1996).

Apres la libération de microplastiques dans le milieu terrestre, les particules peuvent étre transportées
vers les plans d’eau de surface par I'érosion éolienne et hydrique ou dispersées suite a I'ingestion par les
organismes (MaaR et coll. 2017; Hurley et Nizzetto 2018). Les microplastiques pourraient également
s’infiltrer dans les aquiféres souterrains en raison du drainage par gravité des sols (Re 2019).

On s’attend également a ce que les sols servent de puits important pour les particules de plastique
(Hurley et Nizzetto 2018). Les microplastiques risquent d’étre conservés dans les sols pendant de
longues périodes en raison de facteurs tels que le transport vertical qui les éloigne de la surface, ce qui
empéche leur dégradation (Horton et Dixon 2017; Huerta Lwanga et coll. 2017). Zubris et Richards
(2005) ont étudié les fibres dans le sol comme indicateur de I'épandage de biosolides sur les terres aux
Etats-Unis. Les auteurs ont détecté des fibres dans des échantillons de sol prélevés sur des sites
d’épandage sur le terrain jusqu’a quinze ans apreés I'épandage de boues, et ces données ont été
corroborées par des registres d’épandage de biosolides. De plus, le transport vertical des
microplastiques est rendu possible par le déplacement des organismes du sol (Huerta Lwanga et coll.
2017; MaaR et coll. 2017; Rillig et coll. 2017) ainsi que par les processus agricoles (par exemple, le
labour), qui peuvent également endommager la structure des particules (Ng et coll. 2018).

4.4 Devenir dans I’air

La recherche sur le devenir des microplastiques dans I'air est nettement insuffisante, mais il est entendu
que I'air est probablement un important vecteur de transport des microplastiques (Dris et coll. 2016).

Lorsqu’ils sont libérés dans I'atmosphere, les microplastiques peuvent étre en suspension ou transportés
en raison de leur faible poids (Horton et Dixon, 2017). La suspension et la dispersion des particules dans
I'air dépendent de facteurs tels que la taille, la forme et la densité des particules (les polymeres plus
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légers et moins denses peuvent étre transportés plus facilement) ainsi que le vent et les précipitations,
qui peuvent faciliter le dépot sur le sol ou dans I'eau (Dris et coll. 2016; Prata, 2018).

Les courants d’air et le vent peuvent transporter les particules sur de longues distances. Comme les
courants atmosphériques peuvent étre multidirectionnels, le transport dans I’air est moins limité que
dans les milieux aquatiques ou terrestres (Horton et Dixon 2017). Par exemple, Allen et coll. (2019) ont
observé des dépots de microplastiques dans un bassin versant montagneux éloigné des Pyrénées
francaises. Des évaluations préliminaires de trajectoire ont montré que les microplastiques avaient
parcouru jusqu’a 95 km a partir de leur source, ce qui signale un transport éventuel sur de longues
distances. Plusieurs études ont également révélé la présence de microplastiques dans I'océan Arctique.
Lusher et coll. (2015a) ont été les premiers a signaler la présence de microplastiques dans les eaux
polaires de surface et de subsurface de I’Arctique. Par la suite, Bergmann et coll. (2017) ont trouvé de
grandes quantités de microplastiques dans les sédiments des grands fonds de I’Arctique, Kanhai et coll.
(2018) ont décrit I'abondance, la distribution et la composition des microplastiques dans les eaux de
subsurface du bassin central de I’Arctique, et Peeken et coll. (2018) ont trouvé des microplastiques dans
des carottes de glace de mer a cing endroits différents de I’Arctique et ont analysé leur contenu et leur
composition. Comme pour les polluants organiques persistants, on suppose que le transport
atmosphérique des microplastiques sur de longues distances serait I'un des mécanismes possibles (les
courants dominants et les réseaux alimentaires en sont d’autres) expliquant leur apport dans les zones
éloignées de I'océan Arctique (AMAP 2004; Kanhai et coll. 2018; Peeken et coll. 2018).

Un certain nombre d’études ont quantifié la présence de microplastiques dans I'atmosphere ainsi que
dans les retombées (c.-a-d. les particules qui se déposent sur une surface pendant la période de
préléevement). Dans une étude, par exemple, on a observé des retombées de microplastiques
atmosphériques sur un site de prélevement dans un milieu urbain dense. La plage quotidienne se
chiffrait entre 2 et 355 particules/m? (Dris et coll. 2016). Une étude antérieure de Dris et coll. (2015) a
mesuré des retombées atmosphériques totales de 29 a 280 particules/m?/jour dans I’agglomération
parisienne. Dans la ville de Dongguan, en Chine, les concentrations de microplastique dans des
échantillons de retombées atmosphériques prélevés sur trois sites pendant une période de trois mois
s’élevaient a 31, 33 et 43 particules/m?/jour (Cai et coll. 2017). Trois types de polymeéres différents ont
été identifiés dans les échantillons de microplastique (PE, PP et PS) et les fibres étaient la forme
prédominante des microplastiques échantillonnés. Dans la région métropolitaine de Hambourg, une
concentration médiane en retombées de microplastiques entre 136,5 et 512,0 particules/m?/jour a été
relevée sur six sites de prélevement au cours d’une période de 12 semaines (Klein et Fischer 2019).
Parmi les microplastiques détectés, 95 % étaient des fragments, les 5 % restants étant constitués de
fibres. Pendant les périodes de forte pluie, Dris et coll. (2016) ont observé un nombre supérieur de
fibres dans les retombées atmosphériques. Toutefois, d’autres facteurs, temporels et mécanistes, que
les auteurs n’ont pas explicités, étaient probablement en cause.

En général, les concentrations atmosphériques de microplastiques sont souvent corrélées a la densité de
la population, car I'activité humaine influence fortement la libération de microplastiques dans
I’environnement. Le devenir et le transport dépendront des conditions météorologiques dominantes. Le
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transport sur de longues distances entre les régions urbaines a la source et les endroits éloignés est tres
probable.

5. Présence

Cette section passe en revue les données existantes sur la présence de macroplastiques et de
microplastiques dans les milieux aquatiques, les milieux terrestres et I'air, ainsi que dans d’autres
matrices par lesquelles les humains peuvent étre exposés a des microplastiques d’origine
environnementale (notamment les aliments et I'eau potable). La présence dans le biote, a I'exception de
la présence dans les aliments, est examinée a la section 6. Dans la mesure du possible, les données
canadiennes sont présentées. Toutefois, puisque les données sur la présence au Canada sont souvent
insuffisantes, des données provenant d’autres régions du monde sont également présentées dans de
nombreux cas.

L’évaluation scientifique vise a discuter la présence des microplastiques et des macroplastiques dans
I’environnement; toutefois, les documents examinés par les pairs portent généralement davantage sur
la présence des microplastiques dans I'environnement plutot que celle des macroplastiques. Les études
portant uniquement sur la présence de macroplastiques dans I’environnement au Canada sont souvent
limitées aux données provenant d’initiatives de nettoyage des déchets ainsi qu’aux rapports publiés
dans la presse populaire. De plus, de nombreuses études sur la présence de macroplastiques dans
I’environnement sont liées aux effets comme I'empétrement ou l'ingestion. Une grande partie de cette
discussion se trouve a la section 6.

L'absence de méthodes et de techniques d’analyse normalisées pose un défi de taille pour la
guantification des microplastiques dans I’environnement. Par conséquent, il n’est pas possible de
caractériser quantitativement les niveaux d’exposition dans I'environnement ou chez I’'humain a I’heure
actuelle.

5.1 Présence dans I’environnement

5.1.1 Présence dans le milieu aquatique

La pollution plastique du milieu aquatique est résumée ci-dessous et I'accent est mis sur
quatre composantes : les rivages (y compris la zone intertidale), les eaux de surface, la zone benthique
(c’est-a-dire le fond d’un plan d’eau) et les eaux souterraines.

Comme il n’existe qu’'un nombre limité de protocoles normalisés pour quantifier les microplastiques
dans le milieu aquatique, des critéres qualitatifs ont été élaborés afin de cerner les études qui
employaient des pratiques telles que le recours a des témoins, I'utilisation de verrerie propre et
adéquate et des mesures de prévention de la contamination. De plus, les criteres utilisés dans le cadre
des études portant spécifiquement sur la présence de microplastiques sur les rivages et dans les eaux de
surface ont permis de retenir les études dans lesquelles les microplastiques ont été identifiés a I'aide
d’une méthode d’analyse telle que la spectroscopie infrarouge a transformée de Fourier (IRTF), la
spectrométrie Raman ou la pyrolyse suivie d’'une chromatographie en phase gazeuse avec détection par
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spectrométrie de masse (CGSM). Ces critéres qualitatifs s’inspirent des connaissances présentées dans
Koelmans et coll. (2019), qui utilisent des critéres quantitatifs pour déterminer la qualité des études
portant sur la présence de microplastiques dans des échantillons d’eau. Toutefois, comme I'ont reconnu
Koelmans et coll. (2019) et Hermsen et coll. (2018), ces criteres ne constituent pas un jugement absolu
de la valeur des études. De plus, comme l'illustre Gouin (2020), ces mesures ne ponderent pas
nécessairement tous les aspects d’une étude de facon appropriée. Par exemple, il est possible que les
études qui reposent sur l'identification visuelle des microplastiques obtiennent des notes relativement
plus élevés que celles qui utilisent la caractérisation analytique.

L’évaluation scientifique examine |’état actuel des connaissances scientifiques sur la pollution plastique
et reconnait qu’il existe des incertitudes et qu’il manque des renseignements de grande qualité dans
plusieurs zones d’étude. Par conséquent, si des études incluses dans le présent rapport s’éloignent des
critéres susmentionnés, la limite est explicitement mentionnée dans le texte.

Rivages

Dans le but de nettoyer les rivages canadiens, le Grand nettoyage des rivages canadiens (GNRC)® a
organisé, depuis 1994, 21 300 activités de nettoyage partout au pays (GNRC, 2018a). Parmi les dix types
de détritus les plus couramment ramassés lors du nettoyage des rivages de 2018, sept étaient en
plastique ou en contenaient. Parmi les objets qui contenaient du plastique figuraient des mégots de
cigarettes, des fragments de plastique ou de la mousse, des bouchons de bouteilles, des sacs en
plastique, des bouteilles en plastique, des pailles et des emballages alimentaires (GNRC, 2018b). Un total
de 0,1 kt de détritus ont été retirés des rivages canadiens en 2018 (GNRC, 2018b). La figure 4 illustre la
contribution des plastiques aux détritus recueillis sur les rivages et recensés dans les levés historiques de
nettoyage des plages des Grands Lacs.

5 Le Grand nettoyage des rivages canadiens définit les rivages comme étant tous les endroits ol les terres sont
reliées a I’eau, y compris les criques, les ruisseaux, les rivieres, les océans, les marais et méme les égouts pluviaux
(GNRC [date inconnue])
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Figure 4 : Levés de nettoyage des plages des Grands Lacs (reproduite avec autorisation, tirée de la
figure 2, de Driedger et coll. [2015])

Description longue : Levés de nettoyage des plages des Grands Lacs. La figure montre les sites des levés
de nettoyage des plages, le nombre de levés effectués et le pourcentage de détritus anthropiques
constitués de plastique pour chacun des Grands Lacs. Lac Ontario : 115252 détritus récupérés de 114
levés (89 % plastique); Lac Erié : 87642 détritus récupérés de 120 levés (90 % plastique); Lac Huron :
31472 détritus récupérés de 47 levés (90 % plastique); Lac Michigan : 344550 détritus récupérés de 717
levés (85 % plastique); Lac Supérieur : 14707 détritus récupérés de 31 levés (77 % plastique). Les
données utilisées dans la figure ont été recueillies par les bénévoles d’Adopt-a-BeachM® (AAB) et du
Grand nettoyage des rivages canadiens (GNRC) en 2012. (Reproduite avec autorisation, tirée de la
figure 2, de Driedger et coll. (2015).

Il convient de noter que le nettoyage des plages cible généralement les gros débris intacts ou largement
intacts, ce qui engendre une sous-estimation des débris plastiques de moindres dimensions (Zbyszewski
et coll. 2014). En outre, les matiéres plastiques fragiles peuvent se briser en fragments plus petits au
cours de I'analyse, et les morceaux cassés peuvent étre quantifiés comme microplastiques au lieu de
macroplastiques, ce qui modifie le dénombrement (Esiukova 2017). D’autres méthodes de
guantification du plastique peuvent sous-estimer la quantité de microplastiques, comme les levés
effectués sur les rivages rocheux. McWilliams et coll. (2018) ont souligné la nécessité de perfectionner
les protocoles et les techniques de préléevement des microplastiques sur les rivages rocheux ou les
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détritus marins peuvent se prendre entre les roches et dans les crevasses, ce qui a tot fait d’augmenter
le temps qu’ils passent sur la rive. De plus, les vagues peuvent broyer les macroplastiques contre le
rivage rocheux, accélérant ainsi leur décomposition en microplastiques. Les auteurs ont effectué un levé
des accumulations sur la plage de I'lle Fogo, a Terre-Neuve-et-Labrador, et ont constaté que 82 % des
détritus marins prélevés sur la surface de la plage rocheuse étaient des plastiques, et que 67 % des
détritus étaient inférieurs 3 1 cm3.

McWilliams et coll. (2018) ont également mené une étude sur les stocks actuels pour évaluer
|"abondance des plastiques a différentes profondeurs de la plage de I'lle Fogo. Pour ce faire, on a
d’abord prélevé des particules visibles dans la couche supérieure du rivage, pour ensuite pelleter une
couche de 5 cm dans un plateau. Un échantillonnage stratifié a été effectué a une profondeur de 20 cm.
Dans I'ensemble des couches, le verre représentait 75,7 % des détritus et les plastiques, 17,9 %. Plus de
82 % des particules de plastique prélevées et identifiées visuellement étaient des macroplastiques. On a
trouvé des particules de plastique potentielles dans les différentes couches sous la surface ol des levés
ont été effectués. La grande majorité des petits objets se situait sous la surface. On a constaté que les
particules sous la surface étaient plus petites et plus abondantes que les particules a la surface. Le levé
d’accumulation en surface, assorti au levé des stocks actuels, donne un apergu du nombre de particules
gu’un levé qui ne tient compte que des particules a la surface pourrait omettre.

Dans le lac Erié, Dean et coll. (2018) ont prélevé douze échantillons de sédiments sur six plages dans
I’estran (entre la laisse de basse mer et la laisse de haute mer) et dans I’arriére-plage (entre la laisse de
haute mer et la limite intérieure de la plage). Tous les échantillons contenaient des microplastiques, a
hauteur de 50 a 146 particules/kg. La plupart des échantillons de I'arriére-plage contenaient des
concentrations plus élevées de microplastiques que les échantillons de I'estran. Les fibres étaient le type
de microplastiques dominant, suivies des fragments. Il convient de noter que, bien que des précautions
aient été prises contre la contamination des échantillons par des microplastiques pendant le traitement,
certains échantillons ont été stockés ou prélevés dans des bocaux en PET ou dont le revétement est en
PVC, et, parfois, des récipients en plastique neufs et non ouverts ont été utilisés sur le terrain sans
rincage préalable (Dean et coll. 2018).

La proximité a des sources industrielles peut étre associée a des concentrations élevées de plastiques
(Zbyszewski et Corcoran 2011, Zbyszewski et coll. 2014, Corcoran et coll. 2015, Driedger et coll. 2015,
Ballent et coll. 2016). Un examen des études existantes sur les rivages effectué par Driedger et coll.
(2015) a révélé que des concentrations plus élevées de débris de plastique dans la région des Grands
Lacs se trouvent généralement dans des zones ou I’activité humaine et industrielle est plus élevée.
Zbyszewski et coll. (2014) ont prélevé des échantillons le long des rives des lacs Erié, Huron et St. Clair.
Des macroplastiques et des microplastiques ont été trouvés sur tous les rivages. De plus, Zbyszewski et
Corcoran (2011) ont constaté que, le long de la rive du lac Huron, les granules constituaient la majeure
partie du plastique recueilli. Des analyses poussées ont révélé que la plupart des granules industrielles
recueillies étaient du PE et du PP semblables a ceux produits par des entreprises pétrochimiques
(Zbyszewski et coll. 2014). L’absence relative de débris de plastique sur les rives nord et ouest du lac
Huron par rapport a la rive sud-est suggere que les granules suivaient I'écoulement cyclonique des
courants d’eau de surface et s’éloignaient de la région de Sarnia (Zbyszewski et Corcoran, 2011;

37



Zbyszewski et coll. 2014). Dans le méme ordre d’idées, Corcoran et coll. (2015) ont recueilli

6172 morceaux de plastique sur la plage du parc Humber Bay Ouest, sur la rive nord-ouest du lac
Ontario, et ont constaté que les granules industrielles constituaient le type de plastique le plus souvent
récupéré, suivies de fragments. A I’exception du PS, qui n’a été quantifié que par la masse en raison de
la grande quantité recueillie, la concentration de matiéres plastiques était de 21,8 articles/m?. La
majorité des granules et des fragments s’étaient accumulés dans la matiére organique le long de la ligne
de rivage. Plusieurs affluents avoisinants traversent des zones fortement industrialisées avant de se
jeter dans le lac Ontario. Les chercheurs ont observé des types similaires de granules de plastique dans
les sites d’échantillonnage, le long des affluents et a la plage, ce qui laisse croire qu’il s’agit d’une voie de
transport (Corcoran et coll. 2015). Ballent et coll. (2016) ont constaté que les plus fortes concentrations
de microplastiques dans les sédiments de plage, le long du lac Ontario, se trouvaient dans la région du
Grand Toronto, plus précisément dans une zone composée de cing bassins versants qui contenaient la
moitié de toutes les installations de production de plastique de la région a I’étude ainsi que 40 % de la
population totale a ce moment-la. Dans cette étude, les fragments constituaient le type prédominant de
microplastiques observés dans les sédiments de plage (moyenne de 140 particules/kg p.s.), suivis des
fibres.

Munier et Bendell (2018) ont identifié visuellement et recueilli des déchets de plastique sur la plage de
I'inlet Burrard, en Colombie-Britannique. Sur les 150 articles qu’ils ont recueillis, 144 étaient des
matieres plastiques. Ces articles ont été classés en sept grands groupes : les sacs, les pieces de voiture
ou de vélo, les articles de la vie quotidienne, les plastiques alimentaires, les plastiques d’emballage, les
plastiques a usage fonctionnel, et les jouets pour enfants. La majorité des plastiques étaient liés a la
consommation alimentaire, comme des tasses, des pailles, des fourchettes et des emballages.

Les plastiques a usage unique sont I'un des types de macroplastique les plus répandus sur les rivages
dans le monde. Au Canada, 17 % des détritus ramassés sur le rivage étaient des objets en plastique a
usage unique associés aux aliments et aux boissons (GNRC 2018b). De méme, Earthwatch Europe (2018)
a constaté que les plastiques a usage unique constituent une catégorie importante de pollution
plastique dans les milieux d’eau douce en Europe. Les dix macroplastiques les plus répandus dans les
milieux d’eau douce d’Europe étaient les bouteilles en plastique (14 % des polluants plastiques
identifiables), les emballages alimentaires (12 %), les mégots de cigarettes (9 %), les récipients
alimentaires pour mets a emporter (6 %), les batonnets de coton (5 %), les verres (4 %), les articles
sanitaires (3 %), les emballages pour le tabac (2 %), les pailles, agitateurs et couverts en plastique (1 %)
et les sacs en plastique (1 %) (Earthwatch Europe 2018). Les mégots de cigarettes se classent au premier
rang dans les listes de détritus en Europe et au Canada, et sont aussi arrivés en téte de liste des détritus
les plus souvent ramassés lors du nettoyage des rivages du Canada de 2018. De plus, les détritus liés au
tabagisme représentent 42,1 % de tous les types de détritus. Dans I’Atlantique Nord-Est, de 2 a 30 cm de
détritus marins ont été ramassés sur les plages des Agores et les objets en plastique représentaient 93 %
(26 321 objets) de I'ensemble des détritus. Les détritus recueillis se composaient dans une proportion de
15,1 % de déchets a usage unique, de 7,9 % d’articles liés a la péche et de 71 % de fragments (Pieper et
coll. 2015). Dans les Caraibes méridionales, 42 585 objets mesurant plus de 25 mm ont été ramassés a
dix endroits sur les plages de sable d’Aruba. Parmi les détritus ramassés, 89 % (38 007 objets) étaient en
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plastique. Les détritus ramassés se composaient dans une proportion de 51 % de plastique a usage
unique, dont 18 % de capsules de bouteilles ou de contenants, 9 % de pailles et 7 % de cigarettes. De
plus, 5 % de tous les détritus recueillis étaient rattachés a la péche et 40 % étaient des fragments
d’origine indiscernable (Scisciolo et coll. 2016).

Au Canada, les détritus liés a la péche ne représentaient que 1 % des détritus ramassés lors du
nettoyage des rivages canadiens de 2018 (GNRC 2018b). De plus, les objets en plastique liés aux activités
de la péche constituent une quantité importante de déchets plastiques que I’on recueille sur les rivages
du monde (Browne et coll. 2010; Chen H et coll. 2019; PEMA 2019). Les détritus de la péche sont
particulierement importants dans I’Arctique, ou la plupart des détritus marins analysés dans le nord de
la Norvege, dans la région de la mer de Barents et dans I’Arctique provenaient d’activités liées a la péche
(Hallanger et Gabrielsen 2018). Les détritus de la péche représentaient également de 48 % a 100 % en
masse des détritus recueillis sur les plages de Svalbard, en Norvege (PEMA 2019). En moyenne,

1 040 objets/km de plastique ont été ramassés en Islande, ce qui correspond a une moyenne de

104 kg/km issus principalement de pécheries islandaises (Kienitz 2013).

Des plastiques ont été signalés sur des rivages partout dans le monde. Des microplastiques ont été
trouvés sur chaque plage californienne ol Horn et coll. (2019) ont fait des prélevements, et les fibres
représentaient 95 % des microplastiques. Des macroplastiques ont été ramassés sur des plages en
Polynésie (Connors 2017) et sur des rivages de Chine orientale (Chen H et coll. 2019) visés par une
étude. En Chine, des microplastiques ont été détectés sur les plages adjacentes aux mers de Bohai et
Jaune, ou les flocons étaient la forme de plastique la plus abondante (Zhou et coll. 2018). Sur les plages
d’Afrique du Sud ou des prélevements ont été effectués, les granules industriels étaient la forme de
plastique la plus abondante (Ryan et coll. 2018). Généralement, les granules pénetrent dans
I’environnement aprées un déversement accidentel sur terre ou en mer, et les conditions
météorologiques jouent un réle dans I'accumulation des granules industriels, ainsi que dans la présence
de matiéres organiques échouées sur la plage (p. ex., bois, algues) dans lesquelles elles peuvent étre
piégées (Corcoran et coll. 2015; Ryan et coll. 2018). Des microplastiques ont également été détectés sur
les plages de la c6te sud-est de I'Inde (Karthik et coll. 2018). Enfin, les macroplastiques et
microplastiques sont largement répandus dans I’'Arctique, malgré I’éloignement de cette région des
zones industrialisées et trés peuplées (PEMA 2019). Voir la section B-1 de I'annexe B pour obtenir de
plus amples renseignements sur la présence de matieres plastiques sur les rivages.

Eaux de surface

Plusieurs études ont porté sur la pollution plastique dans I'’eau de mer et les plans d’eau douce du
Canada, en particulier dans les Grands Lacs. Selon Driedger et coll. (2015), les zones d’activité humaine
et industrielle importantes dans la région des Grands Lacs sont généralement associées a une plus
grande pollution plastique dans les bassins adjacents des Grands Lacs.

Dans le Résumé scientifique sur les microbilles de 2015 du gouvernement du Canada (ECCC 2015),
plusieurs publications faisant état de la présence de microplastiques dans I’eau de mer et les plans d’eau
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douce ont été résumées. En partant de ces données, nous présentons ci-dessous un examen de la
documentation actuelle sur la présence des microplastiques dans les eaux de surface au Canada.

Des concentrations plus élevées de plastique peuvent é&tre mesurées prés des ports ou des zones
récréatives, et des voies de navigation (PNUE 2016). Hendrickson et coll. (2018) ont étudié la présence
des microplastiques dans les eaux de surface de I'ouest du lac Supérieur. Les sites de prélévement ont
été choisis de maniere a tenir compte de milieux pour lesquels on soupgonne une distribution différente
des microplastiques en raison de la proximité a des sources présumées de pollution par les
microplastiques, comme les stations d’épuration des eaux usées, les rives en milieu urbain et le débit
sortant des rivieres. En moyenne, les régions estuariennes et portuaires étaient les plus riches en
microplastiques, suivies des sites en eau libre, puis des rivages. L'abondance moyenne pour tous les
sites se chiffrait a 37 000 particules/km?. Les fibres étaient le type de particules le plus abondant, suivies
des fragments, des films, des billes et des mousses.

Anderson et coll. (2017) ont décelé des microplastiques dans tous les échantillons d’eau de surface
prélevés dans le lac Winnipeg a des densités variant de 66 788 a 293 161 particules/km?. La densité de
microplastiques dans le lac Winnipeg était significativement plus élevée que celles déclarées pour le
lac Supérieur et le lac Huron, mais demeurait comparable a celles du lac Erié. Il n’y avait pas d’écart
significatif entre les rivages et les sites extracotiers. Les fibres étaient le type de plastique le plus
courant, tandis que les films et les mousses étaient les moins courants. En général, les microfibres sont
I’'un des types de microplastique les plus courants dans le milieu aquatique (Anderson et coll. 2017;
Burns et Boxall 2018; Dean et coll. 2018; Hendrickson et coll. 2018; Collicutt et coll. 2019; Corcoran et
coll. 2020). Toutefois, la distribution du type de microplastique en question peut également dépendre
du site du prélevement ainsi que de la méthode de quantification.

Grbi¢ et coll. (2020) ont quantifié les microplastiques et les autres particules d’origine anthropique
présents dans le lac Ontario. Des échantillons ont été prélevés dans les eaux de surface, les effluents
d’eaux usées de trois stations de traitement des eaux usées, le ruissellement des eaux pluviales urbaines
et le ruissellement agricole. On a trouvé des microplastiques en PVC, en PP et en PE dans tous les types
de bassins versants. Le PET et le PE étaient les types de polymeres les plus prédominants dans les eaux
de surface, le PE dans le ruissellement des eaux pluviales, le PET dans les effluents d’eaux usées, et le
PVC et le PP dans le ruissellement agricole.

A I'échelle mondiale, on a fait état de plastiques dans les eaux de surface douces et marines, et des
recherches approfondies ont été menées dans les eaux de surface marines. Des macroplastiques ont été
trouvés dans la mer Adriatique, ou les sacs en plastique constituent pres d’un tiers des macroplastiques
flottants (Zeri et coll. 2018). Les objets en mousse de PS ont été les plus fréquemment observés dans le
Pacifique Sud, le Pacifique Nord, I’Atlantique Sud et I'océan indien ainsi qu’a proximité de I’Australie
(Eriksen et coll. 2014). Au fur et a mesure que le plastique se répand dans les océans du monde, il
s’accumule dans les gyres subtropicaux, comme dans le gyre subtropical de I’Atlantique Nord et le gyre
subtropical du Pacifique Nord, que I'on appelle communément le vortex de déchets du Pacifique Nord
(Eriksen et coll. 2014; Poulain et coll. 2019). Des microplastiques ont également été décelés dans le

lac Michigan aux Etats-Unis (Mason et coll. 2016), dans la Méditerranée (de Haan et coll. 2019) et dans

40



I’océan Pacifique Nord-Ouest (Pan et coll. 2019). Enfin, des macroplastiques et des microplastiques ont
été détectés dans les eaux de surface de L'Arctique et dans la glace de mer, et la majorité des
microplastiques étaient des fibres (Obbard et coll. 2014; Lusher et coll. 2015a; Peeken et coll. 2018).
Voir la section B-2 de I'annexe B pour obtenir d’autres données sur la présence de matiéres plastiques
dans les eaux de surface.

Zone benthique

Des microplastiques ont été signalés dans la zone benthique des eaux canadiennes. Par exemple, dans
une étude sur I'abondance et la distribution des microplastiques dans les sédiments de surface dans le
détroit de Baynes et le chenal Lambert en Colombie-Britannique (Kazmiruk et coll. 2018), des particules
identifiées visuellement comme étant des microplastiques ont été recensés en abondance dans les
sédiments prélevés a tous les sites de prélévement. Les microbilles étaient le type de microplastique le
plus courant, suivis des fibres et des fragments, et un maximum de 25 368 billes/kg de sédiments a été
prélevé dans un site.

Ballent et coll. (2016) ont quantifié les microplastiques du lac Ontario dans les sédiments des Irivages,
des affluents et des plages. Les fragments et les fibres étaient le principal type de microplastique dans la
gamme de taille inférieure a 2 mm, et les fragments et les granules industriels étaient le principal type
de microplastique dans la plage de taille supérieure a 2 mm. Les fibres étaient plus abondantes dans les
échantillons des rivages et des granules étaient présents dans tous les milieux sédimentaires, mais
absents des pieges a sédiments. Le PE était le type de polymere le plus courant parmi les échantillons
analysés. L’abondance moyenne des microplastiques était de 760 particules/kg de sédiments. Les plus
grandes abondances de microplastiques ont été trouvées dans les sédiments sur les rivages , a hauteur
de 980 particules/kg p.s., suivis des sédiments des affluents et des plages. Des préléevements ont
également été effectués au fond du lac Ontario, et un total de 35 microplastiques ont été trouvés dans
les deux carottes d’échantillonnage (Corcoran et coll. 2015). Aucun plastique n’a été décelé dans les
échantillons prélevés a des profondeurs supérieures a 8 cm.

Dean et coll. (2018) ont examiné la présence de microplastiques dans les sédiments sur les rivages et
des affluents du lac Erié. Des échantillons de sédiments benthiques ont été prélevés a proximité du
rivage du lac Erié, a 'embouchure de la riviere Grand et dans la riviere Detroit. Des sédiments ont
également été prélevés dans deux affluents du nord-ouest du lac Erié et dans deux affluents du nord-
est. La concentration de microplastiques dans les échantillons prélevés pres du rivage variait de 0 a

391 particules/kg de sédiments, et les fibres étaient le principal type de microplastique, suivies des
fragments. Les prélévements dans les affluents contenaient de 10 a 462 particules/kg de sédiments. Les
fragments étaient les microplastiques plus fréquents, suivis des fibres. Un préléevement effectué dans
I’affluent du canal Welland, qui est exposé a un trafic maritime élevé et a une population importante,
contenait la concentration de microplastiques la plus marquée. Le prélevement du piege a sédiments
passif ne contenait aucune particule de microplastique, alors que le prélevement instantané effectué au
méme endroit contenait 390 particules/kg de sédiments (Dean et coll. 2018).
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Corcorant et coll. (2020) ont étudié la distribution des microplastiques dans la riviere Thames, en
Ontario. Des échantillons de sédiments benthiques ont été recueillis a 34 endroits le long de la riviére.
Tous les échantillons contenaient des microplastiques, la concentration moyenne de ceux-ci étant de
612 particules de microplastiques/kg p.s. de sédiments. Les fibres étaient les plus abondantes (60 %),
suivies des fragments (37 %) et des billes (3 %). Le polymere le plus répandu était le PET pour les fibres
et le PE pour les fragments. Les sections urbaines contenaient en moyenne 269 microplastiques/kg p.s.,
comparativement aux sections rurales qui contenaient en moyenne 195 microplastiques/kg p.s.
Toutefois, le type d’utilisation qui est faite des terres n’a pas eu d’influence importante sur I'abondance
des microplastiques. En outre, c’est dans les échantillons qui contenaient les sédiments les plus fins et le
plus de débris organiques que I'on a décelé la plus grande abondance de microplastiques.

Goodman et coll. (2020) ont effectué des relevés vidéo sous-marins de débris benthiques dans la baie de
Fundy. Des sondages ont été réalisés a 281 endroits différents, fournissant 33 heures de séquences
vidéo sur le fond marin. A partir de la zone balayée, 47 débris ont été identifiés visuellement, et 51 % de
ceux-ci ont été classés dans la catégorie des plastiques (71 % étaient des sacs de plastique). Les engins
de péche abandonnés, perdus et jetés, qui comprenaient diverses matieres plastiques, représentaient
28 % de tous les débris.

Dans le monde, des plastiques ont été signalés dans les sédiments marins ou les microplastiques
dominent généralement. Des macroplastiques ont été trouvés dans des sédiments de I’Argentine et du
Royaume-Uni et le type dominant de plastique était les contenants et les emballages (Browne et coll.
2010; Blettler et coll. 2017). Des macroplastiques et des microplastiques ont également été trouvés dans
des sédiments en Italie. Les fibres étaient le type de microplastique le plus abondant (Fastelli et coll.
2016). De méme, les fibres étaient le type de microplastique prédominant en Croatie et dans I'Arctique
(Sundet et coll. 2016; Blaskovi¢ et coll. 2017; Renzi et coll. 2019a). Les microplastiques provenant des
sédiments fluviaux de Shanghai étaient principalement constitués de spheres, et le polymere le plus
courant était le PP, ce qui n’est pas sans rappeler la situation en Hongrie et sur I'lle corallienne de
Rameswaram, sur la cote sud-est de I'lnde (Peng et coll. 2018; Vidyasakar et coll. 2018; Bordds et coll.
2019). Des plastiques ont été recueillis sur les fonds marins situés pres de la cote méditerranéenne
espagnole (Garcia-Rivera et coll. 2018), sur les fonds marins de I’Arctique (PEMA 2019) ainsi que dans la
fosse des Mariannes de I'océan Pacifique (Chiba et coll. 2018). Voir la section B-3 de I'annexe B pour
obtenir d’autres données sur la présence de matiére plastique dans la zone benthique.

Eaux souterraines

Les eaux souterraines sont probablement moins vulnérables a la pollution par les microplastiques que
les eaux de surface (OMS 2019), bien que I'on ait récemment émis I’hypothése que les microplastiques
des sols peuvent étre transportés vers les réseaux d’aquiferes et a I'intérieur de ces derniers (Re 2019).
Actuellement, il existe tres peu de données empiriques sur la présence de microplastiques dans les eaux
souterraines.

Mintenig et coll. (2019) ont étudié la présence de microplastiques dans I'eau potable provenant de
sources souterraines dans la région nord-ouest de I’Allemagne. L'eau souterraine a été fournie par des
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puits situés a au moins 30 m de profondeur et des microplastiques de plus de 20 um ont été détectés.
Malgré I'utilisation de tres grands volumes d’eau (1 000 L), de tres faibles concentrations de
microplastique ont été observées dans les eaux souterraines, allant de 0 a 0,007 particule/L, et la
concentration moyenne était de 0,0007 particule/L. Tous les microplastiques trouvés étaient de petits
fragments mesurant entre 50 et 150 um, les principaux types de polyméres étant le polyester, le PVC, le
PE, le PA et la résine époxy.

Une étude sud-africaine de détermination de la portée a relevé les microplastiques dans les eaux
souterraines de quatre puits de forage a Potchefstroom (nord-ouest), en Afrique du Sud (Bouwman et
coll. 2018). La concentration moyenne de microplastiques déclarée était de 0,167 particule/L. Parmi les
microplastiques identifiés, beaucoup de fragments entraient dans la catégorie de taille, inférieure a
600 um.

Panno et coll. (2019) ont étudié la présence de microplastiques dans des sources et des puits (de moins
de 65 m) provenant de deux aquiféres karstiques de I’Etat d’lllinois aux Etats-Unis. Des études
antérieures sur la chimie des eaux souterraines dans ces régions ont fait état de données laissant penser
qgue lI'apport viendrait d’effluents de fosses septiques. Les auteurs ont signalé la présence de
microplastiques dans seize des dix-sept échantillons d’eau prélevés, dont la concentration médiane se
chiffre a 6,4 particules/L et la concentration maximale s’établit a 15,2 particules/L. En raison des limites
analytiques, les auteurs ont souligné qu’il se peut que certaines particules qu’ils ont signalées comme
étant des plastiques puissent étre en fait des fibres d’origine naturelle.

5.1.2 Présence dans le milieu terrestre

Détritus

Les renseignements sur la présence de plastique dans les détritus sont rares; cependant, les vérifications
des détritus des villes ont fourni des données sur la composition des détritus dans les villes canadiennes.
Par exemple, les vérifications des détritus effectuées a Edmonton (2019), a Toronto (2016) et Vancouver
(2019) ont révélé que 32 %, 31 % et 46 % des grandes portées, respectivement, étaient composées de
plastique (AET Group 2016; AET Group 2019; Dillon Consulting 2019). Dans ces villes, les gros détritus
étaient définis comme étant supérieurs a 25,8 cm?. Les objets en plastique trouvés dans les détritus
urbains de ces villes comprennent des mégots de cigarette, des pellicules en plastique, des pailles et des
emballages en plastique. Les activités de nettoyage des rivages, comme le Grand nettoyage des rivages
canadiens, fournissent également des données sur les détritus, comme le résume la section 5.1.1.

Sol

La présence des plastiques dans le sol n’est pas aussi bien étudiée que dans |'eau et les sédiments. Le sol
est un important milieu naturel dans lequel on peut quantifier les microplastiques, car ces derniers
peuvent pénétrer dans le sol apres la dégradation du paillage plastique ou I'application de biosolides,
entre autres sources. Puisque les recherches sur la présence de microplastiques dans le sol sont
insuffisantes, les critéres de sélection des études pour le présent rapport étaient moins rigoureux que
pour les eaux de surface.
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Crossman et coll. (2020) ont mesuré les microplastiques dans les biosolides de deux fournisseurs ainsi
gue dans le sol de trois champs agricoles en Ontario sur lesquels les biosolides ont été appliqués. Un
champ témoin sans antécédents d’utilisation de biosolides a également été I'objet d’un échantillonnage.
Des microplastiques ont été trouvés dans tous les échantillons de biosolides recueillis, dans des
concentrations moyennes allant de 8 678 a 14 407 particules/kg p.s. Dans I'ensemble, les fragments
étaient plus abondants que les fibres, comprenant 63% a 73% des microplastiques dans les biosolides.
Les concentrations moyennes de microplastics dans le sol variaient entre 24 et 358 particules/kg. Les
microplastiques de PE étaient les polymeéres de plastique les plus abondants dans les biosolides et le sol.
Les concentrations de microplastiques dans tous les champs qui avaient déja été traités avec des
biosolides étaient plus élevées que dans le groupe témoin. Le sol du champ dans lequel on avait
appliqué antérieurement le plus grand nombre de traitements de biosolides présentait la plus forte
concentration de microplastiques avant le traitement, ce qui suggére une accumulation potentielle de
microplastiques provenant d’applications de biosolides antérieures. Les concentrations de
microplastiques dans le sol ont augmenté de facon considérable immédiatement aprés I'épandage de
biosolides dans deux champs, tandis que le troisieme a montré une réduction. Un seul champ a montré
un gain net en microplastiques au cours de I'étude. Malgré les concentrations élevées de
microplastiques qui ont été épandus sur le sol au moyen de biosolides, plus de 99 % de ces
microplastiques n’ont pas été mesurés pendant I’échantillonnage du sol. De plus, il y a eu une
augmentation de la proportion de fragments dans le sol pendant et peu apres I'épandage de biosolides,
mais la proportion de fragments a fini par diminuer avec une augmentation correspondante de la
proportion de fibres. Cela peut indiquer que les fragments de biosolides sont transportés de préférence
hors de la matrice du sol, mais que les fibres sont conservées.

En Allemagne, on a observé que les terres agricoles contenaient 206 morceaux de macroplastiques par
hectare. La concentration moyenne des microplastiques de 1 a 5 mm était de 0,34 particule/kg p.s. de
sol (de 0 a 1,25 particule/kg p.s.). Le type de polymeére le plus courant pour les macroplastiques et les
microplastiques était le PE (67,9 % et 62,50 %, respectivement) (Piehl et coll. 2018).

Liu et coll. (2018) ont trouvé des plastiques dans le sol des terres agricoles de la banlieue de Shanghai,
en Chine. Des macroplastiques de 5 mm a 2 cm de diamétre ont été trouvés a une concentration de
6,75 objets/kg dans un sol peu profond (de 0 cm a 3 cm) et de 3,25 objets/kg dans un sol profond (de

3 cm a 6 cm). La concentration de microplastiques s’établissait a 78,0 objets/kg dans un sol peu profond
et a 62,5 objets/kg dans un sol profond. En général, Liu et coll. (2018) ont constaté que la terre végétale
contenait des concentrations plus élevées de particules de plastique de grande taille. Les fibres, les
fragments et les films étaient les types de plastiques les plus courants et la majorité des plastiques
ramassés étaient du PP et du PE. Zhang et Liu (2018) ont également exploré la présence de
microplastiques dans les terres arables du sud-ouest de la Chine. La zone d’étude comprenait

deux zones cultivées en amont et dans I'estuaire de la riviere Chai, ainsi qu’'une zone tampon de terres
cultivées qui, en 2009, a été convertie pour accueillir des arbres indigénes. Des particules de plastique
ont été décelées dans tous les échantillons, a des concentrations allant de 7 100 a 42 960 particules/kg,
lesquelles sont beaucoup plus élevées que celles mesurées par Liu et coll. (2018). En outre, la plupart
des microplastiques avaient une taille inférieure a 1 mm et le type de microplastique dominant était les
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fibres, constituant en moyenne 92 % des échantillons. Lors du traitement des eaux usées, les
microplastiques peuvent se déposer dans les boues d’épuration, lesquelles peuvent ensuite étre
épandues sur les sols agricoles et servir d’engrais (Corradini et coll. 2019). Corradini et coll. (2019) ont
prélevé des échantillons dans 30 champs agricoles au Chili qui présentaient des caractéristiques
chimiques et physiques du sol similaires, mais dont I'épandage des boues dans les registres différait au
cours des dix dernieres années. Les auteurs ont trouvé des concentrations élevées de microplastiques
dans le sol et ont signalé que les microplastiques s’accumulent dans le sol aprés des applications
successives de boues. Scheurer et Bigalke (2018) ont trouvé des microplastiques a des concentrations
qui pouvaient atteindre 55,5 mg/kg (593 particules/kg) dans des échantillons de sol prélevés dans une
plaine inondable en Suisse, et dont la concentration moyenne était de 5 mg/kg. Des macroplastiques de
5 mm a 2,5 cm ont également été trouvés, mais a des concentrations beaucoup plus faibles.

5.1.3 Présence dans I'air
Air intérieur

On dispose de peu de données sur I'exposition aux microplastiques dans I’environnement intérieur. On
n’a relevé que deux études dans lesquelles on a prélevé des échantillons d’air intérieur et trois études
dans lesquelles on a prélevé des échantillons de « retombées » ou de poussiere déposée (c.-a-d. des
particules prélevées sur des surfaces ou dans des sacs d’aspirateur) afin de caractériser les
microplastiques dans I'air intérieur. En général, les particules ont été examinées, comptées au
microscope et caractérisées selon leur taille, leur forme et leur composition. Toutefois, les techniques
précises de collecte et d’analyse variaient, de sorte qu’il est impossible de comparer les études.

Dans I’environnement intérieur, les microplastiques se trouvent plus souvent dans les dépots de
poussiére que dans I'air, car ils sont plus denses que I'air (Henry et coll. 2019). Ce type d’exposition
concerne particulierement les tout-petits et les jeunes enfants, puisqu’ils rampent et portent les mains a
la bouche. Cependant, aucune donnée n’a été relevée sur la distribution des microplastiques a
I'intérieur. L'inhalation est donc également considérée comme une voie d’exposition potentielle.

Dris et coll. (2017) ont examiné les fibres dans I'air intérieur, les retombées a I'intérieur et les poussieres
déposées dans deux appartements et un bureau en ville a Paris. lls ont constaté qu’environ 33 % des
fibres étaient synthétiques, dont le PA, le PP et le PE. Les auteurs ont rapporté des concentrations
atmosphériques de 1 a 60 fibres par m® (médiane de 5,4 fibres par m3) et des concentrations de
poussiére de 190 a 670 fibres par mg. La méthode était restreinte aux fibres de plus de 50 um de
longueur. Cependant, il y avait une relation inverse entre le nombre de fibres et leur taille, ce qui donne
a penser que des fibres plus petites pourraient étre présentes en plus grand nombre. Les concentrations
de fibres dans I'air intérieur étaient considérablement plus élevées que dans I'air extérieur.

Vianello et coll. (2019) ont prélevé des échantillons d’air intérieur dans trois appartements au Danemark
et ont établi que les microplastiques représentaient 4 % des particules identifiées. Les échantillons
contenaient en moyenne 9,3 microplastiques par m3. La plupart (81 %) d’entre eux étaient des
polyesters et le PE, le PP et le polyacrylonitrile (PAN) faisaient partie des autres polymeéres identifiés.
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Des fibres et des fragments ont tous deux été observés, et le seuil de détection selon la taille était de
11 um. Comme I'ont fait Dris et coll. (2017), Vianello et coll. (2019) ont relevé une relation inverse entre
la concentration en microplastiques de I'échantillon et la médiane de la distribution des tailles.

De la poussiere a été analysée dans 39 demeures a différents endroits en Chine (Liu C et coll. 2019). Du
PET a été décelé dans tous les échantillons et du PC a été trouvé dans 74 % des échantillons. La méthode
employée permettait de détecter les particules de I'ordre de 50 a 2 000 um. La plupart des
microplastiques étaient sous forme fibreuse. Les polymeéres synthétiques représentaient environ 40 %
des fibres recueillies, notamment le polyester, le PU, le PA, le PE, le PP et le PAN. Une concentration de
17 a 620 fibres par mg de poussiere a été rapportée. Les auteurs de I'étude ont également fait état
d’une concentration de PET dans la poussiere dépendante de la masse (médiane de 27 ug par mg) et
une concentration de PC dans la poussiére variant selon la masse (médiane de 0,005 pg par mg).

Dans une étude précédente (Schneider et coll. 1996), on s’est penché sur I'exposition individuelle aux
fibres dans certains sites européens et on a recueilli la poussiére en suspension dans I'air au moyen de
pompes d’échantillonnage personnelles. La composition des fibres n’a pas été déterminée, mais parmi
les fibres organiques synthétiques peuvent figurer du PE, du PP, du poly(alcool de vinyle), du polyester,
du PA et du poly(tétrafluoroéthylene) (PTFE).

Cox et coll. (2019) ont estimé grossierement I’exposition par inhalation aux microplastiques en utilisant
les concentrations atmosphériques des fibres qu’ont établies Dris et coll. (2017) et Tunahan Kaya et coll.
(2018) (voir la partie sur I'exposition dans I'air extérieur), en supposant que 33 % des fibres et des
particules étaient en fait des microplastiques (Dris et coll. 2017). De méme, Prata (2018) a utilisé les
données de Gasperi et coll. (2015) pour estimer le nombre de microplastiques en suspension dans I'air
qui pourrait pénétrer dans les poumons chaque jour chez I’'humain. Toutefois, comme nous I'avons
mentionné ci-dessus, aucune estimation quantitative de I'exposition aux microplastiques provenant de
I'air intérieur et de la poussiére n’a été effectuée aux fins de cette évaluation en raison du nombre limité
d’études, de la tres petite taille des échantillons et des techniques et critéres variés employés pour la
collecte des échantillons et la caractérisation des particules.

Air extérieur

Seules quelques études ont porté sur les microplastiques dans les échantillons d’air extérieur. Les
méthodes de surveillance utilisent des techniques d’échantillonnage ou des volumes d’air
prédéterminés sont passés dans des filtres sur lesquels les particules sont recueillies. En outre, des
techniques passives qui dépendent des retombées atmosphériques sur une surface d’échantillonnage
ou un filtre sont utilisées. La confirmation de la présence de microplastiques parmi toutes les particules
est ensuite établie par les méthodes habituelles. Si aucune donnée canadienne n’existe, quelques
études ont cependant été menées en Europe, en Asie et au Moyen-Orient.

Dris et coll. (2017) ont mesuré les concentrations totales de fibres, y compris les fibres de
microplastique, a environ trois métres de la surface du toit d’'un immeuble de bureaux situé a environ
10 km du centre de Paris (a quatre reprises dans I'année pour tenir compte des variations saisonniéres).
La concentration de fibres mesurée a I'extérieur variait entre 0,3 et 1,5 fibre/m? (médiane de
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0,9 fibre/m?3) et était significativement inférieure aux concentrations mesurées a l'intérieur du bureau et
dans deux sites résidentiels dans la méme région. Un échantillon prélevé lors d’une journée pluvieuse
d’hiver contenait cing fois plus de fibres, ce qui suggere que la pluie a provoqué une retombée de fibres.
La méthodologie utilisée dans cette étude est assortie d’un seuil inférieur d’observation de 50 um.
Cependant, les résultats ont révélé un nombre plus élevé de particules dans la fraction des petites
tailles, ce qui laisse croire que les microplastiques de moins de 50 um pourraient étre présents en plus
grand nombre.

La concentration de microplastiques atmosphériques en suspension (MPAS) mesurée a Shanghai variait
de 0 a 4,18 MPAS/m?3 (moyenne de 1,42 MPAS/m3) (Liu K et coll. 2019a). Les fibres de microplastique
comptaient pour 67 % des MPAS, suivies des fragments et des granules (30 % et 3 %, respectivement).
La taille et la concentration des microplastiques variaient en fonction de I'altitude. La concentration des
MPAS était a son plus élevé plus prés du sol (1,7 meétre) et était plus faible a plus haute altitude

(33 meétres et 80 metres). Des particules de plus grande taille (plus de 5 000 um) ont également été
détectées pres du sol et non a des altitudes supérieures. On a établi que les échantillons représentaient
54 % de I'’ensemble des particules recueillies et qu’elles étaient composées principalement de PET, de
PE, de polyester et de PAN. Le poly(N-méthylacrylamide) (PAA) était les MPAS dominantes a la plus
haute altitude. Il convient de noter que la rayonne a été incorporée a la définition des MPAS. Comme
cette matiére est synthétisée avec de la cellulose, elle n’est pas toujours classée avec les
microplastiques. Cette étude estime que I'adulte moyen a Shanghai inhale 21 microplastiques par jour.

Les données limitées sur les microplastiques dans I'air extérieur, mesurées en France et en Chine,
indiquent collectivement un niveau d’exposition d’environ un microplastique par m3 d’air. Les fibres de
microplastique sont le principal mode d’exposition. Cependant, I'exposition a des microplastiques plus
petits, en particulier ceux dont la taille est inférieure a 50 um, suscite une incertitude importante. Dans
I'air extérieur, on prévoit que la plupart des expositions humaines par inhalation se produiront pres du
niveau du sol et que les concentrations seront assimilées a de nombreux facteurs, dont la proximité
géographique des sources de microplastique extérieures, le vent, la température et les précipitations
(Prata 2018). Comme les gens passent moins de temps a I'extérieur ou dans les transports en commun,
ils seraient exposés a moins de microplastiques a I'extérieur qu’a l'intérieur.

Quelques études ont examiné la contribution aux concentrations ambiantes de PM;s et de PMjo des
émissions provenant de I'usure des pneus (Panko et coll. 2013, 2019; Kole et coll. 2017; Kreider et coll.
2019). En général, les données sur la pollution causée par I'usure des pneus sont rares et disponibles a
qguelques endroits seulement, et les estimations sont calculées indirectement en fonction d’observations
limitées. Nonobstant les limites de I'étude, une analyse récente de Panko et coll. (2019) suggere que les
émissions provenant de 'usure des pneus contribuent moins de 1 % aux concentrations ambiantes de
PM;,s et moins de 3 % aux concentrations ambiantes de PMy,.
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5.2 Présence dans les aliments et I’eau potable

5.2.1 Présence dans les aliments

Les connaissances actuelles sur la présence des microplastiques dans les aliments sont limitées. Les
sources ponctuelles confirmées de microplastique dans les aliments sont actuellement inconnues; cela
dit, les microplastiques entrent probablement dans la chaine alimentaire par la décomposition des
déchets plastiques dans des matrices environnementales, comme I'eau et I'air. Par exemple, les espéces
animales consommées par I’homme peuvent ingérer des microplastiques provenant de milieux
aquatiques ou étre exposées par transfert trophique de microplastiques de proie a prédateur (EFSA
2016, Toussaint et coll. 2019). Il se peut également que les microplastiques présents dans |’air ambiant
se déposent sur les aliments (Catarino et coll. 2018; Li et coll. 2018a). Dans un certain nombre d’études
sur la présence de microplastiques, la contamination des blancs de laboratoire et des échantillons a
I’essai par des microplastiques de fond et/ou dans I'air ambiant a été désignée comme une difficulté
méthodologique (Mathalon et Hill 2014, Lachenmeier et coll. 2015).

Certaines études laissent croire que la fabrication, la transformation et la manipulation des aliments
ainsi que les matériaux d’emballage alimentaire pourraient constituer des sources ponctuelles
potentielles de microplastiques dans les aliments (Karami et coll. 2018, ORmann et coll. 2018;
Schymanski et coll. 2018). Toutefois, a ce jour, aucune preuve scientifique concluante n’indique que les
matériaux d’emballage des aliments, lorsqu’ils sont utilisés aux fins prévues (c.-a-d. dans des conditions
normales d’utilisation), constituent une source de microplastiques dans les aliments ou I'eau
embouteillée. D’autres études sont nécessaires pour déterminer si la fabrication, la transformation
et/ou la manipulation des aliments ainsi que les matériaux d’emballage des aliments peuvent contribuer
aux concentrations de microplastique dans les aliments.

La majorité des données sur la présence de microplastiques dans les aliments se rapportent a des
analyses effectuées a I'échelle internationale et, sauf indication contraire, il ne s’agit pas de données
propres au Canada. La plupart des études se sont concentrées sur |’étude de la teneur en
microplastiques des fruits de mer, en particulier le poisson et les mollusques péchés dans des milieux
marins non canadiens (EFSA 2016; FAO 2017; Lusher et coll. 2017; Barboza et coll. 2018; Toussaint et
coll. 2019).

Les données qui concernent d’autres espéeces animales qui peuvent étre consommeées dans le cadre du
régime alimentaire des peuples autochtones sont résumées a la section 6. Il convient de noter que les
recherches existantes s’arrétent a I'identification des macroplastiques et des microplastiques du point
de vue de la santé animale. On ne prévoit pas que la consommation de tractus gastro-intestinal, qui
contiendraient probablement la plus grande quantité de microplastiques chez les mammiféres marins,
les poissons et les oiseaux de mer, soit une source importante d’aliments traditionnels. Par exemple,
selon 'Enquéte sur la santé des Inuits, parmi les aliments traditionnels les plus souvent consommés
figurent la chair et certains organes de divers mammiféres, oiseaux et poissons, mais I'Enquéte
n’indique pas que le tractus Gl est habituellement consommé (Egeland et CINE 2010a,b,c). Il est
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nécessaire de mener des recherches afin de quantifier la présence de microplastiques dans les tissus et
organes d’animaux qui sont généralement ingérés.

Bien que certaines études examinées par des pairs fassent état de la présence de microplastiques dans
certains aliments, elles ne confirment pas que les particules sont du plastique, car la méthodologie
employée reposait sur une inspection visuelle ou une coloration grossiére (Mathalon et Hill 2014;
Desforges et coll. 2015; Lachenmeiser et coll. 2015; Liebezeit et Liebezeit 2013, 2014, 2015; Rochman et
coll. 2015; Wéjcik-Fudalewska et coll. 2016; Karlsson et coll. 2017 Kosuth et coll. 2018; Renzi et coll.
2018). Compte tenu de l'incertitude qui plane quant a la question de savoir si les particules signalées
dans ces études sont, en fait, des microplastiques, ces résultats ne sont pas examinés plus en détail dans
le présent rapport.

Les données existantes sur la présence de microplastiques dans les aliments, y compris I'eau
embouteillée, sont résumées ci-dessous et plus de détails sont fournis a I'annexe C.

Poissons et crustacés

La présence de microplastiques dans le tractus gastro-intestinal de plus de 150 espéeces de poissons est
bien établie. La teneur en microplastiques varie de 0 a 20 microplastiques par poisson et la taille, de

130 um a 5 mm (Lusher et coll. 2013; Campbell et coll. 2017; EFSA 2016; FAO 2017; Barboza et coll.
2018; Hantoro et coll. 2019; Liboiron et coll. 2018, 2019; Slootmaekers et coll. 2019; Toussaint et coll.
2019). On dispose de beaucoup moins d’information sur la présence de microplastiques dans les
muscles des poissons, a savoir les tissus des poissons osseux qui sont généralement consommeés (Karami
et coll. 2017a; Abbasi et coll. 2018; Akhbarizadeh et coll. 2018). L'information existante indique que les
concentrations de microplastiques dans les tissus musculaires sont inférieures a ce qui a été rapporté
dans le tractus gastro-intestinal des poissons osseux. La majorité des échantillons de poissons entiers (y
compris les tissus musculaires et les visceres) achetés dans des marchés locaux en Malaisie ne
contenaient pas de microplastiques. Dans le peu d’échantillons qui contenaient des microplastiques, les
concentrations variaient de 1 a 3 microplastiques par poisson (Karami et coll. 2017a). Inversement, des
microplastiques ont été détectés dans tous les échantillons de poisson frais analysés provenant du

golfe Persique a des concentrations oscillant entre 3,1 et 4,6 microplastiques par poisson (Abbasi et coll.
2018) ou encore de 0,57 a 1,85 microplastique par gramme de tissu musculaire (Akhbarizadeh et coll.
2018). La plupart des microplastiques avaient une taille supérieure a 100 um, les fragments et les fibres
étant la particule prédominante dans les tissus musculaires des poissons (Abbasi et coll. 2018;
Akhbarizadeh et coll. 2018).

Des microplastiques ont été détectés chez un certain nombre d’especes comestibles de mollusques,
notamment des moules, des myes, des huitres, des pétoncles et des escargots (Barboza et coll. 2018;
Toussaint et coll. 2019). L'espece de mollusque la plus couramment étudiée est la moule bleue, qui
contient de 0 a 10 microplastiques par moule ou de 0,2 a 2,9 microplastiques par gramme de chair (De
Witte et coll. 2014; Van Cauwenberghe et Janssen 2014; Li et coll. 2015, 2018a; Van Cauwenberghe et
coll. 2015; Catarino et coll. 2018; Toussaint et coll. 2019). Des concentrations similaires de
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microplastiques ont été signalées chez les myes, les huitres, les pétoncles et les escargots (Van
Cauwenberghe et Janssen 2014; Li et coll. 2015; Naji et coll. 2018; Su et coll. 2018; Hantoro et coll.
2019). Les fibres et les fragments étaient les formes les plus couramment détectées, leur taille variant
de 5 um a 4,7 mm (EFSA 2016; FAO 2017; Catarino et coll. 2018; Li et coll. 2018a; Naji et coll. 2018; Su et
coll. 2018). La concentration de microplastiques détectée dans les moules varie. Des concentrations plus
élevées de microplastiques sont observées dans les tissus de moules péchées dans des eaux ou les
concentrations environnementales de microplastiques sont plus élevées (EFSA 2016; Li WC et coll. 2016;
FAO 2017; Hantoro et coll. 2019).

Les données sur la présence de microplastiques dans les crustacés sont extrémement limitées. La teneur
moyenne en microplastiques des crevettes tigrées vertes prélevées dans le golfe Persique était de

7,8 microplastiques par individu (tissu musculaire et exosquelette combinés). Des fragments filamenteux
mesurant de 100 a 250 um étaient le type le plus abondant de microplastique (Abbasi et coll. 2018).
Inversement, la présence de microplastiques a été observée dans le tube digestif, la téte et les branchies
de crevettes grises entiéres, mais non dans le tissu musculaire abdominal de crevettes grises
décortiquées et péchées dans la mer de Clyde (Devriese et coll. 2015). Des microplastiques ont
également été trouvés dans les intestins de homards a des concentrations allant jusqu’a 0,80 mg par
individu, les fibres étant la forme la plus fréquemment observée (Murray et Cowie 2011; Welden et
Cowie 2016).

Autres aliments

On a également fait état de la présence de microplastiques dans un tres petit nombre d’autres aliments,
dont le miel, le sucre, la biére et le sel (EFSA 2016; Peixoto et coll. 2019; Toussaint et coll. 2019). Selon
une étude, la majorité des fibres présentes dans les échantillons de miel étaient des fibres cellulosiques
d’origine naturelle, et la spectroscopie a confirmé qu’une infime partie de ces fibres est du PET.
Toutefois, la quantité de fibres de PET n’a pas été déclarée (Mihlschlegel et coll. 2017). Les autres
études sur le miel et toutes les études sur le sucre et la biere ont utilisé une méthode de coloration non
spécifique pour identifier les particules dans les aliments et on n’a donc pas été en mesure de confirmer
que ces particules sont du plastique, dans tous les cas (Liebezeit et Liebezeit 2013, 2014, 2015;
Lachenmeier et coll. 2015; Kosuth et coll. 2018).

Une étude récente sur les microplastiques dans le sel a révélé que leur présence dans les sels
commerciaux était courante, bien que les concentrations de microplastique varient considérablement
selon 'origine et le type de sel (Peixoto et coll. 2019). Les sels marins contenaient les concentrations les
plus élevées de microplastiques, oscillant de 0 a 19 800 microplastiques par kilogramme de sel (Yang et
coll. 2015; Iniguez et coll. 2017; Karami et coll. 2017b; Glindogdu 2018; Kim et coll. 2018; Renzi et
Blaskovi¢ 2018; Seth et Shriwastav 2018). Les concentrations de microplastique dans les sels de lac, de
roche ou de puits étaient beaucoup plus faibles, variant de 0 a 800 microplastiques par kilogramme de
sel et de 0 a 204 microplastiques par kilogramme de sel, respectivement (Yang et coll. 2015; Ifiiguez et
coll. 2017; Karami et coll. 2017b; Gindogdu 2018; Kim et coll. 2018). Dans la plupart des études sur le
sel, les microplastiques de taille inférieure a 500 um représentaient la plus grande proportion des
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microplastiques détectés, les fragments et les fibres étant les microplastiques les plus abondants, sans
égard au type de sel (Yang et coll. 2015; Ifiiguez et coll. 2017; Karami et coll. 2017b; Gindogdu 2018;
Kim et coll. 2018; Renzi et Blaskovi¢ 2018; Seth et Shriwastav 2018).

Eau embouteillée

Quelques études ont évalué la présence de microplastiques dans I’eau embouteillée (Wiesheu et coll.
2016; Kosuth et coll. 2018; Mason et coll. 2018; OBmann et coll. 2018; Schymanski et coll. 2018;
Zuccarello et coll. 2019). Dans une étude, des microplastiques ont été détectés dans 93 % des
échantillons d’eau embouteillée achetés a 19 endroits dans neuf pays autres que le Canada, avec une
concentration moyenne de 10,4 microplastiques de taille supérieure ou égale a 100 um par litre (Mason
et coll. 2018). Le nombre de particules dans la plage de tailles de 6,5 a 100 um a été déclaré. Cependant,
les analyses spectroscopiques n’ont pas été effectuées a cette plage de taille et, par conséquent, n’ont
pu confirmer que ces particules sont des plastiques (Mason et coll. 2018).

Les concentrations de microplastiques varient selon le type de bouteille (plastique, verre ou carton a
boissons) et les conditions d’utilisation prévues (bouteilles a usage unique ou a usage multiple)
(ORmann et coll. 2018; Schymanski et coll. 2018). Les concentrations les plus élevées de microplastiques
ont été signalées dans I'eau de bouteilles en plastique a usages multiples plus anciennes, suivies des
bouteilles en verre, des nouvelles bouteilles en plastique a usages multiples, des bouteilles en plastique
a usage unique et des emballages en carton de boissons (OBmann et coll. 2018;Schymanski et coll.
2018). La taille d’environ 78 % a 98 % des microplastiques détectés dans les échantillons d’eau
embouteillée se chiffrait entre 1 et 5 um et une proportion de moins de 7 % des microplastiques
mesurait plus de 10 um (ORBmann et coll. 2018). La source ponctuelle des microplastiques de I'eau
embouteillée est encore inconnue et la variation des concentrations de microplastique signalée ne
semble pas étre corrélée au seul type de bouteille. Cela donne a penser que I'origine de certains
microplastiques dans I'eau embouteillée peut étre environnementale (c.-a-d. qu’elles proviennent de
I’eau et de I'air a la source apreés la formation de microplastiques secondaires dans I’environnement).

5.2.2 Présence dans I'’eau potable

Un nombre limité d’études ont mesuré les microplastiques dans |I’eau du robinet, et un nombre encore
plus petit est jugé fiable en raison de problemes liés aux mesures d’assurance qualité (OMS 2019). Les
concentrations moyennes de microplastiques dans I’eau du robinet varient de 0,0007 a 628 particules/L
(OMS 2019), et des microplastiques aussi petits que 1 um dans 'eau potable ont été mesurés
(Pivokonsky et coll. 2018). En raison des limites des techniques de détection existantes, aucune
information n’est disponible sur la présence de particules d’une taille inférieure a 1 um. Les principaux
types de polymeéres détectés étaient le PET et le PP et ils se présentaient sous forme de fibres et de
fragments (OMS 2019).

Dans une étude commandée par I'OMS, Koelmans et coll. (2019) ont passé en revue 50 études sur les
microplastiques dans I'eau du robinet, I'eau embouteillée et I'’eau douce. Au moins un des
neuf éléments critiques de I'assurance de la qualité était absent de la majorité des études (Koelmans et
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coll. 2019). Plus précisément, les auteurs ont relevé des incertitudes quant aux concentrations mesurées
dans bon nombre de ces études et ont conclu que toute information présentée sur la présence de
microplastiques dans I'eau doit étre interprétée en fonction de ces connaissances. Les études
pertinentes sur les microplastiques dans I’eau du robinet et I'eau douce sont résumées ci-dessous. Voir
la section 5.2.1 pour un examen des études pertinentes sur I'eau embouteillée.

Pivokonsky et coll. (2018) ont examiné les eaux de surface brutes et I’eau potable traitée provenant de
trois stations de traitement d’eau potable (STEP) dans des zones urbaines de la République tcheque
pour y déceler les microplastiques. Des échantillons d’eau potable ont été analysés par microscopie
électronique a balayage (MEB), par IRTF et par spectroscopie Raman. Les résultats de cette analyse
quantitative ont indiqué des concentrations moyennes de 338, 443 et 628 particules/L pour I'eau
potable a chacune des stations respectives, les microplastiques dont la taille est inférieure a 10 um
représentant jusqu’a 95 % des particules retenues. Bien que 12 matiéres différentes aient été
identifiées, le PET et le PP se sont avérés étre les microplastiques prédominants dans |'eau traitée
recueillie dans deux des stations, tandis que le PP et le PE étaient les plus abondants dans l'eau traitée
recueillie dans la troisieme station. Parmi les limites qui peuvent moduler la qualité et la fiabilité
globales de cet ensemble de données, mentionnons I’'emploi de petits volumes d’échantillons et
I’absence de mesures suffisantes pour contrdler la contamination de fond (c.-a-d. essuyer les surfaces et
travailler dans des conditions d’air pur) (Koelmans et coll. 2019).

Strand et coll. (2018) n’ont pas mesuré de concentrations importantes de microplastiques dans I’'eau du
robinet prélevée a 17 endroits différents au Danemark et provenant des eaux souterraines. Les
échantillons ont été examinés visuellement par stéréomicroscopie pour déceler toutes les particules
apparentées a des microplastiques mesurant plus de 100 um. La concentration d’un seul échantillon a
été déclarée au-dessus du seuil de détection (SD) de 0,58 particule/L, a 0,6 particule/L. L’analyse
chimique par IRTF a révélé que, parmi les particules présentant les propriétés de microplastiques,
seulement 3 % en étaient bel et bien. Le reste a été qualifié de matiere semblable a la cellulose (76 %),
ayant un faible spectre (10 %), ayant un spectre inconnu (7 %) ou une matiére semblable a une protéine
(4 %). Le PP, le PS et le PET étaient les polymeéres déclarés. Etant donné la trés faible concentration de
chaque type de polymere plastique décelée dans les échantillons d’eau du robinet, les auteurs
déconseillent de tirer des conclusions sur I'origine de la contamination plastique. D’autres échantillons
d’eau du robinet ont été prélevés pour étudier la présence de microplastiques plus petits, soit de 10 a
100 um, et des analyses chimiques ont été effectuées par IRTF. Seule une concentration de

0,8 particule/L a été déclarée au-dessus du SD de 0,3 particule/L, sous forme de fragments constitués de
PP, PET, d’acrylonitrile-butadiene et de PU. Malgré les faibles volumes d’échantillons employés dans
cette étude, les données présentées figurent parmi les études les plus fiables sur la présence des
microplastiques dans I'eau potable (OMS 2019).

Dans une étude sur I'’eau du robinet provenant de I'épuration des eaux souterraines dans le nord-ouest
de I'Allemagne, Mintenig et coll. (2019) ont étudié I'abondance des microplastiques a différents endroits
de la chaine d’approvisionnement en eau potable. Les particules ont été caractérisées a I'aide de
I'imagerie par IRTF, et des microplastiques mesurant jusqu’a 20 um ont été relevés. Les résultats ont
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révélé une faible contamination de I’eau du robinet par des microplastiques provenant des eaux
souterraines, les concentrations dans I'eau brute et I'eau potable variant de 0 a 7 x 1073 particule/L et la
moyenne étant de 0,7 x 103 particule/L. Les microplastiques identifiés étaient de petits fragments
mesurant entre 50 et 150 um, les principaux types de polymeres identifiés étant le polyester, le PVC, le
PE, le PA et la résine époxy. Bien que certains éléments de I'assurance de la qualité soient lacunaires
dans cette étude (comme I'utilisation de conditions d’air pur et I'absence de contréles positifs
(Koelmans et coll. 2019), I'OMS lui a attribué la note la plus élevée de toutes les études sur I'eau du
robinet lorsqu’elle a été évaluée selon des critéres clés de controle de qualité (OMS 2019).

Deux études (Uhl et coll. 2018; Kosuth et coll. 2018) ont été relevées, mais elles n’ont pas été jugées
fiables en raison de I'incertitude qui plane sur la capacité des méthodes employées d’identifier les
particules en plastique. Dans une étude, aucune particule n’a été observée dans I’eau traitée ou
distribuée dans 24 stations de traitement de I’eau en Norvege (Uhl et coll. 2018). Dans une autre étude,
Kosuth et coll. (2018) ont évalué des particules synthétiques dans I’eau du robinet de 14 pays répartis
dans cing continents et ont trouvé des particules dans 81 % des échantillons, le type le plus abondant
étant les fibres. Les concentrations allaient de 0 a 61 particules/L, avec une moyenne globale de

5,45 particules/L.

Enfin, il est possible qu’une contamination par les microplastiques se produise dans la chaine
d’approvisionnement d’eau par suite de I'abrasion des conduites d’eau contenant des matériaux
plastiques ou par des filtres a membrane faits de polymeéres (Novotna et coll. 2019). D’autres recherches
sont nécessaires pour étudier cette possibilité.

5.2.3 Traitement de I'eau potable

Les stations de traitement de I'eau constituent une barriére contre I'introduction de microplastiques
d’origine hydrique dans I’eau potable. La documentation actuelle, bien que limitée, montre que le
traitement de I'eau potable peut étre efficace pour éliminer les microplastiques. Cependant, étant
donné I'absence de méthodes normalisées pour quantifier les microplastiques dans I'eau, des
recherches supplémentaires sont nécessaires dans ce domaine (Novotna et coll. 2019).

Le traitement de I'’eau potable se fait généralement par clarification ou par des procédés faisant appel a
des membranes. Les procédés de clarification sont les méthodes les plus couramment utilisées pour
éliminer les particules de I’eau potable et font intervenir des techniques comme la coagulation, la
floculation, la flottation et/ou la filtration (Novotna et coll. 2019). Les procédés membranaires font
intervenir des membranes de diffusion (p. ex., osmose inverse) ou des membranes poreuses (p. ex.,
microfiltration, ultrafiltration). Les membranes de diffusion ne laissent passer que les substances
dissoutes (comme les ions et certaines substances dissoutes), tandis que les membranes poreuses ne
laissent passer que les particules d’une certaine taille (Crittenden et coll. 2012). Comme la plupart des
microplastiques observés ont une taille supérieure au seuil des pores des membranes (c.-a-d. 0,1, 0,01
et 0,001 um pour la microfiltration, I'ultrafiltration et la nanofiltration respectivement), les membranes
poreuses peuvent étre trés efficaces pour éliminer les microplastiques (Crittenden et coll. 2012). Par
exemple, une étude en laboratoire de Ma et coll. (2018) a fait état d’une élimination compléte des
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microplastiques de PE par une membrane d’ultrafiltration. Le type de procédé de traitement de I'eau
potable peut influer sur 'efficacité des stations a éliminer les microplastiques. Toutefois, d’autres
recherches sont nécessaires pour optimiser le traitement de I'eau potable pour les microplastiques.
Pivokonsky et coll. (2018) ont observé des taux d’élimination des microplastiques de 70 % a 82 % pour
trois stations utilisant la coagulation, la clarification et la filtration classiques. Dans une étude utilisant
I’eau souterraine, Mintenig et coll. (2019) n’ont trouvé aucune différence significative entre I'eau de
source et I'eau traitée, bien que les concentrations de microplastique étaient tres faibles dans I'eau de
source et I'eau traitée, variant de 0 a 0,007 particule/L (Mintenig et coll. 2019).

Les propriétés des microplastiques (p. ex., la taille, la forme et les propriétés de surface), ainsi que les
propriétés de I'eau (p. ex., le pH et la teneur en matiere organique) peuvent également influer sur
|’efficacité de I'élimination des microplastiques pendant différents procédés de traitement. Comme les
microplastiques sont hydrophobes, il peut y avoir adsorption de matiéres organiques a la surface des
particules, ce qui peut empécher leur agrégation et donc rendre la séparation plus difficile (Napper et
coll. 2015; Koelmans et coll. 2016). Les forces hydrauliques peuvent également décomposer les gros
agrégats ou les particules elles-mémes, créant ainsi des particules plus petites qui peuvent ne pas étre
éliminées aussi facilement pendant le processus de clarification (Jarvis et coll. 2005). Ma et coll. (2018)
ont constaté que si le pH et la turbidité de I'’eau avaient peu d’effet sur I'efficacité d’élimination des
microplastiques, les microplastiques eux-mémes peuvent en fait influencer la turbidité de I'’eau, pour
peu que les concentrations soient suffisantes.

6. Effets sur la santé de I'’environnement

Cette partie passe en revue les données sur les effets des macroplastiques et des microplastiques sur les
récepteurs environnementaux. Chaque sous-partie débute par une discussion sur la présence de
macroplastiques et de microplastiques dans le biote qui est suivie par un résumé de leurs effets.

6.1 Macroplastiques

La pollution par les plastiques peut avoir des effets divers sur les organismes et leur habitat, en fonction
de la taille et du type de plastiques, ainsi que du niveau d’organisation biologique (Werner et coll. 2016).
En 2016, le Secrétariat de la Convention sur la diversité biologique a déclaré que 817 espéces marines
avaient été touchées d’une fagon ou d’une autre par des détritus marins (CBD 2016). Ce nombre
représente une hausse de 23 % par rapport au résultat de I'évaluation réalisée quatre ans plus tot,
laquelle avait également permis de constater que les plastiques comptaient pour plus de 80 % des
détritus marins (CBD 2012, idem 2016). Une analyse de 340 publications scientifiques portant

sur 693 especes a permis d’observer qu’a I’échelle de la planéte, 92 % des interactions répertoriées
entre les détritus et les espéces avaient un lien avec la pollution plastique (Gall et Thompson, 2015).

Rochman et coll. (2016) ont effectué I'analyse approfondie des publications scientifiques primaires
(283 articles) sur les détritus marins (y compris la pollution par les plastiques a I’échelle macroscopique
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et microscopique) parues avant 2013. lls ont compilé les effets percus et prouvés des détritus qu’ils ont
ensuite classifiés en fonction du niveau d’organisation biologique : intraorganisme, organisme, et
population et assemblage. Les détritus microscopiques (définis dans cette étude comme ceux dont la
taille est inférieure a 1 mm) comptaient pour 71 % des effets démontrés, tandis que les détritus
macroscopiques (définis dans cette étude comme ayant une taille supérieure a 1 mm) comptaient pour
29 % des effets démontrés. Une ventilation plus poussée de ces effets en fonction du niveau
d’organisation biologique montre que la majorité des effets démontrés des détritus de taille
macroscopique sont survenus au niveau intraorganique, les effets les plus courants étant observés dans
les tissus (p. ex., inflammation ou lacérations) et dans les organes (p. ex., mauvais fonctionnement).
Parmi les effets intraorganiques démontrés, 78 % étaient dus a des détritus microscopiques et, parmi
ceux-ci, 74 % étaient uniguement dus aux plastiques. Les autres effets démontrés comprennent
notamment des effets sur les cellules (p. ex., nécrose et viabilité), les organes (p. ex., changement de
taille et lésions) et les macromolécules (p. ex., protéines et dommages a I’ADN). Tous ces effets
démontrés des détritus macroscopiques provenaient de la pollution par les plastiques. Les autres effets
démontrés visaient les organismes ou les populations. Le principal effet observé chez les organismes
était la mort d’individus, tandis qu’au niveau des populations, le principal effet observé touchait les
assemblages (c.-a-d. des changements sur les plans de 'abondance ou de la diversité du biote). Les
articles les plus souvent signalés comme causant un effet étaient les engins de péche abandonnés ou
perdus, ou d’autres articles en plastique, comme des cordes, des sacs, des pailles ou des fragments
dégradés.

Les effets négatifs de la pollution par les macroplastiques sont les enchevétrements, I'ingestion et les
répercussions sur l'intégrité de I’habitat (Gall et Thompson 2015; Rochman et coll. 2016; Werner
et coll. 2016).

6.1.1 Enchevétrement

Des macroplastiques tels les cordes, filets, colliers de serrage, sacs, bandes et anneaux d’emballage
(prévus pour les cannettes) ainsi que d’autres articles formant des filaments peuvent causer des
enchevétrements (Werner et coll. 2016). Probablement en raison de sa grande visibilité,
I’enchevétrement est I'incidence la plus fréquemment citée (Werner et coll. 2016). Par exemple, Gall et
Thompson (2015) ont signalé des cas d’enchevétrement touchant 30 896 individus de 243 especes. Plus
des trois quarts (79 %) de ces cas avaient provoqué des dommages directs aux individus ou leur
mortalité, et la majorité de ces cas était le fait de cordes ou de filets en plastique. De plus, Rochman et
coll. (2016) ont constaté que I'enchevétrement causait 29 % des effets démontrés au niveau de
I’organisme. Les animaux les plus touchés étaient les invertébrés marins (75 espéces), les oiseaux marins
(49 espéces), les poissons (27 espéces) et les mammiféres marins (10 espéces).

Les cas d’enchevétrement dans I'environnement marin sont souvent dus a la « péche fantdéme », qui
survient quand des engins de péche perdus, abandonnés ou rejetés continuent de capturer des poissons
dans I'océan ou sur le fond marin (Hallanger et Gabrielsen 2018, PAME 2019). Dans I’Arctique, des
oiseaux marins morts, des rennes du Svalbard (Rangifer tarandus platyrhynchus) vivants ou morts et des
phoques ont été trouvés enchevétrés dans de vieux engins de péche (Hallanger et Gabrielsen 2018). De
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plus, Page et coll. (2004) ont dénombré en 2002 un taux d’enchevétrement des lions de mer australiens
(Neophoca cinerea) de 1,3 % et d’otaries a fourrure de Nouvelle-Zélande (Arctocephalus forsteri) de

0,9 %. Ces taux comptent parmi les plus élevés a avoir été signalés pour des pinnipedes. Les auteurs ont
estimé qu’en Australie 1478 phoques meurent chaque année a la suite d’'un enchevétrement. Good et
coll. (2007) ont récupéré 494 filets de péche abandonnés a Puget Sound et dans les détroits du Nord-
Ouest, le long de la cote de Washington, aux Etats-Unis. Dans I'ensemble, 74 % des 7 539 organismes qui
étaient emmélés dans les filets abandonnés étaient morts, y compris les invertébrés et les vertébrés
marins, dont 71 % et 96 % étaient morts, respectivement. Les 123 oiseaux et 16 mammiferes, dont des
phoques communs, des otaries de Californie et un marsouin commun, ont tous été retrouvés morts. En
outre, Ryan (2018) a examiné les données mondiales et a signalé I'’enchevétrement d’individus de

265 espéeces d’oiseaux dans des articles en plastique ou d’autres matieres synthétiques. On a déterminé
que les engins de péche étaient la cause d’enchevétrement pour 83 % des espéces.

Votier et coll. (2011) ont examiné I'utilisation de macroplastiques comme matériel de nidification par les
fous de Bassan (Morus bassanus) de I'lle Grassholm, au Pays de Galles, et ont évalué les cas
d’enchevétrement connexes. Les nids contenaient en moyenne 469,9 g en poids sec de plastique, et le
matériau de préférence était la corde synthétique. Les auteurs ont estimé qu’en moyenne, 65,6 oiseaux
sont enchevétrés chaque année et qu’en majorité, ils sont des oisillons devenus matures.

Les grands articles de plastiques, comme les sacs, les feuilles et les pellicules, peuvent également couvrir
les végétaux, les éponges et les coraux ce qui nuit a leurs échanges gazeux et a leur capacité de
photosynthese (Werner et coll. 2016). Connu sous le nom d’étouffement, ce phénomeéne peut entrainer
la mort des organismes touchés (Kiihn et coll. 2015). Rochman et coll. (2016) ont conclu que
I’étouffement avait causé 8 % des morts (effets sur les organismes). L’étouffement par des plastiques
peut également donner lieu a des effets sublétaux chez ces organismes. Pour étudier les effets de
I’étouffement sur les coraux d’eau froide, Chapron et coll. (2018) ont recouvert des Lophelia pertusa
avec des morceaux de PEBD mesurant 10 x 10 cm pour représenter les fragments de sacs en plastique
qui recouvrent des polypes en milieu marin. lls ont observé une diminution des taux de croissance de
3,59 mm/année dans des conditions contrdlées en aquarium a 2,51 mm/année dans le groupe d’essai
exposé a des macroplastiques. Les plastiques pourraient constituer des obstacles physiques a
I"alimentation et ainsi nuire a I'acquisition d’énergie et a la croissance. De plus, apres sept jours, le
niveau d’activité dans les coraux exposés a des macroplastiques était 11 % inférieur a celui des coraux
témoins. Toutefois, I'activité était améliorée apres 20 jours, ce qui, de I'avis des auteurs, pourrait
constituer une réaction physiologique d’adaptation pour accroitre I'efficacité de capture ou le
mécanisme pour composer avec un faible apport en oxygéne a long terme (Chapron et coll. 2018).
L’exposition a des macroplastiques a également donné lieu a une diminution notable des taux
d’alimentation tout au long des expériences.

De méme, Qi et coll. (2018) ont noté que I'exposition de sols a des pellicules de plastique (1 % en poids)
avait de faibles effets sur la croissance du blé (Triticum aestivum). Les pellicules de paillis plastique,
constituées de 37,1 % de pullulane (un polysaccharide), de 44,6 % de PTE et de 18,3 % de
poly(téréphtalate de butyléene) PBT montraient des effets négatifs sur la croissance du blé qui étaient
supérieurs a ceux du paillis de PE. Les auteurs ont noté que cela pourrait s’expliquer par la présence de

56



PTE et de PTB dans le paillis. En effet, Qi et coll. (2018) ont montré que ces deux composés avaient des
effets négatifs plus importants que le PEBD sur les systemes sol-plantes. Toutefois, I'exposition aux deux
types de pellicules a inhibé la croissance du blé aux plans de la hauteur du blé au 40¢ jour et
I"augmentation de la biomasse de blé aprés deux mois. Les plants dans les deux traitements de paillis
plastique présentaient également moins de feuilles, une surface foliaire moins grande et des tiges plus
minces.

6.1.2 Ingestion

L'ingestion de plastique constitue une autre voie potentielle d’effets nocifs. Elle peut étre intentionnelle
(p. ex., quand un organisme consomme des matieres plastiques plutot que ses aliments) ou non
intentionnelle (p. ex., quand les prédateurs dévorent des proies qui ont ingéré du plastique). Les espéces
qui s’alimentent par filtration et les détritivores sont particulierement sujets a I'ingestion non
intentionnelle (Werner et coll. 2016).

Macali et coll. (2018) ont détecté des macroplastiques de PE dans la cavité gastrovasculaire

de 2 des 20 méduses Pelagia noctiluca qu’ils ont prélevées dans la mer Méditerranée. Dans cette méme
mer, Bernardini et coll. (2018) ont échantillonné 139 requins bleus (Prionace glauca) une espéce classée
par I'Union internationale pour la conservation de la nature comme étant « en danger critique » dans le
bassin méditerranéen. Sur les 95 requins bleus adultes examinés qui avaient un estomac plein, 24
avaient ingéré du plastique. Les auteurs ont également constaté que les juvéniles ingéraient plus
fréquemment du plastique. De plus, les macroplastiques comptaient pour plus de 70 % de tous les
morceaux de plastique. Les articles en plastique ingérés avaient la forme de feuilles (72,38 %), mais aussi
de fragments (18,10 %) et de filaments (5,71 %). Le polymere le plus fréquent était le PE.

Rummel et coll. (2016) ont analysé la présence de matiéres plastiques dans le tractus gastro-intestinal
de morues (Gadus morhua), de flets communs (Platichthys flesus), de limandes communes

(Limanda limanda), de harengs de I’Atlantique (Clupea harengus) et de maquereaux (Scomber scombrus)
péchés dans la mer du Nord et la mer Baltique. Parmi les 290 poissons examinés, 16 avaient ingéré des
microplastiques (environ 74 %) ou des macroplastiques (environ 26 %). Parmi les poissons capturés par
Murphy et coll. (2017) dans des eaux marines écossaises, 47,7 % des poissons cotiers et 2,4 % des
poissons hauturiers (c.-a-d. 29,7 % [n = 63] des poissons échantillonnés) avaient des macroplastiques et
des microplastiques dans leur tractus gastro-intestinal. Le nombre moyen de morceaux de plastique
compté par poisson était de 1,8 et le PA était le polymere le plus fréquent. Choy et Drazen (2013) ont
aussi trouvé des matiéres plastiques dans I'estomac de sept espéces différentes de poissons pélagiques
du centre de la gyre océanique subtropicale du Pacifique Nord, nombre de ces matieres étaient des
macroplastiques.

Schuyler et coll. (2014) ont effectué une analyse de I'ingestion de plastique a I’échelle mondiale par
diverses especes de tortues de mer et ont constaté que les plastiques étaient les polluants anthropiques
les plus souvent ingérés. Plot et Georges (2010) ont fait état de I'observation en mer d’une tortue luth
adulte qui avait expulsé 2,6 kg de plastique, principalement en sacs et en fragments. Du plastique a
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également été trouvé dans des tortues vertes (Chelonia mydas) par Ozdilek et coll. 2006, et
Stamper et coll. 2009.

Lusher et coll. (2015b) ont étudié trois baleines a bec de True (Mesoplodon mirus), deux adultes et un
juvénile, échouées en Irlande. L'analyse du contenu de leur estomac et de leurs intestins a révélé que les
adultes semblaient avoir ingéré des macroplastiques, mais les auteurs n’ont pu déterminer si leur déces
était directement attribuable a I'ingestion de plastique (Lusher et coll. 2015b). Des détritus marins ont
également été trouvés dans I'estomac et les intestins de 26 manchots de Magellan

(Spheniscus magellanicus) morts sur les 175 (environ 15 %) recueillis de la la zone cotiere du Brésil.
Environ 58 % des déchets trouvés dans ces manchots étaient des plastiques (Brandao et coll. 2011).

Gall et Thompson (2015) ont signalé des cas d’ingestion de détritus marins chez 13 110 individus

de 208 espéces. Kiihn et coll. (2015) ont indiqué que le nombre d’espéces dont des individus ont ingéré
du plastique a augmenté d’environ 87 % entre 1997 et 2015 (de 177 a 331 espéces) et que 50,4 % des
espéces de mammiféeres marins examinées comptaient des cas d’ingestion de détritus marins, tout
comme 40,4 % des especes d’oiseaux marins et 100 % des espéces de tortues. Toutefois, les cas
d’ingestion de plastique menant a des dommages directs ou a la mort sont moins fréquents que les cas
d’enchevétrement. Gall et Thompson (2015) ont noté que seulement 4 % des cas signalés d’ingestion
avaient causé des dommages directs ou la mort. En comparaison, Rochman et coll. (2016) ont constaté
que 63 % des cas de mortalité étaient dus a I'ingestion de détritus marins. Plus particulierement, des
effets démontrés d’une ingestion ont été observés chez des mammiféres marins (deux espéeces), des
tortues de mer (une espéce), des oiseaux marins (une espéce) et des invertébrés marins (deux especes).

L'ingestion de plastique par des organismes a des conséquences avérées et différentes voies sont en
cause. Les écrits scientifiques actuels montrent que les effets nocifs les plus évidents de I'ingestion de
plastique sont I'obstruction du systeme intestinal causant I'interruption de I’alimentation qui méene a
I'inanition. Par exemple, I'estomac d’une dorade coryphene (Coryphaena hippurus) capturée dans la
région équatoriale de I’Atlantique Ouest contenait un grand bol en plastique de 99,57 cm?

(Menezes et coll. 2019). Des chercheurs ont suggéré que le bol avait probablement bloqué I'appareil
digestif du poisson et empéchait celui-ci de se nourrir. Pierce et coll. (2004) font mention de I'ingestion
de plastique par un fou de Bassan male (Morus bassanus) et un puffin majeur femelle (Puffinus gravis)
entrainant chez ces deux oiseaux, I'obstruction du pylore, empéchant I'alimentation puis causant leur
mort par inanition. Le fou de Bassan male présentait également des ulcérations prés de son pylore qui
correspondaient exactement a la forme du couvercle de bouteille trouvé dans son cesophage et qui
seraient survenues apres le délogement du couvercle dans le gésier de |'oiseau.

Les plastiques ingérés peuvent également endommager les organes et le systeme intestinal.

Branddo et coll. (2011) ont observé un manchot de Magellan (Spheniscus magellanicus) mort dont
I’estomac avait été perforé par une paille en plastique. Jacobsen et coll. (2010) ont réalisé un examen
post-mortem de deux cachalots (Physeter macrocephalus) : les deux cétacés avaient des filets, des fils a
péche et des articles en plastique, comme des sacs, dans leur estomac. Les auteurs ont proposé que leur
mort f(t attribuable a une surcharge gastrique, puisqu’un cachalot présentait une rupture gastrique et
que l'autre était émacié. Stamper et coll. (2009) ont observé une tortue verte (Chelonia mydas) émaciée
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flottant au large d’une plage floridienne. Elle montrait des signes de cachexie, de |éthargie, de
flottabilité accrue, de constipation opiniatre et d’anorexie. Des radiographies ont confirmé la présence
de plastique dans le tractus gastro-intestinal qui a nui au fonctionnement régulier de celui-ci. Apres le
retrait de 74 corps étrangers (y compris des ballons en latex, de la ficelle, de la corde de nylon et des
plastiques souples et durs) au moyen de lavements, la santé, 'appétit et le comportement de la tortue
se sont améliorés. Les auteurs mentionnent que cela démontre une relation de cause a effet entre
I'ingestion de plastique et la morbidité d’organismes (Stamper et coll. 2009).

6.1.3 Intégrité de I’habitat et dispersion d’organismes par les radeaux de détritus

La présence de pollution par les plastiques dans des plans d’eau peut également étre une source de
problémes pour les fonctions écosystémiques, la biodiversité et I'intégrité de I’habitat

(Werner et coll. 2016). Une hausse de la pollution par les plastiques dans les eaux de surface peut
constituer une cause de stress sur la dynamique de I’écosysteme et I'intégrité de I’habitat (CBD 2012).

Les plastiques peuvent étre des moyens de transport efficaces en raison du potentiel d’adhérence a leur
surface et de la faible densité de certains types de plastiques. lls peuvent ainsi intensifier le transport
d’organismes et d’autres matieres organiques, un phénomene appelé dispersion par radeau

(Werner et coll. 2016). Ce processus peut également mettre en jeu des matiéres naturelles comme le
bois, mais la prévalence croissante de la pollution par les plastiques dans les eaux de surface augmente
la probabilité de transport d’organismes, ce qui peut constituer une menace pour le milieu récepteur.
Gall et Thompson (2015) ont recensé 34 signalements de transport d’organismes sur des détritus
marins, y compris des emballages, des fragments et des articles intacts (en plastique ou autre). Sur

les 259 especes décrites dans ces rapports, six étaient classées comme envahissantes (c.-a-d. non
indigénes), mais les auteurs ont noté que ce nombre constitue probablement une sous-représentation
(CBD 2012, Gall et Thompson 2015). Le transport d’espéces non indigénes est une question
particulierement préoccupante puisque ces espéces peuvent avoir une incidence négative sur la
structure d’autres écosystemes bien établis en devenant des prédateurs d’espéces indigénes ou en
faisant compétition a celles-ci pour les ressources, ce qui entraine une perte de biodiversité

(Werner et coll. 2016). Les especes non indigenes peuvent également étre des vecteurs de maladies
auxquelles les especes indigenes n’ont jamais été exposées et modifier la diversité génétique au sein de
I’écosysteme. De plus, les plastiques peuvent également constituer un habitat artificiel qui favorise la
colonisation et la croissance de micro-organismes qui peuvent avoir une incidence sur I'assemblage
d’espéces (Werner et coll. 2016).

Katsanevakis et coll. (2007) ont étudié les effets des détritus marins sur I’'abondance et la structure des
communautés de la mégafaune épibenthique de la mer Egée. Ils ont montré qu’une augmentation des
détritus marins a entrainé une augmentation graduelle et marquée de I'abondance totale des espéeces et
de leur nombre et qu’elle a ainsi modifié la structure des communautés mégafauniques. Cette incidence
a été attribuée au fait que les détritus marins peuvent offrir un refuge pour les especes mobiles et
constituer un site de colonisation pour des especes sessiles qui préferent des substrats durs. Ce
changement dans la dynamique peut avoir des effets a long terme importants sur I'écosysteme, comme
la modification de la dynamique prédateurs-proies.
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6.2 Microplastiques

Il n’existe aucune méthode normalisée pour effectuer des essais sur les effets des microplastiques. A
I’heure actuelle, les concentrations de microplastiques utilisées dans les études sur les effets sont
beaucoup plus élevées que les concentrations mesurées dans I’environnement (Burns et Boxall 2018).
De plus, les études sur les effets portent sur des particules de taille beaucoup plus petite que celles
prélevées actuellement dans I’environnement (SAPEA 2019). La concentration de particules peut
également avoir une incidence sur la toxicité puisque les concentrations élevées devraient déborder les
mécanismes d’évacuation biologique et donner lieu a des réactions différentes de celles produites par
des concentrations faibles (OMS 2019). Les résultats de Pikuda et coll. (2019) indiquent que les agents
de conservation utilisés dans les formulations de plastique commercial, et non les particules de
plastique elles-mémes, pourraient étre responsables de la toxicité aigué observée pour les organismes
d’essai. Cependant, comme le lavage des particules d’essai n’est pas une pratique normalisée a I'heure
actuelle, cet élément n’a pas été pris en considération dans le critere susmentionné.

Aux fins du présent rapport, les critéres suivants sont utilisés pour sélectionner les études : I'étude
présente des détails sur les techniques d’analyse, I’étude présente les caractéristiques des plastiques
utilisés (c.-a-d. type de polymeére, taille, forme, vierge ou vieilli) et I'’étude a permis de surveiller et de
déclarer des concentrations mesurées semblables aux concentrations nominales (théoriques). Comme
pour la section Présence dans I’environnement, ces critéres qualitatifs découlent des critéres quantitatifs
présentés par Hermsen et coll. (2018) pour déterminer la qualité des études dans les rapports portant
sur l'ingestion de microplastiques par le biote. Cependant, tel que reconnu dans le présent rapport et
par Koelmans et coll. (2019), ces critéres ne constituent pas un jugement absolu de la valeur des études,
car ce ne sont pas tous les aspects des études qui pourraient étre pris en compte dans les systémes
d’évaluation. Par conséquent, si une étude présentée dans le présent rapport ne respecte pas les
critéres susmentionnés, la fiabilité serait compromise et il en serait fait mention explicitement dans le
texte. De plus, les études présentées dans cette section ont été choisies afin de couvrir divers types
d’organismes et différents effets.

6.2.1 Absorption, ingestion et excrétion

Des microplastiques ont été détectés dans de nombreuses especes, dont des invertébrés, des poissons,
des tortues, des mammiféeres et des oiseaux. En raison de I'absence de méthodes normalisées pour
guantifier leur présence dans le biote ainsi que du peu de données disponibles sur leur présence dans
les espéces canadiennes, nous avons déterminé des critéres pour la sélection d’études fiables (p. ex.,
des études qui ont utilisé une méthode d’analyse pour identifier les microplastiques). Or, nombre
d’études ne satisfont pas a ces criteres. Pour des travaux futurs, nous recommandons la création d’une
méthode normalisée de quantification des microplastiques dans le biote.

Dans leur étude, Provencher et coll. (2017) ont montré que les publications scientifiques sur I'ingestion
de macroplastiques et de microplastiques par des vertébrés marins a I’échelle mondiale s’intéressent
surtout aux oiseaux marins, mais le nombre de publications s’intéressant aux poissons, aux tortues et
aux mammiferes croit chaque année. Les fibres et les fragments sont les types de microplastiques les
plus fréquemment retrouvés dans des organismes (Burns et Boxall 2018). Par exemple,
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Beer et coll. (2018) ont visuellement détecté des microplastiques dans 20 % des 814 poissons de la mer
Baltique gu’ils ont étudiés, et 93 % de ces microplastiques étaient des fibres. Collicutt et coll. (2019) ont
établi par microscopie optique que plus de 90 % des microplastiques détectés dans des saumons
quinnats (Oncorhynchus tsawytscha) juvéniles étaient des fibres.

Comme pour les macroplastiques, plusieurs facteurs ont une incidence sur I'absorption et I'ingestion de
microplastiques par des organismes. Dans des études menées en laboratoire, Scherer et coll. (2017) ont
montré que I'exposition simultanée de Daphnia magna a des microplastiques et a des algues entrainait
une diminution importante de leur ingestion de microplastiques. Weber et coll. (2018) ont montré que
la concentration d’exposition et I’dge avaient une incidence sur la charge corporelle en microplastiques
de I'amphipode d’eau douce Gammarus pulex. La sélectivité du biote sur le plan de I'alimentation est
également percue comme étant un facteur déterminant dans le contexte de I'ingestion de
microplastiques : les organismes filtreurs non sélectifs sont plus susceptibles d’absorber directement
des microplastiques, alors que les organismes plus spécialisés absorbent des microplastiques de maniére
indirecte, c’est-a-dire par I'intermédiaire des proies qui en avaient ingérés (Scherer et coll. 2018). Plus
bas, nous aborderons en détail I'absorption de microplastiques par I'ingestion de proies. Certains cas
publiés d’ingestion sont décrits ci-dessous, avec des exemples en provenance du Canada et d’autres

pays.

Liboiron et coll. (2019) ont étudié le tractus gastro-intestinal de trois espéces de poissons de
consommation courante a Terre-Neuve : la morue (Gadus morhua), le saumon atlantique (Salmo salar)
et le capelan (Mallotus villosus). La fréquence des cas d’ingestion de macroplastiques et de
microplastiques par le saumon atlantique et le capelan était de 0 % chez les spécimens capturés entre
2015 et 2016 (un total de 419 poissons). Parmi les morues examinées au cours de la méme période, la
fréquence des cas d’ingestion de plastique était de 1,68 %. Ces résultats concordent avec ceux d’une
publication antérieure de Liboiron et coll. (2018) qui avaient étudié 134 merlus argentés

(Merluccius bilinearis) de la cote sud de Terre-Neuve et observé une fréquence de 0 % des cas
d’ingestion de plastique.

Parmi le tractus gastro-intestinal des saumons quinnats juvéniles capturés au large de la cote est de I'lle
de Vancouver par Collicut et coll. (2019), 59 % contenaient au moins une particule de plastique, et la
moyenne de morceaux de plastique par poisson se chiffrait a 1,15. Il convient de souligner que la
présence de plastiques n’a pas été confirmée par une méthode d’analyse autre que I'identification
visuelle au microscope optique.

Une étude sur les microplastiques menée dans un ruisseau en aval d’un systéme de traitement des eaux
usées a Regina, en Saskatchewan (Campbell et coll. 2017) a visé cing espéces de poissons : le vairon a
grosse téte (Pimephales promelas), le grand brochet (Esox lucius), le meunier noir (Catostomus
commersoni), le méné émeraude (Notropis atherinoides) et I'épinoche a cing épines (Eucalia
inconstans). Sur 181 poissons échantillonnés, 73,5 % comptaient entre 1 et 20 microplastiques dans leur
tractus gastro-intestinal. L'étude a révélé que le nombre de microplastiques variait grandement entre
les cing espéces échantillonnées. Selon I’'hypothése émise par les auteurs, cette variation interspécifique
serait attribuable a des différences sur le plan de I'alimentation. De toutes les espéces échantillonnées,
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c’est le grand brochet, un prédateur au sommet du réseau trophique, qui présentait la plus forte
proportion de microplastiques dans le tractus gastro-intestinal (83,3 %), et le vairon a grosse téte qui
présentait la plus faible proportion (50,0 %). Les auteurs indiquent qu’ils n’ont pas caractérisé les
plastiques au moyen de méthodes d’identification spectroscopiques dans cette étude, mais indiquent
gu’ils ont utilisé une aiguille brilante pour déterminer si les particules fondaient, afin de confirmer qu’il
s’agissait bien de particules de plastique (Campbell et coll. 2017). Il faut toutefois souligner que certains
types de plastiques ne fondent pas dans ces conditions (c.-a-d. plastiques thermodurcissables).

O’Hara et coll. (2019) ont réalisé une étude sur la variabilité saisonniere de I'exposition de stariques de
Cassin (Ptychoramphus aleuticus) a des microplastiques. Aprés une série de tempétes, 707 carcasses ont
été trouvées sur les plages de I'lle de Vancouver et de Haida Gwaii (Colombie-Britannique. On a prélevé
85 carcasses aux fins d’examen et détecté du plastique dans I'estomac de 40 % des oiseaux. Les
macroplastiques et les microplastiques trouvés dans I'estomac des oiseaux ont été découverts
visuellement puis séparés. Le nombre moyen de morceaux de plastique par oiseau était de 1,6, avec une
masse moyenne de 0,008 5 g, mais un des oiseaux avait ingéré 61 morceaux de plastique. En outre, les
plastiques ingérés étaient principalement des microplastiques (86,6 %). On n’a relevé aucune différence
notable en fonction de I'dge, du sexe ou de I'état de santé des oiseaux entre le nombre de morceaux
ingérés (O’Hara et coll. 2019). De méme, Poon et coll. (2017) ont étudié I'ingestion de plastique par des
fulmars boréaux (Fulmarus glacialis), dans I'Extréme-Arctique canadien. Aucun des estomacs de fulmars
boréaux échantillonnés en 2013 ne contenait plus de 0,1 g de plastique identifié visuellement.
Provencher et coll. (2018a) ont montré que les fulmars boréaux excrétaient les microplastiques dans
leur guano, et ils ont signalé la corrélation positive entre le nombre de morceaux de plastique dans les
intestins de ces oiseaux et le nombre de microplastiques dans le guano.

Des particules de plastiques ont été retrouvées dans des organismes de diverses régions du monde. Les

études représentatives qui sont présentées ci-dessous montrent que I'ingestion de microplastiques par

le biote se produit a I’échelle planétaire. Provencher et coll. (2018b) ont réalisé un examen exhaustif sur
ce sujet.

Slootmaekers et coll. (2019) ont détecté des microplastiques dans des goujons (Gobio gobio) de rivieres
flamandes en Belgique. Des goujons ont été prélevés a 17 emplacements de 15 riviéres afin d’étudier la
présence de microplastiques dans leurs intestins. Une contamination par des microplastiques a été
constatée dans quatre des rivieres étudiées. Parmi les 78 poissons examinés, 9 % contenaient des
microplastiques dans leurs intestins et un seul poisson avait ingéré plus d’une particule. Au total, 16
particules de plastique soupgonnées ont été extraites des poissons échantillonnés; toutefois, une
analyse par p-IRTF a permis d’établir que seulement huit particules étaient de plastique. Dans
I’ensemble, Slootmaekers et coll. (2019) ont identifié sept polymeéres différents : le copolymeére
d’acétate de vinyle et d’éthyléne, le PP, le PTE, le PVC, la cellophane, le poly(acétate de vinyle) et le PA.

Dans la ville trés industrialisée de Tuticorin, en Inde, Kumar et coll. (2018) ont étudié la présence de
microplastiques dans les maquereaux des Indes (Rastrilliger kanagurta) et les mérous gateau de cire
(Epinephalus merra) sur la c6te sud-est du pays. Parmi les 40 poissons échantillonnés, 12 avaient des
particules de plastique dans leurs intestins. L’analyse par spectroscopie IRTF a révélé que les particules
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étaient du PE et du PP. De plus, 80 % des particules étaient sous forme de fibres et 20 % sous forme de
fragments.

Bien que I'ingestion de microplastiques ait été largement démontrée, I'excrétion par certains
organismes est également possible. Par exemple, Grigorakis et coll. (2017) ont observé que le cyprin
doré (Carassius auratus) évacue efficacement de ses intestins les microbilles et les microfibres : le temps
requis pour évacuer 90 % de ces matiéres était de 33,4 heures. Mazurais et coll. (2015) ont noté une
excrétion compléte des microbilles de PE par les larves du bar commun (Dicentrarchus labrax) aprés

48 heures. Chez les invertébrés, une excrétion importante des microplastiques a été observée dans des
études menées par Chua et coll. (2014), Blarer et Burkhardt-Holm (2016), Frydkjzer et coll. (2017) et
Hamer et coll. (2014). Hyalella azteca, un crustacé amphipode, excrete plus lentement les fibres de
microplastiques que les microbilles lors d’une exposition aigué, mais I'espece réussit a excréter
entierement les deux matieres (Au et coll. 2015).

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Les publications scientifiques actuelles ont démontré la nocivité des microplastiques sur les organismes,
malgré la capacité de certains d’entre eux a excréter les particules de plastique. Dans leur analyse
respective des écrits scientifiques, Rochman et coll. (2016) et le Groupe mixte d’experts chargé d’étudier
les aspects scientifiques de la protection de I’environnement marin (Joint Group of Experts on the
Scientific Aspects of Marine Environmental Protection — GESAMP) [2016] ont noté qu’en laboratoire, les
effets des détritus marins microscopiques (constitués principalement de plastiques) étaient
majoritairement observés au niveau intraorganisme. Les effets prédominants observés a ce niveau
touchaient les macromolécules, les cellules et les tissus, et ils pouvaient comprendre des inflammations
et des changements dans I'expression génique (Rochman et coll. 2016; GESAMP 2016). Les autres effets
démontrés se sont produits au niveau des organismes, principalement la mortalité d’invididus
(Rochman et coll. 2016). En outre, Foley et coll. (2018) ont effectué la méta-analyse de 43 articles
publiés avant octobre 2016 et ont constaté que les effets d’une exposition aux microplastiques variaient
beaucoup selon le taxon, mais que I'effet le plus souvent déclaré chez les taxons d’eau salée et d’eau
douce était la réduction de la consommation de proies naturelles.

La synthese scientifique du gouvernement du Canada (ECCC 2015) sur les microbilles a examiné

130 publications sur le devenir et les effets des microplastiques. Plusieurs études importantes sont
résumées dans le rapport d’évaluation. Ce rapport fait état de la rareté des données sur les effets
multigénérationnels et a long terme des microbilles, mais décrit bien les effets directs et a court terme.
Les effets physiques ont été définis comme étant le principal facteur déterminant des effets sur les
organismes. Parmi les effets d’'une exposition d’organismes a des microbilles décrits dans les écrits
scientifiques, il convient de souligner les suivants : une diminution de la survie et une baisse de la
fécondité (Lee et coll. 2013), une baisse de la reproduction en raison de I'obstacle aux comportements
alimentaires (Cole et coll. 2015), un stress hépatique (Rochman et coll. 2013), une modification de
I’expression génique (Rochman et coll. 2014) et une génotoxicité possible sous la forme de dommages a
I’ADN (Avio et coll. 2015). Au et coll. (2015) ont noté qu’une exposition aigué a des microfibres donnait
lieu a une toxicité plus élevée (en raison d’effets physiques) chez Hyalella azteca qu’une exposition a des
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microbilles sphériques, la concentration |étale médiane (CLso) sur dix jours étant respectivement de
71,43 microfibres/ml et de 4,64 x 10* microbilles/ml. Himer et coll. (2014) n’ont relevé aucune
incidence sur la survie, la croissance et la durée de I'intervalle entre les mues des isopodes

(Idotea emarginata) a la suite d’une exposition chronique aux microplastiques de diverses formes. ECCC
(2015) présente des résumés détaillés de ces études.

Dans sa proposition de restriction relative a I'ajout intentionnel de microplastiques, I’Agence
européenne des produits chimiques (European Chemicals Agency — ECHA) a étudié et résumé 25 articles
scientifiques importants sur les effets écotoxicologiques des microplastiques (ECHA 2019). Le contenu
de ces articles chevauche celui d’études citées dans ECCC (2015). Les données expérimentales citées par
I’Agence européenne des produits chimiques dans sa proposition qui n’ont pas été abordées dans

ECCC (2015) sont résumées ci-dessous. Pour obtenir des résumés détaillés de ces études, veuillez
consulter ECHA (2019).

e L’exposition a des concentrations élevées de particules de PEBD a donné lieu a une diminution du
taux de croissance (<150 pum; 28, 45 et 60 % en poids sec) des lombrics (Lumbricus terrestris), mais
elle n’a eu aucune incidence sur leur reproduction (Huerta Lwanga et coll. 2016).

e |’exposition a des microspheéres de PS (5 um) a entrainé chez le poisson-zébre (Danio rerio) des
cas d’inflammation, d’accumulation de lipides dans le foie, de stress oxydatif et de profils
métabolomiques modifiés (Lu et coll. 2016).

e Les bars communs (Dicentrarchus labrax) se nourrissant de granules de PVC (<0,3 mm, 1,4 % en
poids) présentaient d’'importants dommages structurels aux intestins (Peda et coll. 2016).

e Le nombre de Daphnia magna qui s'immobilisent aprés I'ingestion de particules de PE (1 um; de
12,5 a 200 mg/l) a augmenté en fonction de la concentration et du temps écoulé aprés une
exposition de 96 h (Rehse et coll. 2016).

e L’exposition d’huitres creuses du Pacifique (Crassostrea gigas) a des sphéres de PS (2 et 6 um;
0,023 mg/I) pendant deux mois a entrainé chez les individus une diminution importante du
nombre d’ovocytes, de leur diameétre, de la vélocité des spermatozoides et du développement
larvaire (Sussarellu et coll. 2016).

e Les moules bleues (Mytilus edulis) et les arénicoles (Arenicola marina) exposées a des
microsphéres de PS (10 pm, 30 um, 90 um; 110 particules/ml d’eau salée pour les moules, et
110 particules/g pour les arénicoles) présentaient un métabolisme accru, mais aucun effet nocif
sur le plan de I'allocation d’énergie (Van Cauwenberghe et coll. 2015).

e Des crabes verts (Carcinus maenas) se nourrissant de microfibres de PP (de 1 3 5 mm de
longueur, 1 % de plastique) présentaient une diminution du taux de consommation alimentaire
au fil du temps ainsi qu’une diminution radicale de I’énergie disponible pour la croissance, avec
des conséquences minimes a long terme (Watts et coll. 2015).

e L’ingestion de particules de PVC non plastifiés (diamétre moyen de 130 um, 5 % en poids) par les
arénicoles (Arenicola marina) a entrainé une baisse de leurs activités alimentaires et une
réduction de leurs réserves d’énergie [Wright et coll. 2013].

Un examen du reste des écrits actuels sur les effets écotoxicologiques des microplastiques est présenté
plus bas pour chaque milieu naturel d’intérét. Des études pertinentes sont présentées dans les sections
suivantes, et des résumés détaillés figurent a 'annexe D, y compris des données sur la taille, la
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concentration et le type de polyméres des particules. Etant donné les similarités sur le plan physique et
chimique, les données sur les microplastiques primaires ont été utilisées comme données de
substitution lorsque les données sur les microplastiques secondaires n’étaient pas facilement
disponibles.

Eau

Une grande partie des recherches écotoxicologiques sur les plastiques se sont intéressées au milieu
aquatique et particulierement aux organismes marins (SAPEA 2019). Dans les études en eaux douces, ce
sont les invertébrés qui ont été visés par la recherche sur la sensibilité a I'exposition aux microplastiques
(Adam et coll. 2019).

Les études sur les effets des plastiques sur les organismes d’eau douce et d’eau salée sont présentées
ci-dessous, en fonction de la complexité de I'organisation biologique.

Vertébrés

Yin et coll. (2018) ont exposé des sébastes de I'espece Sebastes schlegelii a des sphéres de PS et ont
observé une réduction du temps de recherche de nourriture et de la vitesse de nage, une augmentation
du comportement grégaire et presque un doublement du temps d’alimentation par rapport aux
témoins. Les cyprins dorés (Carassius auratus) exposés a des fibres d’acétate de vinyle et d’éthyléne, a
des fragments de PS et a des granules de poly(acrylate d’éthyléne) ont subi des effets sublétaux, comme
une perte de poids, des modifications histologiques au tractus gastro-intestinal et aux intestins, une
inflammation du foie et des dommages physiques a la machoire, y compris des incisions causées par la
mastication de particules fragmentées, mais aucun déces n’a été relevé (Jabeen et coll. 2018).

De méme, les poissons-zeébres (Danio rerio) exposés a des microplastiques de PA, de PE, de PP et de PVC
n’ont montré aucune différence importante sur le plan de la |étalité, mais les microplastiques ont causé
des dommages aux intestins, comme le bris de villosités et le fractionnement d’entérocytes (Lei et coll.
2018a). Une étude de Qiao et coll. (2019a) a présenté des conclusions similaires puisque les
poissons-zebres exposés a des billes de PS vierge présentaient des dommages importants aux intestins,
une inflammation, un stress oxydatif et un microbiome intestinal modifié.

Au niveau moléculaire, Qiang et Cheng (2019) ont constaté qu’une exposition a des microplastiques de
PS avait entrainé une hausse de I'expression de génes régulés par une inflammation ou un stress
oxydatif chez des larves de poissons-zébres. L’accumulation de sphéres de PS dans le tractus intestinal
de sébastes de I'espece Sebastes schlegelii a donné lieu a un trouble de la fonction Gl marqué par une
diminution importante du contenu en protéines brutes et en lipides et a la présence de bile noire dans la
vésicule biliaire (Yin et coll. 2018).

A l'inverse, plusieurs études actuelles font état de I'absence d’effet important sur les vertébrés en ce qui
concerne les parameétres mesurés. De Felice et coll. (2018) ont exposé des tétards de Xenopus laevis a
des microplastiques de PS et n’ont observé aucun effet important sur le plan de la mortalité, de la
croissance corporelle ou de I'activité de nage aux premiers stades de vie, et ce, bien que des
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microplastiques aient été observés dans le tube digestif de tous les tétards exposés. De plus, ASmonaiteé
et coll. (2018) n’ont relevé aucun effet histologique important ou aucune réponse inflammatoire chez
les truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) exposées a des microplastiques de PS, alors que

Jacob et coll. (2019) n’ont observé aucun effet sur la recherche de nourriture ou I'évitement des
prédateurs chez les poissons de récifs de I'espéce Acanthurus triostegus exposés a des microbilles de PS.
L’exposition alimentaire a des microplastiques de PVC, de PA, de PE et de PS n’a également eu aucune
incidence sur la réponse au stress, le taux de croissance ou la pathologie chez la daurade royale

(Sparus aurata) (Jovanovié et coll. 2018).

Invertébrés

Chez les cladoceres (Daphnia spp.), une augmentation des concentrations de microplastiques a donné
lieu a une mortalité accrue (Aljaibachi et Callaghan 2018, Martins et Guilhermino 2018, Pacheco et coll.
2018). Cependant, Jaikumar et coll. (2018) suggerent que la mortalité pourrait également varier en
fonction de la température. Martins et Guilhermino (2018) ont également observé qu’une exposition a
des microplastiques peut avoir des effets transgénérationnels chez Daphnia magna. Les femelles
provenant de groupes exposés a des microsphéres présentaient une diminution sur le plan de la
croissance, de la reproduction et du taux de croissance des populations jusqu’a la génération Fs, ce qui
indique que le rétablissement complet a la suite d’une exposition chronique pourrait nécessiter
plusieurs générations pour cette espéce. Tang et coll. (2019) n’ont observé aucun cas de mortalité chez
les daphnies exposées a des particules de PS, mais ils ont noté une réduction du taux de croissance
corporelle et une transcription accrue de I'arginine kinase et de la perméase (des enzymes participant a
la défense oxydative et a la production d’énergie).

Les crabes d’eau douce de 'espece Eriocheir sinensis exposés de fagon similaire a des microspheres de
PS ont présenté un ralentissement du gain de poids et une baisse de I'indice hépatosomatique, ainsi que
plusieurs effets biochimiques, comme I'augmentation de la transcription de génes participant a la
réaction au stress oxydatif et aux voies anti-inflammatoires (Yu et coll. 2018).

De méme, Jeong et coll. (2017) ont observé qu’une exposition de copépodes marins de I'espéce
Paracyclopina nana a des microbilles de PS a entrainé une augmentation de I'activité des enzymes
antioxydants en fonction de la taille. Dans une étude antérieure, Jeong et coll. (2016) ont obtenu des
résultats similaires avec le rotifere monogononte Brachionus koreanus : plusieurs enzymes
antioxydantes ont montré une activité accrue chez les rotiféres exposés a des microbilles de PS, ce qui
indique un mécanisme de défense contre un stress oxydatif.

Beiras et coll. (2018) ont étudié des rotiferes et le crustacé Tigriopus fulvus, et ils ont déterminé que la
concentration minimale de particules de PE entrainant un effet observé (CMEQ) était de 0,01 mg/l en ce
qui concerne I'immobilité des rotiféres et de 1,0 mg/l en ce qui concerne la mortalité des rotiféres et des
crustacés.

Dans le cas de I'invertébré d’eau douce Gammarus pulex, Weber et coll. (2018) n’ont observé aucun
effet important sur la survie des juvéniles, le développement (la mue), le métabolisme ou I'activité
d’alimentation, a la suite d’une exposition chronique au PTE. Dans une autre étude,
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Redondo-Hasselerharm et coll. (2018) ont exposé G. pulex a des microplastiques de PS. Bien que cette
exposition n’ait pas eu d’incidence sur la survie de G. pulex, les organismes ont connu une diminution
importante sur le plan de la croissance, avec une CEjo sur 28 jours (concentration entrainant un effet sur
10 % de la population) de 1,07 % de plastique en poids sec de sédiments.

Des études ont aussi été menées sur des especes de coraux. Chapron et coll. (2018) ont noté qu’une
exposition a des microbilles de PEBD donnait lieu a une diminution importante du taux de capture de
proies et a une diminution du taux de croissance du squelette et de la calcification chez Lophelia pertusa
un corail marin. Hankins et coll. (2018) n’ont observé aucun effet important sur la calcification chez le
grand corail Montrastraea cavernosa ou le petit corail Orbicella faveolata, et ce, malgré I'ingestion
active de microbilles de PE.

L'exposition d’invertébrés aux microplastiques durant les premiers stades du développement a
également fait I'objet d’études. Lo et Chan (2018) ont noté qu’une exposition a des concentrations de
particules de PS pertinentes sur le plan de I'environnement n’a eu aucune incidence sur les larves et les
juvéniles de I'espéce d’escargots de mer Crepidula onyx. A des concentrations élevées, les larves
croissaient plus lentement et se fixaient a une taille plus petite que celle des témoins. En outre, les
escargots exposés a des microplastiques aux stades larvaires seulement présentaient un taux de
croissance inférieur aprées I'élimination des microparticules, ce qui indique un possible effet hérité

(Lo et Chan 2018). De méme, les larves de moules bleues (Mytlius edulis) exposées a des billes de PS
n’ont connu aucune variation sur le plan du taux de croissance, mais on a constaté une augmentation du
nombre de larves au développement anormal (Rist et coll. 2019). Beiras et coll. (2018) n’ont observé
aucun effet important des microplastiques de PE vierge sur le développement embryonnaire des moules
dans des conditions statiques.

Producteurs primaires

Les algues vertes de I'espece Chlorella pyrenoidosa exposées a des billes de PS ont montré un taux
inhibé de croissance qui correspondait a une augmentation de la concentration de plastique

(Mao et coll. 2018). Une activité photosynthétique réduite et des membranes cellulaires endommagées
ont également été observées, mais un rétablissement de la biomasse algale et de I'activité
photosynthétique a été constaté dans les phases ultérieures de croissance, qui pourrait étre lié a des
mécanismes de désintoxication. De plus, Gambardella et coll. (2018) ont noté que I'exposition a des
microbilles de PS entrainait une inhibition de la croissance en fonction de la dose chez les algues
microscopiques vertes de I'espéce Dunaliella tertiolecta : I'inhibition a atteint 40 % a la concentration la
plus élevée.

Des études actuelles montrent également une absence d’effets importants sur les producteurs primaires
en ce qui concerne les parametres mesurés. Sjollema et coll. (2016) ont exposé des especes d’algues
microscopiques marines et dulcicoles a des microbilles de PS vierge neutres et a charge négative, et ils
ont noté une absence d’effets importants de tous les traitements sur la photosynthése. En outre,
Garrido et coll. (2019) n’ont noté aucun effet sur le taux de croissance quotidien des algues

67



microscopiques de I'espece Isochrysis galbana exposées a des particules de PE a toutes les
concentrations analysées.

Sol

Il existe peu d’études expérimentales du biote endogé, mais les publications existantes indiquent que
I’exposition aux microplastiques peut avoir des effets nocifs sur la santé et le comportement des
organismes.

Ju et coll. (2019) ont montré qu’une exposition pendant 28 jours de collemboles de I'espéce

Folsomia candida a des microplastiques de PE a causé une hausse des cas de comportement
d’évitement et a une inhibition du taux de reproduction pouvant atteindre 70,2 % a la concentration
d’exposition la plus élevée. De plus, les collemboles exposés avaient une flore intestinale
considérablement réduite. De méme, Kim et An (2019) ont constaté que l'infiltration de microplastiques
dans les biopores du sol entrainait une inhibition des déplacements de I'invertébré Lobella sokamensis.

Les microplastiques de PS sont également toxiques pour I'invertébré endogé Caenorhabditis elegans a la
suite d’une période d’exposition de trois jours (Lei et coll. 2018b). Une exposition de nématodes a des
particules de PS de 1,0 um a donné lieu a une diminution du taux de survie, de la durée de vie moyenne
et de la taille corporelle moyenne, ainsi qu’a des dommages importants aux neurones GABAergiques,
comparativement aux autres tailles de particules analysées.

Sédiments

Les sédiments ont été moins étudiés que le milieu aquatique. Toutefois, les publications scientifiques
actuelles indiquent la nocivité possible des microplastiques sur les organismes vivant dans les
sédiments.

Ziajahromi et coll. (2018) ont exposé des larves du diptére Chironomus tepperi a des microplastiques de
PE vierge de quatre gammes de taille différentes pour évaluer I'incidence sur le développement. Les
auteurs ont conclu que la survie des diptéres varie en fonction de leur taille. En effet, les organismes
exposés a des microplastiques de taille similaire a leur nourriture habituelle (de 10 a 27 um) avaient un
taux de survie de 57 %, comparativement a 92 % dans le groupe témoin négatif, ainsi que des tailles
corporelles et des capsules céphaliques considérablement plus petites. De plus, Leung et Chan (2018)
ont noté que les microplastiques de PS causaient une augmentation importante de la mortalité et a une
diminution de la régénération des parties corporelles chez les polychetes (Perinereis aibuhitensis), de
maniere reliée a la taille, aprés une période d’exposition de quatre semaines. De plus, I'exposition de
bivalves Ennucula tenuis et Abra nitida vivant dans les sédiments a des microplastiques de PE
fragmentées dans trois gammes de tailles a provoqué une diminution de leurs réserves d’énergie en
fonction de la concentration, mais aucune mortalité importante (Bour et coll. 2018). Les individus de
I'espéce E. tenuis exposés avaient également une teneur en lipides beaucoup plus faible dans une seule
condition, alors qu’une teneur en protéines plus faible a été observée chez les individus de I'espéece

A. nitida exposés a de grandes particules a toutes les concentrations.
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Les nématodes Caenorhabditis elegans exposés a des microplastiques de PA, de PE, de PP et de PVC ont
connu une diminution de leur taux de survie, de leur taille et de leur reproduction, ainsi qu’une
réduction de leur teneur en calcium et une augmentation de I'expression d’enzymes, ce qui indique un
stress oxydatif et des dommages aux intestins (Lei et coll. 2018a).

Contrairement aux travaux de recherche susmentionnés, des études montrent I’absence d’effets nocifs
chez des organismes exposés a des microplastiques dans les sédiments.

Redondo-Hasselerharm et coll. (2018) n’ont observé aucun effet important sur la survie ou la croissance
des macroinvertébrés benthiques d’eau douce Hyalella azteca, Asellus aquaticus, Sphaerium corneum et
Tubifex spp. a la suite d’'une exposition a des microplastiques de PS. De plus, les auteurs n’ont relevé
aucun effet sur la reproduction du ver d’eau douce Lumbriculus variegatus.

6.2.3 Transfert trophique

Il existe peu de publications sur la capacité des microplastiques de migrer parmi les différents niveaux
trophiques, comme dans une chaine alimentaire. On a peu étudié le transfert trophique et encore moins
I'importance de la bioconcentration, de la bioamplification et de la bioaccumulation (Provencher et coll.
2018b). Hammer et coll. (2016) ont réalisé I'une des rares études faisant la démonstration du transfert
vertical de particules de plastique dans un réseau trophique. Dans cette étude, les plastiques retrouvés
dans les intestins de grands labbes (Stercorarius skua) des iles Féroé correspondaient a ceux présents
dans les proies de ces oiseaux marins se nourrissant en surface, ce qui indique une consommation
directe.

De plus, Cuthbert et coll. (2019) ont montré le transfert de microplastiques vers les larves de diptéres
prédateurs Chaoborus flavicans qui ont consommé des larves du moustique Culex pipiens exposées a
des microplastiques de PS de 2 um. Les auteurs ont constaté que la quantité de microplastiques
transférée était corrélée aux taux de consommation de larves de moustiques.

Pour étudier le transfert le long de la chaine alimentaire naturelle, Batel et coll. (2016) ont exposé des
nauplii d’artémies a des microplastiques de 1 a 5 ou de 10 a 20 um, puis ils ont utilisé ces nauplii pour
nourrir des poissons-zebres (Danio rerio). Les auteurs ont observé que les poissons-zébres pouvaient
absorber les microplastiques, mais n’ont observé aucune accumulation importante ou rétention
supplémentaire dans leurs intestins ou de transfert vers d’autres organes. De méme, Welden et coll.
(2018) ont trouvé par I'examen du contenu d’estomacs qu’un transfert trophique de microplastiques
s’était produit entre des langons équilles (Ammodytes tobianus) et leur prédateur, la plie (Pleuronectes
platessa) de la mer Celtique. Cependant, les microplastiques ont été excrétés par la plie.

Certaines études suggerent que I'ingestion non intentionnelle, plutét que le transfert trophique,
constitue le principal mode d’ingestion de microplastiques. Chagnon et coll. (2018) n’ont noté aucune
accumulation de microplastiques dans I'estomac de thons a nageoires jaunes (Thunnus albacares), un
grand poisson prédateur de I'lle de Paques, et ce, malgré la présence de plastiques dans les intestins de
leurs proies. Hipfner et coll. (2018) ont également conclu que deux especes de poissons du Nord-Est du
Pacifique, le langon japonais (Ammodytes personatus) et le hareng du Pacifique (Clupea pallasii), ne
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constituent pas des vecteurs importants pour le transfert de microfibres a des piscivores marins le long
de la cote de la Colombie-Britannique.

6.2.4 Translocation

Bien que les mécanismes de translocation des intestins d’un organisme a d’autres parties de son corps
n’aient pas été bien étudiés a ce jour, les écrits scientifiques actuels montrent qu’elle varie
habituellement en fonction de la taille. Par exemple, Lu et coll. (2016) ont noté que les particules
inférieures a 5 um peuvent passer du foie d’un poisson a ses intestins, tandis que les particules de

20 um ne le peuvent faire (Jovanovic¢ 2017). Les petites particules ont la capacité de pénétrer plus
facilement dans I'appareil circulatoire, mais elles peuvent également étre excrétées plus facilement que
les grands microplastiques (Jovanovi¢ 2017, Burns et Boxall 2018).

Des études actuelles montrent que la translocation se produit dans certains organismes et dans certains
organes, mais d’autres études contredisent ces conclusions. Par exemple, la translocation de sphéres de
PS de 0,5 um vers I’'hémolymphe, les branchies et les ovaires a été observée chez le crabe vert

(Carcinus maenas) [Farrell and Nelson 2013]. Lu et coll. (2016) ont trouvé des particules de PS de 5 um
dans les branchies, le foie et les intestins de poissons-zebres (Danio rerio), mais ils n’ont trouvé des
particules de 20 um que dans les branchies et les intestins. Chez les bivalves, la translocation de sphéres
de PS de 3,0 ou de 9,6 um entre le tractus gastro-intestinal et I’appareil circulatoire a été observée chez
la moule bleue (Mytilus edulis) [Browne et coll. (2008)]. Toutefois, une étude sur I’huitre du Pacifique
(Crassostrea gigas) par Sussarellu et coll. (2016) n’a révélé aucune preuve de translocation de sphéres
de PS de 2 et de 6 um. Les données limitées sur les poissons montrent aussi de trés petites quantités de
microplastiques dans les muscles des poissons (Karami et coll. 2017a; Abbasi et coll. 2018;
Akhbarizadeh et coll. 2018).

Les résultats contradictoires obtenus dans ces études pourraient étre attribuables a des différences
interspécifiques ou a des résultats faussement positifs qui peuvent survenir a la suite du lessivage du
colorant fluorescent souvent utilisé pour suivre I'ingestion de particules. Schiir et coll. (2019) ont testé
cette théorie a I'essai et constaté que des gouttelettes fluorescentes ne se retrouvent pas toujours au
méme endroit que les billes de PS ingérées par Daphnia magna. La microscopie confocale a balayage
laser a permis d’établir que les billes de 1 um ne se retrouvent pas au méme endroit qu’un colorant
fluorescent dans les intestins et que la fluorescence s’atténue rapidement. La fluorescence a également
été observée dans des gouttelettes lipidiques a I’extérieur du tractus gastro-intestinal, mais aucune
particule de plastique n’a été détectée dans ces mémes gouttelettes. Par conséquent, étant donné que
des résultats faussement positifs peuvent se produire dans les études d’absorption a I'absence de
mesures pour éviter la création potentielle de faux effets en assurant la stabilité des colorants, en
contrdlant le lessivage des colorants (p. ex., en lavant les particules au préalable) ou en utilisant
I'imagerie microscopique pour confirmer la présence de plastiques, les résultats doivent étre interprétés
avec prudence.
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7. Répercussions sur la santé humaine

7.1 Macroplastiques

Bien que la population observe et interagisse fréquemment avec les microplastiques, on ne s’attend pas
a ce que I'exposition humaine a la pollution par les macroplastiques soit préoccupante. Par conséquent,
nous n’examinerons pas les effets de la pollution par les macroplastiques sur la santé humaine dans le
présent rapport.

7.2 Microplastiques

Les humains pourraient étre exposés a des microplastiques en ingérant des aliments ou de I'eau potable
(voir la section 5.2) et en inhalant de I'air intérieur ou extérieur (voir la section 5.1.3). Nous discutons
plus bas de la toxicité des microplastiques par ingestion et inhalation. Dans la mesure du possible, nos
déductions sont tirées d’études épidémiologiques sur les effets des microplastiques chez I’humain et
d’études expérimentales sur les effets des microplastiques chez des animaux de laboratoire. Aucun
examen exhaustif des études in vitro sur les effets des microplastiques n’a été mené, car il n’était pas
clair que ces études étaient pertinentes sur le plan de la santé humaine. Il est également question des
effets des biofilms sur la santé humaine.

Dés qu'’ils sont ingérés ou inhalés, les microplastiques peuvent avoir des effets en raison soit de leur
présence physique dans le tube digestif ou les poumons, soit de la composition chimique des polyméres
de plastique en tant que tels, ou de leurs monomeres, additifs ou substances sorbées. L'Organisation
mondiale de la Santé (OMS) a récemment évalué I'exposition humaine aux microplastiques dans I'eau
potable en utilisant des estimations prudentes du pire scénario des concentrations d’additifs et de
substances chimiques sorbées sur des microplastiques (OMS 2019). L’Organisation des Nations Unies
pour I'alimentation et I'agriculture (FAO) et I’Autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA) ont
mené une évaluation similaire de I'exposition aux microplastiques dans les produits de la mer (EFSA
2016, FAO 2017). Dans ces évaluations, les auteurs ont conclu que I’exposition aux microplastiques
et/ou aux substances chimiques associées aux microplastiques était peu préoccupante pour la santé
humaine (EFSA 2016, FAO 2017, OMS 2019). Pour de plus amples renseignements sur ces évaluations de
I’exposition et des risques, veuillez consulter les études citées dans ce qui suit.

7.2.1 Effets de I'exposition par voie orale

Propriétés physicochimiques influant sur absorption et la toxicité

L’absorption et la translocation des microplastiques une fois ingérés sont fortement liées aux propriétés
physicochimiques des particules ingérées (FAO 2017, Wright et Kelly 2017, OMS 2019). La taille des
particules est uni facteur déterminant important de I'absorption par I'épithélium de I'intestin. Les
petites particules ont de plus grands rapports surface/volume, ce qui peut augmenter leur capacité de
se déplacer vers les organes internes ainsi que leur bioréactivité (OMS 2019). Un plus grand rapport
surface/volume peut également accroitre la capacité de sorption des contaminants de I'environnement
par les microplastiques. Les petites particules peuvent également se fragmenter plus facilement et
méme s’il a été démontré que les microplastiques se dégradent en polymeres plus petits dans le tractus
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gastro-intestinal du krill de I’Antarctique (Dawson et coll. 2018), il n’est pas certain que cette
dégradation se produit dans le tube digestif chez I’'humain (OMS 2019). La concentration de particules
peut aussi influer sur la toxicité, car les concentrations élevées devraient surcharger les mécanismes de
clairance biologique et causer des réactions qui ne sont par ailleurs pas observées a des doses plus
faibles (OMS 2019). A I’heure actuelle, on ne sait pas clairement comment d’autres propriétés, telles
que la forme et la chimie de surface, peuvent influer sur I'absorption, la rétention ou la toxicité des
microplastiques ingérés (Stock et coll. 2019; OMS 2019).

Toxicocinétique

Il existe peu de données sur le devenir des microplastiques ingérés par les mammiferes. La littérature
disponible suggere qu’une fois ingérés, les microplastiques peuvent demeurer confinés dans le tube
digestif, se déplacer depuis le tube digestif jusque dans des organes ou des tissus, ou étre excrétés
(EFSA 2016; FAO 2017).

Plusieurs mécanismes d’absorption ont été proposés pour les microplastiques, dont I’endocytose par les
cellules a microplis (cellules M) des plaques de Peyer dans I'intestin et la persorption par la voie
paracellulaire (voir EFSA 2016, FAO 2017 et Wright et Kelly 2017, pour un article de synthése approfondi
de la toxicocinétique des microplastiques). Les données limitées nous indiquent que la plus grande
fraction des microplastiques ingérés (plus de 90 %) devrait étre excrétée dans les selles (EFSA 2016; FAO
2017). Les microplastiques d’un diamétre supérieur a 150 um devraient également rester confinés dans
la lumiére du tube digestif et étre excrétés, tandis que seul un petit nombre de particules plus petites
devraient étre absorbées (EFSA 2016; FAO 2017; OMS 2019). Il a été démontré que divers types de
microparticules mesurant entre 0,1 et 150 um traversent le tube digestif des mammiféeres et atteignent
le systeme lymphatique (Hussain et coll. 2001; EFSA 2016; FAO 2017). Par exemple, Volkheimer (1975) a
détecté des microplastiques de PVC (5 a 110 um) dans les veines portes de chiens. Etant donné ces
résultats, il est possible que les microplastiques de 150 um et moins puissent terminer leur course dans
le systeme lymphatique et entrainer une exposition généralisée, bien que I'absorption devrait étre faible
(20,3 %; EFSA 2016; FAO 2017). Seuls les microplastiques trés petits (< 1,5 um) devraient s’introduire
dans les capillaires et pénétrer profondément dans les tissus (Yoo et coll. 2011, EFSA 2016), ce qui
concorde avec les résultats d’'une étude récente de 28 jours dans laquelle des souris ont regu par gavage
des concentrations élevées d’un mélange de microplastiques de PS de différentes tailles (voie orale)
trois fois par semaine (Stock et coll. 2019). Seuls quelques microplastiques ont été détectés dans les
parois de l'intestin (toutefois, aucune analyse quantitative n’a été réalisée), ce qui représente une trés
faible absorption par les tissus du tube digestif, et aucun microplastique n’a été trouvé dans le foie, la
rate ou les reins. Par contre, dans une autre étude, Deng et coll. (2017) ont trouvé une translocation
significative des microplastiques de PS de 5 um et de 20 um dans le foie et les reins chez la souris.
Toutefois, la qualité de ces données est contestable en raison des limites notables du plan expérimental,
de la consignation des données et de la plausibilité des résultats sur le plan biologique (Tang 2017;
Bohmert et coll. 2019; Braeuning 2019). D’aprés un seul modéle humain de perfusion de placenta ex
vivo, des billes de PS de taille inférieure a 240 nm marquées par une substance fluorescente peuvent
étre absorbées par le placenta (Wick et coll. 2010).
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Etudes chez I’humain

Aucune étude épidémiologique ou a dose controlée évaluant les effets de microplastiques ingérés chez
I’lhumain n’a été trouvée.

Etudes chez les animaux de laboratoire

Un petit nombre d’études animales s’intéressaient aux effets nocifs potentiels de I'ingestion de
microplastiques (Merski et coll. 2008; Mahler et coll. 2012; Deng et coll. 2017 et 2018, Lu et coll. 2018;
Rafiee et coll. 2018; Jin et coll. 2019; Stock et coll. 2019). Les études portaient sur quelques types
seulement de microplastiques vierges et des concentrations inconnues ou élevées de microplastiques
qui n’étaient pas nécessairement représentatives de I'exposition humaine prévue. Dans les études sur la
toxicité, les concentrations a I'essai étaient supérieures de plusieurs ordres de grandeur a celles prévues
chez les humains. Par conséquent, il n’a pas été possible d’évaluer adéquatement les risques pour la
santé humaine de I'ingestion de microplastiques a partir des données animales actuelles (EFSA 2016;
FAO 2017; Wright et Kelly 2017; OMS 2019). L'OMS a mené le plus récent examen des données
toxicologiques sur I'ingestion de microplastiques. En accord avec les examens antérieurs réalisés par
I’'EFSA (2016) et la FAO (2017), 'OMS a conclu que les données étaient insuffisantes pour permettre une
évaluation robuste des risques potentiels sur la santé humaine posés par I'ingestion de microplastiques,
bien qu’il n’existe aucune donnée semblant indiquer que I'ingestion de ces microplastiques puisse étre
préoccupante pour la santé humaine (OMS 2019). Les études toxicologiques pertinentes sont résumées
ci-dessous, accompagnées de descriptions plus détaillées, notamment sur les concentrations a I'essai,
présentées dans le tableau E-1 a I'annexe E.

Dans une étude de 90 jours conforme aux lignes directrices de I’Organisation de coopération et de
développement économiques (OCDE) pour les essais, aucun effet négatif sur les parameétres sanguins, le
poids des organes ou I’histopathologie n’a été observé chez des rats ayant recu quotidiennement de la
nourriture contenant jusqu’a 5 % de fibres de PE et de PET broyées (Merski et coll. 2008). Etant donné
I"absence de toxicité observée, la dose d’essai la plus élevée a été considérée comme la dose sans effet
observé (DSEQ), équivalant a environ 2500 mg/kg p.c./jour (OMS 2019). Les concentrations de fibres
n’étaient pas indiquées.

D’autres études ont signalé des effets nocifs pour la santé chez la souris apres 'administration, par voie
orale, de doses trés élevées de microplastiques, soit des doses de plusieurs ordres de grandeur
supérieures aux concentrations de microplastiques attendues dans les aliments et I'eau potable (Deng et
coll. 2017 et 2018; Lu et coll. 2018; Jin et coll. 2019). Ces études ont été largement critiquées en raison
du manque de fiabilité et de pertinence (Bohmert et coll. 2019; Braeuning 2019; Tang 2017; OMS 2019;
Stock et coll. 2019). L’exposition a des concentrations élevées de microplastiques de PS dans I'eau
potable a été associée a des modifications dans la métabolisation des lipides, la composition du
microbiote intestinal, la métabolisation des acides aminés et de la bile et la sécrétion de mucus, ainsi
gu’a une altération du fonctionnement de la barriere intestinale chez la souris (Jin et coll. 2019; Lu et
coll. 2018). De I'inflammation et des gouttelettes de lipides ont été observées dans le foie des souris
ayant été exposées, par gavage, a des concentrations élevées de microplastiques de PS (Deng et coll.
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2017), mais la présence de ces effets ne peut étre déterminée en raison de la piétre qualité des images
histologiques (Braeuning 2019). Deng et coll. (2017) ont également rapporté des changements dans les
profils métaboliques qui semblent indiquer des perturbations dans le métabolisme énergétique, la
métabolisation des lipides, le stress oxydatif et les réponses neurotoxiques. Toutefois, la pertinence de
ces criteres d’effets métaboliques dans I’évaluation des effets potentiels des microplastiques sur la
santé humaine est difficile a déterminer (Tang 2017, Braeuning 2019, OMS 2019).

Plus récemment, une étude de 28 jours chez la souris a permis d’évaluer les effets négatifs d’'un mélange
de microplastiques de PS de différentes tailles (1, 4 et 10 um) administré par gavage trois fois par
semaine a une souris male porteuse du géne rapporteur de I'oxygénase hémique-1, un modele murin
transgénique utilisé pour évaluer le stress oxydatif et la réponse inflammatoire (Stock et coll. 2019).
Contrairement aux études antérieures (Deng et coll. 2017, 2018), cette étude n’a révélé aucune preuve
de stress oxydatif ou d’inflammation. Méme si des doses tres élevées de microplastiques ont été
utilisées a des fins d’uniformisation avec d’autres études de toxicité par voie orale chez des rongeurs, le
schéma expérimental retenu consistait notamment a administrer le traitement trois fois par semaine
aux animaux, afin d’étre plus représentatif d’un scénario réaliste d’exposition humaine. Cependant,
étant donné la grande incertitude entourant I'exposition humaine aux microplastiques, il n’est pas clair
si ce plan posologique expérimental (c.-a-d., trois fois par semaine) était en fait plus représentatif de
I’exposition humaine qu’un schéma posologique quotidien.

7.2.2 Effets d’une exposition par inhalation

L'inhalation de microplastiques peut causer un risque en raison de leur présence physique dans les
poumons, un risque n’ayant pas de liens avec les dangers de nature chimique. On publie de plus en plus
d’articles scientifiques démontrant des effets spécifiques des microplastiques dans les poumons, mais le
potentiel de ces microplastiques de causer des effets sur les voies respiratoires ou a se déplacer vers
d’autres tissus reste incertain. On peut toutefois le déduire a partir des concepts de toxicologie des
particules. Dans I'ensemble, la toxicité liée au danger de la présence physique des particules peut
comprendre le stress oxydatif, la cytotoxicité, I'inflammation, la translocation vers d’autres tissus et, dans
certaines situations ou la concentration de I'exposition est exceptionnellement élevée, la surcharge en
particules (charge alvéolaire élevée de particules qui peuvent nuire a I'excrétion) [Prata 2018]. On a montré
que les particules peu solubles qui ne sont pas intrinsequement toxiques, comme le carbone noir et le TiO,,
causent de I'inflammation et la formation de tumeurs chez les rongeurs, toutefois a des concentrations
d’exposition tres élevées (Borm et Driscoll, 2019). On a également associé I'inhalation de particules fines a
des effets nocifs pour I'appareil respiratoire et le systeme cardiovasculaire, mais a I’heure actuelle, il n’est
pas possible de tirer de conclusion sur les effets particulaires des microplastiques.

La toxicité potentielle des particules dépend fortement de la taille et de la forme des particules, lesquelles
influeront sur leur dép6t dans les voies respiratoires, leur interaction avec les matrices biologiques, leur
potentiel a se déplacer et I'efficacité des mécanismes d’élimination des particules. En général, les particules
inhalables de diametre aérodynamique équivalent supérieur a 10 um se déposeront, pour la plupart, dans
la région extrathoracique, tandis que les particules de diametre inférieur a 10 um peuvent atteindre les
régions trachéobronchiales des poumons (US EPA 2009). On s’attend a ce que la plupart de ces particules
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soient éliminées des voies respiratoires par clairance mucociliaire (c.-a-d., que les particules piégées dans le
mucus soient expulsées par la toux), bien qu’une telle élimination puisse entrainer I'ingestion de particules
et une exposition gastrointestinale (Gasperi et coll. 2018). En théorie, les petites particules de diametre
inférieur a 2,5 um peuvent atteindre la région alvéolaire des poumons. Ces particules sont éliminées par la
phagocytose des macrophages alvéolaires. Il existe toutefois des données contradictoires révélant que de
tres petites particules de I'ordre des nanometres peuvent échapper aux mécanismes d’élimination
alvéolaire et s"accumuler dans les poumons, et atteindre finalement I'interstitium (Li N et coll. 2016).

Les profils de dép6t des fibres sont plus difficiles a établir. Etant donné leur longueur, la plupart des
microfibres de plastique devraient se déposer soit dans la région extrathoracique soit dans les voies
respiratoires supérieures et étre éliminées par clairance mucociliaire (Gasperi et coll. 2018). En général, les
longues fibres de plastique, bien que souples, sont plus susceptibles d’éviter les mécanismes d’élimination
(Prata 2018). La région dans laquelle elles se déposent et le temps de séjour dans les poumons influeront
grandement sur les dangers physiques associés aux microfibres. Bien que les données propres aux
microplastiques sont insuffisantes, les observations de microfibres de plastique dans les biopsies de tissus
pulmonaires de travailleurs d’'une industrie de textiles synthétiques, ainsi que dans des tissus
pulmonaires sains et des tissus néoplasiques de patients atteints d’un cancer du poumon, corroborent le
caractére plausible de la rétention des microplastiques dans les poumons parvenus la par inhalation
(Pauly et coll. 1998; Wright et Kelly 2017).

Il existe quelques études portant sur la translocation des particules de plastique hors des poumons
aprées une inhalation. Il est possible que des microplastiques se déplacent des poumons vers la
circulation générale ou le systeme lymphatique, d’ou ils pourraient atteindre d’autres tissus. Dans une
étude sur les effets d’une instillation intratrachéale chez des rates en gestation (équivalant a 2,4 x

10*2 particules), une migration par voie générale dans le placenta, I'organisme entier des petits, ainsi
gue dans le foie, le cceur et la rate des foetus a été observée (Fournier et coll. 2018). Chez des rats sains
auxquels des particules de PS radiomarquées d’un diameétre de 56,4 et de 202 nm ont été instillées par
la trachée, on a constaté qu’une petite fraction uniquement (< 2,5 %) de ces particules était passée dans
la circulation générale, ce qui augmente a 4,7 % la présence des petites particules dans des poumons
enflammés par les lipopolysaccharides (Chen et coll. 2006). La probabilité de translocation devrait
augmenter avec la diminution du diameétre des particules et 'augmentation du temps de séjour, ainsi
gue chez les individus dont la fonction pulmonaire est compromise et en présence d’une inflammation
(c.-a-d., en raison de la perméabilité cellulaire accrue) [Galloway 2015]. La région alvéolaire des poumons
pourrait étre préoccupante, notamment parce que de petites particules peuvent y pénétrer (et parce
gu’elles sont naturellement plus réactives en raison de leur grande superficie) et en partie en raison des
échanges avec la circulation générale a cet endroit. Dans les voies respiratoires supérieures, les particules
peuvent diffuser par le mucus et atteindre I'épithélium sous-jacent ou elles peuvent se déplacer.
Cependant, la diffusion par le mucus ne devrait pas se produire avec les particules insolubles telles que les
microplastiques. Il convient de noter que chez le rat, les particules ultrafines atteindraient les tissus
cérébraux par translocation par le nerf olfactif depuis la fosse nasale (Oberdérster et coll. 2004).

Les données sur les dangers physiques liés a I'inhalation de microplastiques sont rares. Les études
futures devraient se concentrer sur la confirmation et I’exploration des mécanismes toxicologiques des
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dangers physiques associés aux microplastiques, notamment sur leurs effets dans les poumons et le
systeme cardiovasculaire, et leur capacité de translocation dans les tissus extrapulmonaires.

Etudes chez I’humain

Etant donné que les participants des seules études a doses controlées de microplastiques réalisées chez
I’humain étaient exposés a du toner d’imprimante, les données n’ont pas été jugées pertinentes pour la
présente évaluation. Aucune étude épidémiologique des microplastiques dans I'air intérieur ou I'air
ambiant sur la population générale n’a été retrouvée. Les études sur les effets des microplastiques sur la
santé, qui se limitent a quelques études épidémiologiques en milieu de travail et a une étude sur des
biopsies de poumons, sont résumées plus bas.

On compte deux articles de synthése (Wright et Kelly 2017, Prata 2018) sur les résultats d’études
épidémiologiques en milieu de travail chez des personnes travaillant avec des textiles synthétiques, de la
bourre de nylon et du PVC. Les études ont permis de dégager des liens entre le travail dans ces
industries et une augmentation des effets nocifs pour I'appareil respiratoire, notamment des lésions aux
voies respiratoires, une fibrose pulmonaire, une diminution de la fonction pulmonaire, une respiration
sifflante, une dyspnée, des crépitements inspiratoires, une toux chronique, une production chronique de
mucus, une irritation des yeux et de la gorge, une réaction bronchique accrue, une bronchite, une
bronchiolite, de 'emphyseme, de I'asthme, une pneumoconiose, une pneumopathie interstitielle, des
granulomes a corps étranger et une insuffisance respiratoire aigué (Wright et Kelly 2017, Prata 2018).
Quelques études sur ces effets parmi plusieurs études ont établi des associations entre le travail dans
ces industries et le cancer du systeme digestif et celui des voies respiratoires. Malgré les associations
entre |'exposition a des particules ou a des fibres de plastique et des effets nocifs pour la santé, on n’a
pu tirer aucune conclusion définitive en raison de variables confondantes telles que I'exposition a la
présence concomitante d’autres dangers en milieu de travail qui pourraient contribuer a causer des
effets sur I'appareil respiratoire.

Un troisieme article de synthése portait sur les données épidémiologiques probantes des effets sur la
santé chez des femmes travaillant dans des industries de fabrication de plastiques et de traitement des
plastiques, mais ne portait pas spécifiquement sur les microplastiques (DeMatteo et coll. 2012). Les
études épidémiologiques ont permis d’établir des liens entre le travail dans des industries des plastiques
et le cancer du sein, les fausses couches et I'infertilité. Comme I’exposition aux microplastiques n’était
pas examinée spécifiquement dans ces études, il n’est pas clair que ces liens avec les effets sur la santé
soient associés a l'inhalation de particules et de fibres de plastique ou a I'exposition a d’autres
substances utilisées dans la production de plastiques.

Des études épidémiologiques ont été menées, portant sur d’autres emplois ou les travailleurs sont
exposés a des microplastiques. Cependant, comme la plupart des études limitaient leur catégorisation
de I'exposition a I'exposition professionnelle, les effets indésirables de I’exposition aux microplastiques
n’ont pas été spécifiquement étudiés. Un petit sous-ensemble des études épidémiologiques comprenait
des analyses liées spécifiquement a I’exposition a des particules ou a des fibres de plastique. Or il n’est
ici question que de ces études. Aucune augmentation de I'incidence du cancer du poumon ou des voies
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respiratoires n’a été associée a |’exposition a la poussiere de PU chez les personnes exposées a la
mousse de PU dans le cadre de leur travail (Sorahan et Pope 1993, Mikoczy et coll. 2004; Pinkerton et
coll. 2016). Chez les patronniers et les modélistes, une augmentation de I'incidence de la
lymphocytopénie a été fortement liée a I'exposition aux poussieres de plastique, mais aucune relation
entre I'exposition et la réponse n’a été établie (Demers et coll. 1994).

La pertinence des données sur I'exposition professionnelle aux microplastiques en suspension dans I'air
pour la population générale n’est pas connue, car I'extrapolation de I'exposition professionnelle a des
doses élevées a |'exposition a des doses plus faibles, comme celles prévues pour la population générale,
est difficile faute de données sur les effets de concentrations plus faibles sur la santé. Une autre limite
de I’'ensemble de données est que la plupart des études n’ont pas examiné l'incidence de la relation
dose-réponse sur les effets sur la santé. De plus, les travailleurs examinés dans les études ont pu avoir
été exposés de maniére concomitante a d’autres substances chimiques associées a des effets nocifs
pour la santé, comme des monomeéres, des catalyseurs, des additifs et d’autres composés utilisés dans
leur milieu de travail.

Etudes avec des animaux de laboratoire

Des études sur I'inhalation de microplastiques réalisées chez le rat (Laskin et coll. 1972; Thyssen et coll.
1978; Hesterberg et coll. 1992; Warheit et coll. 2003; Ma-Hock et coll. 2012), le hamster (Laskin et coll.
1972) et le cobaye (Pimentel et coll. 1975) ont été trouvées. Les constituants des microplastiques dans
les études comprenaient des fibres de PP (Hesterberg et coll. 1992), des particules de PU (Laskin et coll.
1972; Thyssen et coll. 1978), des fibres ou des particules de nylon (Pimentel et coll. 1975; Warheit et
coll. 2003), des particules de PAN (Pimentel et coll. 1975) et un copolymere d’ester acrylique (Ma-Hock
et coll. 2012). La durée de I'exposition variait, la plus longue durée étant de 325 jours dans une étude, la
durée d’une exposition subchronique étant de 12 a 13 semaines dans deux études et la durée de
I’exposition subaigué étant de 5 a 30 jours d’exposition dans trois études. Pour de plus amples
descriptions de ces études, notamment sur les concentrations a |'essai et les résultats, veuillez consulter
le tableau E-2 a I'annexe E.

Les effets observés dans les études d’inhalation étaient généralement cohérents et non liés a la durée,
au type de plastique et a I'espece. Les observations concordant avec des réactions a un corps étranger
étaient courantes dans les études : une augmentation de I'activité des cellules inflammatoires ou du
nombre de ces cellules, lesquelles contenaient des fibres ou des particules (principalement observées
dans les tissus des poumons et le liquide de lavage bronchoalvéolaire [LLBA], mais également dans le
systéeme lymphatique), et étaient souvent accompagnées de granulomes. Dans les régions des poumons
associées a un dépot de particules, une hyperplasie, de I'emphyséme et un cedeéme ont été observés.
Les études dans lesquelles les animaux étaient euthanasiés a différents intervalles apres I'exposition
indiquaient généralement que les effets étaient réversibles, ce qui laisse a penser que les effets sont des
réponses adaptatives plutot que des réactions défavorables. Aucun effet lié a la dose n’a été observé
dans la mortalité, le temps de survie, le comportement, les observations cliniques, I'incidence des
tumeurs ou la fibrose. Les concentrations minimales entrainant un effet observé (CMEQ), ajustées pour
représenter une exposition intermittente, variaient de 0,48 a 2,3 mg/m3, sauf dans I’étude ou la durée
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était la plus courte, et aucun changement lié au traitement dans le LLBA ou sur I’histologie n’a été
observé jusqu’a la concentration sans effet observé (CSEO) ajustée de 2,7 mg/m3, chez des rats exposés
pendant 5 jours et suivis jusqu’a 24 jours aprées I'exposition (Ma-Hock et coll. 2012). Cependant, la
plupart des études n’ont pas été réalisées en conformité avec les méthodes des Lignes directrices de
I’OCDE pour les essais. De plus, la pertinence de ces études animales pour I’humain n’est pas claire, car
les concentrations d’exposition dans les études étaient beaucoup plus élevées que celles dont on peut
s’attendre chez les humains dans les scénarios d’exposition typiques.

Les études d’exposition par inhalation sont également étayées par les observations d’études
d’exposition par instillation intratrachéale chez le rat. Dans ces études, les animaux étaient exposés a
des particules de PVC (Agarwal et coll. 1978; Pigott et Ishmael 1979; Xu et coll. 2004), a des fibres ou a
des particules de nylon (Porter et coll. 1999), a des particules de PS (Brown et coll. 2001; Fournier et coll.
2018) ou a des particules de PU (Stemmer et coll. 1975). La plupart des études ne comportaient qu’une
concentration d’exposition et qu’une seule instillation intratrachéale, sauf pour un groupe dans I'étude
de Fournier et coll. 2018 (exposition aux deux jours). Dans les différentes études, un suivi des rats était
effectué 1 journée a 24 mois apreés l'instillation. En général, les réactions a un corps étranger observées
dans les études d’exposition par inhalation ont également été observées dans les études d’exposition
par instillation intratrachéale. Une étude a démontré que les effets de particules de PVC lavées étaient
égaux ou plus grands que ceux des particules de PVC non lavées, ce qui semble indiquer que les effets
négatifs sont causés par les particules de plastiques elles-mémes plutot que par des additifs adsorbés
(Xu et coll. 2004). D’autres observations sur les effets pulmonaires sont présentées dans le tableau E-2
de I'annexe E. Dans une étude sur la toxicité pour le développement, une augmentation du nombre de
sites de réabsorption foetale a également été observée et des données probantes de la translocation de
particules depuis les poumons (vers le placenta, I'organisme entier des petits, le foie et le cceur des
foetus, ainsi que la rate et le cceur des meéres) ont été obtenues (Fournier et coll. 2018). Bien que les
résultats des études d’exposition par instillation intratrachéale corroborent les effets observés dans les
études d’exposition par inhalation, ces résultats ne doivent pas constituer la pierre d’assise des
évaluations quantitatives dose-réponse, car la voie d’exposition ne représente pas exactement les
profils de dépot et le dosage qu’on obtiendrait par inhalation.

Un article de synthese sur la toxicologie des fibrilles de p-aramide (un PA aromatique connu sous le nom
de Kevlar) a également été trouvé (Donaldson 2009). Des études sur les poumons de rats ont permis de
déterminer les effets d’exposition a des concentrations élevées, comme I'inflammation, I'accroissement
de la prolifération des cellules, la fibrose et la formation de carcinomes épidermoides kystiques de type
kératinisant (type de tumeur dont la pertinence chez I'’humain est déclarée discutable en raison de
I’absence d’homologue humain).

7.2.3 Effets des biofilms

Les microplastiques forment une surface unique et étendue sur laquelle les micro-organismes se fixent
et qu’ils colonisent dans les milieux aqueux, formant des biofilms (Zettler et coll. 2013; De Tender et coll.
2015; McCormick et coll. 2016; Oberbeckmann et coll. 2018; Kettner 2018; Arias-Andres et coll. 2018,
2019). Or, trés peu d’études ont porté sur les biofilms associés a des microplastiques.
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Les biofilms sont formés de I'accumulation de micro-organismes généralement enfermés dans une
matrice de polymeres extracellulaires qu’ils ont eux-mémes sécrétée et qui contient a la fois de la
matiere organique et de la matiére inorganique (Liu et coll. 2016; Prest et coll. 2016; WRF 2017). La
structure des polymeres extracellulaires sert de protection contre les agents stressants (p. ex.,
prédateurs, désinfectants) et contribue a I’absorption et a I'utilisation des éléments nutritifs (Flemming
et Wingender 2010; Prest et coll. 2016). Les biofilms sont omniprésents dans I’environnement
(Hall-Stoodley et coll. 2004 Yadav 2017) et dans les systemes de distribution de I'eau potable (Liu et coll.
2016; Prest et coll. 2016; WRF 2017), qui leur offrent un habitat permettant la survie et la prolifération
de micro-organismes, dont des agents pathogeénes potentiels (US EPA 2002; Batté et coll. 2003; Berry

et coll. 2006; Liu et coll. 2016).

Le fort ratio surface/volume des microplastiques facilite I'absorption de la matiére organique dont les
micro-organismes se nourrissent et favorise ainsi la formation de biofilms. Le transport des
microplastiques sur de longues distances et a travers de la colonne d’eau (Peng et coll. 2017) offre la
possibilité a des « microbes autostoppeurs » de se fixer et de former un biofilm (Kirstein et coll. 2016;
Zalasiewicz et coll. 2016; Keswani et coll. 2016). Ces communautés de biofilms associés au plastique sont
parfois appelées « plastisphéres » (Zettler et coll. 2013) et different généralement des micro-organismes
présents dans les eaux environnantes ou sur des particules ou des agrégats naturels (Zettler et coll.
2013; Hoellein et coll. 2014; McCormick et coll. 2016; Oberbeckmann et coll. 2016; Kettner et coll. 2017;
Arias-Andres et coll. 2018, 2019). Les études comportant un séquencgage de genes ont démontré que les
communautés microbiennes fixées sur des microplastiques sont moins diversifiées que celles qui le sont
sur d’autres substrats (Zettler et coll. 2013; Harrison et coll. 2014; McCormick et coll. 2014; 2016;
Ogonowski et coll. 2018a), ce qui semble indiquer que les microplastiques peuvent étre sélectionnés par
certains colonisateurs microbiens. Autrement dit, les propriétés physicochimiques des microplastiques
influent sur la composition et la structure de la communauté du biofilm associée (Bhardwaj et coll. 2013;
Zettler et coll. 2013; Harrison et coll. 2014; McCormick et coll. 2014, 2016). On ne connait pas
clairement I'incidence de la composition et de la structure du biofilm, mais certains chercheurs ont
formulé I’hypothése qu’elles pourraient entrainer une réduction de la compétition et de la prédation, ce
gui menerait a I'apparition d’agents pathogenes potentiels (Amalfitano et coll. 2014; Keswani et coll.
2016; Andrady 2017). D’autres facteurs, dont les conditions du milieu (p. ex., salinité, température),
peuvent également influer sur la formation de biofilms sur des microplastiques (Harrison et coll. 2018;
Oberbeckmann et coll. 2018; OMS 2019). De plus, les caractéristiques des micro-organismes, comme le
caractére hydrophobe de leur paroi cellulaire et la charge a la surface de la cellule, peuvent influer sur
leur capacité a se fixer aux microplastiques (Rummel et coll. 2017).

Les constituants de biofilms souvent trouvés sur les microplastiques comprennent différents micro-
organismes non pathogenes, notamment des espéces des genres Pseudomonas, Arcobacter,
Erythrobacter, Streptococcus, Staphylococcus, Aspergillus, Penicillium et Phanerochaete (Bhardwaj

et coll. 2013; McCormick et coll. 2014). Des séquences de bactéries pathogenes, principalement celles
de Vibrio, ont été détectées dans des biofilms associés a des microplastiques (Zettler et coll. 2013; De
Tender et coll. 2015; Kirstein et coll. 2016). Cependant, sauf dans une étude (Kirstein et coll. 2016), il n’a
pas été possible d’identifier les espéces et, par conséquent, on ignore si les organismes sont
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préoccupants pour la santé humaine. Dans I’étude en question, on a trouvé des micro-organismes, du
genre Vibrio, pouvant causer des effets importants sur la santé humaine : V. parahaemolyticus,
V. fluvialis et V. alginolyticus.

La hausse de la densité et de la proximité des cellules, ainsi que de la quantité d’éléments nutritifs
disponibles, et la protection offerte par la matrice de polymeéres extracellulaires font des biofilms, y
compris ceux fixés aux microplastiques, un milieu idéal pour les interactions entre les micro-organismes.
Parmi ces interactions se trouve la conjugaison, c’est-a-dire le transfert de matériel génétique par
contact direct de cellule a cellule (Cook et coll. 2011; Stalder et Top 2016). La conjugaison est une
méthode de transfert horizontal de génes, le principal mécanisme de propagation de la résistance aux
antibiotiques, par lequel un élément transposable, comme un plasmide, contenant les génes de
résistance aux antibiotiques, est transféré d’une cellule donneuse a une cellule receveuse

(Von Wintersdorff et coll. 2016). Différentes études ont révélé que les genes de résistance aux
antibiotiques sont plus fréquemment transférés entre les membres d’un biofilm associé a des
microplastiques qu’entre les bactéries libres ou les membres de biofilms associés a des agrégats naturels
(Arias-Andres et coll. 2018; Eckert et coll. 2018a et b; Imran et coll. 2019; Lagana et coll. 2019). En outre,
le transfert se produit dans une plus grande variété de micro-organismes (c.-a-d., dont le lien de parenté
est plus éloigné) sur des microplastiques que dans un milieu naturel. Ces résultats semblent indiquer
que les biofilms associés a des microplastiques constituent un milieu propice (c.-a-d., un point

« névralgique ») pour le transfert horizontal de genes, et peuvent sélectionner les micro-organismes
résistants aux antibiotiques et les genes de résistance aux antibiotiques qui peuvent ensuite étre
transportés dans divers habitats. Le transfert de génes de résistance aux antibiotiques par les
microplastiques a été observé entre des eaux usées et le milieu aquatique (Eckert et coll. 2018a et b).
Les transferts sur des microplastiques peuvent étre davantage amplifiés par I'exposition a des métaux,
puisque les genes de résistance aux métaux sont présents sur le méme plasmide que les génes de
résistance aux antibiotiques (Baker-Austin et coll. 2006; Wright et coll. 2006; Seiler et Berendonk 2012;
Zhang et coll. 2018; Imran et coll. 2019).

La recherche dans ce domaine est trés limitée, mais des études laissent a penser que les biofilms
associés a des plastiques dans I'eau pourraient abriter des agents potentiellement pathogenes pour
I’humain et des génes de résistance aux antibiotiques. Etant donné que les microplastiques peuvent se
déplacer sur de longues distances (voir la section 4, OMS 2019), il est possible que ces organismes ou ces
génes de résistance aux antibiotiques soient dispersés dans I'ensemble des eaux et parviennent aux
sources d’eau potable. Malgré cela, rien n’indique dans quelle mesure ces organismes sont
généralement présents et pendant combien de temps ils persistent ou demeurent infectieux quand ils
sont dans une plastisphére. De plus, le traitement classique de |'eau potable devrait éliminer dans une
mesure importante les microplastiques et inactiver les organismes associés a un biofilm (voir la
section 4.1.3, OMS 2019). Par conséquent, il n’y a actuellement aucune donnée probante semblant
indiquer que les biofilms associés a des microplastiques dans I’eau potable posent un risque pour la
santé humaine.

Les micro-organismes peuvent également adhérer a la surface de microplastiques en suspension dans
I'air, mais il y a peu de données sur le sujet. Si des micro-organismes ont été mesurés dans des
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particules en suspension dans I'air (Noble et coll. 1963; Brodie et coll. 2007), il n’existe aucune donnée
spécifique des particules de plastique. L’adhérence et la prolifération des micro-organismes sur des
microplastiques en suspension dans |'air peuvent étre limitées parce qu’elles pourraient étre liées au
contact des micro-organismes avec des microplastiques dans I’environnement. Cependant, si un contact
a lieu, les particules de plastique pourraient protéger les micro-organismes qui y adhérent (Prata 2018).
Méme si aucune donnée n’a pu étre trouvée sur la caractérisation des communautés microbiennes
pouvant coloniser des microplastiques en suspension dans I'air, des infections pulmonaires sont
possibles, en théorie, si des especes pathogéenes se fixaient sur des microplastiques et étaient inhalées
(Prata 2018).

8. Transport de substances chimiques

Outre les dangers physiques que présentent les particules de plastique en tant que telles, il est possible
gue I'exposition a des monomeres résiduels, a des additifs chimiques et a des contaminants de
I’environnement sorbés (p. ex., polluants organiques persistants [POP] et métaux) qui pourraient étre
lessivés des microplastiques entraine des effets nocifs (Munier et Bendell 2018, SAPEA 2019). Toutefois,
bien que I'exposition de I’'environnement ou des humains a ces composés soit possible, ces composés
chimiques relévent de divers programmes d’ECCC et de Santé Canada et ils continueront d’étre gérés
conformément a ces programmes.

Tous les effets observés du transport des substances chimiques dépendent fortement du contexte. Par
exemple, le type de plastique et les propriétés physicochimiques de la substance chimique sorbée sont
réputés avoir un effet sur la capacité de sorption. En général, le PE présente une grande capacité a
sorber des contaminants, tandis que le PET et le PVC ont une capacité de sorption plus faible (Alimi

et coll. 2018). Les particules de plastique dont le ratio surface/volume est grand (c.-a-d., particules
petites et allongées ou de forme irréguliere) ont généralement des capacités de sorption supérieures
(Rochman 2015). Par exemple, la capacité d’absorption du cuivre sur le PVC s’est révélée étre beaucoup
plus grande que celle sur le PS, ce qui pourrait étre da a la plus grande superficie et la plus forte polarité
du PVC (Brennecke et coll. 2016; Munier et Bendell 2018). La sorption peut également étre affectée par
des facteurs comme I'age, la forme, le poids moléculaire et la porosité de la particule, la température, la
salinité et le pH du milieu (une augmentation de la salinité du milieu et de I’adge de la particule entraine
généralement I'augmentation de la sorption, et un milieu alcalin favorise la sorption des cations), ainsi
gue la concentration des métaux et d’autres contaminants dans les eaux environnantes (Rochman 2015;
Alimi et coll. 2018; Munier et Bendell 2018; Guo et Wang 2019a). Di et Wang (2018) ont analysé des
échantillons d’eaux de surface et de sédiments du réservoir des Trois-Gorges, en Chine, et ont découvert
que plusieurs contaminants, notamment des solvants organiques et des intermédiaires
pharmaceutiques, étaient adsorbés a la surface de microplastiques prélevés.

Les propriétés du milieu récepteur peuvent également affecter le transfert des contaminants. Mohamed
Nor et Koelmans (2019) ont constaté que le transfert de biphényles polychlorés (BPC), depuis des
microplastiques jusque dans du simili-liquide intestinal, est biphasique et entierement réversible. Plus
précisément, |'effet des microplastiques dans I'intestin est lié au contenu intestinal. Les plastiques
ingérés agissent comme une source de composés organiques hydrophobes dans des intestins propres,
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tandis que dans des intestins contaminés, les microplastiques propres ont rapidement extrait les BPC
des aliments ou d’autres matiéres organiques (Mohamed Nor et Koelmans 2019). Les auteurs ont conclu
gue la contamination chimique et I'épuration peuvent se produire simultanément lorsque des
microplastiques sont ingérés.

Bien que bon nombre des composés associés aux plastiques aient des demi-vies biologiques courtes et
ne soient pas persistants, les particules de plastique dans I'organisme peuvent présenter une source
d’exposition a long terme aux substances chimiques (Engler 2012). Méme si de récents articles de
synthése indiquent que les préoccupations pour la santé sont faibles dans le cas de I'exposition humaine
a des substances chimiques par ingestion de microplastiques provenant d’aliments ou de I'eau potable
(EFSA 2016; FAO 2017; OMS 2019), il faudrait réaliser d’autres recherches avant de pouvoir évaluer les
risques posés par les microplastiques sur la santé humaine. Nous n’avons pas retrouvé de donnée sur le
transfert de ces composés dans les voies respiratoires ou le tube digestif chez I’humain.

Substances chimiques sorbées

Provencher et coll. (2018c) n’ont trouvé aucune corrélation significative entre les concentrations de
divers congénéres du BPC chez le Fulmar boréal (Fulmarus glacialis) et la quantité de plastique ingéré en
utilisant un facteur d’équivalence de toxicité. lls ont constaté que les plastiques ne contribuaient pas aux
concentrations de BPC chez les oiseaux et que le profil de congénéres de BPC dans les plastiques ingérés
était différent de celui des congéneres de BPC présents dans le foie (Provencher et coll. 2018c). Cette
différence pourrait résulter de la capacité du Fulmar boréal a métaboliser ou a biotransformer des
contaminants tels que le BPC (Letcher et coll. 2010; Provencher et coll. 2018c). Grigorakis et Drouillard
(2018) ont observé chez le cyprin doré (Carassius auratus) des efficacités d’assimilation alimentaire plus
faibles (13,4 %) pour les BPC sorbés aux microplastiques par comparaison avec les efficacités (51,6 %)
pour les BPC présents dans la nourriture. Les auteurs concluent que la biodisponibilité plus faible des
BPC associés aux microplastiques indiquait qu’il est peu probable que la présence de microplastiques
accroisse la bioaccumulation de BPC chez les poissons. Dans leur étude, Devriese et coll. (2017) n’ont
trouvé dans les langoustines (Nephrops norvegicus) exposées a des microplastiques de PE ou de PS
chargés de BPC aucune bioaccumulation importante de substances chimiques, I'absorption des BPC
étant limitée. De plus, Gerdes et coll. (2019) ont dégagé une corrélation positive entre le taux
d’élimination des BPC chez Daphnia magna et la présence de microplastiques. Plus particulierement,
|"association de microplastiques et de BPC haussait d’un facteur quatre le taux d’élimination de
congéneres de BPC a poids moléculaire élevé chez D. magna.

Diepens et Koelmans (2018) ont présenté un modele théorique simulant le transfert de microplastiques
et de composés organiques hydrophobes dans les réseaux trophiques aquatiques en Arctique. Les
scénarios de simulation ont révélé que les BPC se bioamplifient dans une moindre mesure avec
I'ingestion de concentrations plus élevées de microplastiques, ce qui corrobore les preuves présentées
antérieurement. A 'inverse, le méme modéle a également indiqué que les hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAP) se bioamplifient davantage avec I'ingestion de concentrations élevées de
microplastiques. Dans des conditions différentes, Magara et coll. (2018) ont découvert que I'absorption
et I'accumulation de fluoranthene (un hydrocarbure aromatique polycyclique) dans les moules bleues
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(Mytilus edulis) n’étaient pas modifiées par I'incubation en présence de microplastiques, et que
I'incubation avec des microplastiques avait réduit la biodisponibilité du fluoranthéne. Dans une
modélisation, le transfert de polluants organiques persistants (POP) depuis le PVC et le PE jusqu’aux
invertébrés benthiques, aux poissons et aux oiseaux marins, Bakir et coll. (2016) ont constaté que les
aliments et I'eau étaient les principales voies d’exposition de tous les organismes, et que I'apport des
microplastiques était négligeable.

Tanaka et coll. (2013) ont étudié la présence de polybromodiphényléthers (PBDE) dans les tissus du
Puffin a bec gréle (Puffinus tenuirostris) et de ses proies naturelles (la lanterne et le calmar), ainsi que
dans les plastiques présents dans les estomacs des oiseaux marins. Chez trois des douze Puffins a bec
gréle gu’ils ont examinés, les auteurs ont détecté des congénéres de PBDE trés bromés, des composés
qui n’étaient pas présents dans les proies échantillonnées dans la zone ol vivent les oiseaux marins.
Cependant, les auteurs ont effectivement détecté ces PBDE sur les plastiques trouvés dans I'estomac
des trois oiseaux, ce qui semble indiquer que les substances chimiques dérivées des plastiques ont été
transférées des plastiques ingérés aux tissus des oiseaux marins.

Des POP hydrophobes pouvant étre préoccupants pour la santé humaine (comme les BPC, les
hydrocarbures aromatiques polycycliques et les pesticides organochlorés) se sorbent facilement sur les
plastiques. C’'est pourquoi on utilise des composés de plastique tels que le PE et le PU comme
échantillonneurs passifs pour la surveillance environnementale (OMS 2019).

Aucune étude sur les polluants sorbés et associés aux microplastiques dans I’eau potable n’a été
trouvée, mais la hausse des POP dans les microplastiques a été mesurée dans des milieux marins et sur
les rivagesa proximité de milieux urbains (Wang et coll. 2017; Pellet Watch 2019).

Nous n’avons que peu de données sur la sorption de substances chimiques sur des microplastiques dans
I'air extérieur, I'air intérieur et la poussiére d’intérieur. En théorie, I'adsorption de polluants organiques
sur des particules de plastique en suspension dans I’air est possible, mais serait liée a la durée de la
suspension des microplastiques dans I'air (Prata 2018). Une étude a permis de déterminer qu’il n’y avait
eu aucune adsorption significative de BPC, de dichlorodiphényldichloroéthylene (DDE) ou de
nonylphénol sur des granules de PP vierges rejetées dans I'atmosphere pendant six jours (Mato et coll.
2001). Par conséquent, la contribution des microplastiques a I'inhalation de substances chimiques
sorbées n’est pas connue, mais elle est peut-étre limitée, bien que I'on pense qu’elle doit étre liée a
I’environnement (p. ex., en milieu urbain plutét qu’en milieu rural, a proximité de sources ponctuelles).
Dans I'ensemble, la recherche actuelle montre que méme si des microplastiques pouvaient transporter
des POP, les données probantes semblent indiquer que les répercussions de I'exposition par cette voie
d’exposition seront minimes (Burns et Boxall 2018).

Monomeéres

Les plastiques sont produits par polymérisation de monomeéres dont la toxicité varie. Parmi les
composés les plus dangereux se trouvent I'acrylonitrile, I’acrylamide, le 1,3-butadiéne, I'oxyde
d’éthyléne et le chlorure de vinyle (Lithner et coll. 2011). Selon le procédé de polymérisation utilisé, la
matiere plastique peut contenir diverses concentrations de monomeres résiduels (allant de quantités
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négligeables jusqu’a 4 %), en raison d’une polymérisation incompléte (Araujo et coll. 2002; Lithner
et coll. 2011). Les plastiques peuvent également se décomposer (par processus biologiques ou
météorisation) en monomeres et en oligomeéres, mais il existe peu de données sur I'apport de ces
processus a I'exposition humaine aux monomeres (OMS 2019).

Additifs

Comme nous en discutions a la partie 2, les additifs des plastiques comprennent des stabilisants de
polymeéres, des produits ignifuges, des lubrifiants, des plastifiants ainsi que des colorants. Parmi les
composés ayant possiblement des effets sur la santé humaine et qui sont des additifs des plastiques, on
trouve les phtalates, les PBDE, le plomb et le cadmium (OMS 2019). Les additifs des plastiques sont pour
la plupart non copolymérisés, d’ou une plus grande probabilité d’étre lessivés dans I’environnement
(Wright et Kelly 2017, Hahladakis et coll. 2018). Le poids moléculaire des additifs et I'age des plastiques
sont des facteurs pouvant influer sur le taux de migration des additifs depuis les plastiques jusqu’au
milieu environnant (Hansen et coll. 2013; Suhrhoff et Scholz-Béttcher 2016; Jahnke et coll. 2017). On
trouve peu de données sur la contribution des microplastiques aux concentrations des additifs des
plastiques dans I’environnement, mais il existe des données probantes sur de possibles voies de
migration pour ces composés depuis des sources pertinentes pour I’humain, comme les aliments
(Helmroth et coll. 2002; Muncke 2011), I'eau (OMS 2019) et la poussiere d’intérieur (Rauert et coll.
2014).

9. Lacunes dans les connaissances et themes de recherches futures

Au cours de la rédaction du présent rapport, nous avons découvert plusieurs lacunes dans les
connaissances que nous présentons plus bas afin d’encourager la recherche future. Combler ces lacunes
nous permettra de mieux comprendre les risques pour I’environnement et la santé humaine associés a
la pollution par les plastiques et d’éclairer les prises de décisions scientifiques en matiere de politiques
et de réglementation liées a la pollution par les plastiques.

9.1 Présence

Si, compte tenu de leur taille, les démarches utilisées pour observer les macroplastiques sont
relativement évidentes, il n’en va pas de méme pour les microplastiques, car les méthodes utilisées pour
les échantillonner et les quantifier dans I’environnement et d’autres milieux (p. ex., eau potable et
aliments) sont généralement peu homogeénes et fiables. Bon nombre d’études ne comptent que sur
I'identification visuelle pour déterminer si une particule est composée de plastique. Ce type
d’identification peut créer un taux élevé de faux positifs (surtout si leur taille est inférieure a 1 mm) et
ne permet pas de bien caractériser les plastiques. Par exemple, lorsque Wesch et coll. (2016) ont
analysé a I'aide de la RTA p-IRTF, des fibres dans le tube digestif de la lotte (Zoarces viviparus),
gu’antérieurement ils avaient identifiées visuellement comme étant des microplastiques, ils ont
constaté qu’aucune de ces fibres n’était d’origine synthétique. Etant donné ces résultats, les auteurs se
sont demandé si I'identification visuelle seule était suffisante pour déterminer si les microfibres étaient
faites de plastique et ils ont recommandé d’utiliser des méthodes normalisées pour détecter et faire la
surveillance des microplastiques. Des méthodes non spécifiques de coloration par fluorescence ont été
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suggérées comme méthodes possibles de dépistage rapide pour détecter et quantifier les
microplastiques dans différents milieux (Erni-Cassola et coll. 2017; Maes et coll. 2017; Prata et coll.
2019). Cependant, ces méthodes de coloration ont I'important défaut de créer de faux positifs, car elles
colorent des organismes biologiques tels que des algues marines et de la matiére organique.

A I'heure actuelle, les techniques spectrométrique telles que I'IRTF, la spectrométrie Raman et la
pyrolyse CGSM sont les méthodes privilégiées pour la caractérisation des plastiques et elles sont
souvent utilisées apres la séparation des particules de plastique soupconnées du milieu
d’échantillonnage et une identification visuelle au microscope. Bien qu’elles améliorent I'exactitude de
I'identification des microplastiques, les analyses spectrométriques ont leurs limites qui peuvent sous-
estimer la quantité de microplastiques dans les échantillons. Avec la spectrométrie Raman, I'intensité de
la fluorescence produite peut noyer celle du spectre Raman, ce qui peut nuire a l'identification des
plastiques (Rezania et coll. 2018). De plus, le signal peut étre fortement influencé par les colorants, ainsi
gue par des substances microbiologiques, organiques et inorganiques (Nguyen et coll. 2019). Avec la
spectrométrie a infrarouge (IR), les particules noires ou foncées ne seront pas détectées a cause de leur
fort taux d’absorption (Rezania et coll. 2018) et les particules d’'un diameétre inférieur a 20 um peuvent
ne pas donner suffisamment de spectres d’absorbance interprétables (Li et coll. 2018b). Les résultats de
la pyrolyse CGSM sont peu reproductibles, car ils sont fortement liés a la préparation des échantillons et
du type de pyrolyse. La CGSM a désorption thermique est la meilleure méthode pour les échantillons
dont la masse est élevée (jusqu’a 100 mg), mais elle n’a pas la sensibilité de la pyrolyse CGSM (Nguyen
et coll. 2019). La numération des microplastiques peut aussi entrainer des surestimations. Pour ce qui
est de la MEB avec spectroscopie de rayons X a dispersion d’énergie (EDS), Anderson et coll. (2017) ont
constaté qu’en moyenne 23 % des particules qui étaient identifiées visuellement comme étant du
plastique n’étaient pas du plastique. Burns et Boxall (2018) soulignent que le taux d’erreur de
I'identification visuelle des particules comme étant du plastique varie de 33 % a 70 %. Méme si les
méthodes d’analyse peuvent contribuer a confirmer la nature synthétique des microplastiques prélevés
dans I'environnement, le manque d’uniformité des méthodes d’échantillonnage (p. ex., taille des sous-
échantillons et stratégies d’échantillonnage) peut limiter la comparabilité de telles analyses.

Les études portant sur la présence des plastiques dans I'environnement et d’autres milieux présentent
souvent leurs résultats dans des unités différentes (p. ex., quantité de plastiques par unité de surface
plut6ét que quantité par unité de volume), ce qui limite la capacité de comparer les études et de
généraliser les résultats. Il est nécessaire d’avoir des mesures normalisées dans les publications pour
assurer une uniformité dans la présentation des résultats et une comparabilité des études (Burns et
Boxall 2018). Une autre lacune importante du processus d’analyse est I'absence de comparaison entre
les laboratoires, laquelle serait utile pour la validation des méthodes. De plus, en raison de la variabilité
et des difficultés dans la quantification des microplastiques, de grands écarts-types ont été rapportés
pour la présence des microplastiques dans I'environnement et, dans certains cas, la valeur de
I’écart-type est supérieure aux quantités présentées.

Dans I'eau, la taille des microplastiques prélevés dépend du dispositif ayant servi a leur prélevement.
Par exemple, si les mailles d’un chalut ont un diamétre de 300 a 350 um, les microplastiques de
diametre inférieur a 300 um sont souvent non détectés. C’est un probleme pour les microfibres, en
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particulier, étant donné leur petite section (Covernton et coll. 2019). Il faut donc mettre au point de
nouvelles méthodes de prélévement pour aider a la caractérisation des fractions plus petites de
plastique dans I’environnement. De plus, la profondeur des prélévements varie d’'une étude a I'autre et
n’est pas normalisée (c.-a-d., les chaluts créent un biais favorable aux plastiques moins denses présents
pres de la surface de I'eau et les prélevements a plus grande profondeur introduisent un biais favorable
pour les plastiques plus denses).

Un nombre limité d’études ont été publiées sur la surveillance environnementale et les effets des
microplastiques dans les milieux d’eau douce et les milieux terrestres (Burns et Boxall 2018; Provencher
et coll. 2018b). Il est nécessaire d’étendre les travaux pour que les études de surveillance englobent
d’autres écosystemes, plus particulierement I’écosysteme terrestre.

Dans les matrices terrestres, les études sur la présence des microplastiques sont rares, possiblement en
raison de la difficulté a traduire a un contexte terrestre les concepts de recherche d’un contexte marin
(Rillig 2012, da Costa et coll. 2019). Par exemple, il n’existe aucun parallele pour I'accumulation de
microplastiques le long des rivages dans un cadre terrestre. En outre, il est souvent plus difficile d’isoler
et de caractériser les microplastiques provenant d’une matrice de sol, car le sol peut contenir
différentes concentrations de matiere organique, ce qui peut déformer les signaux et causer des
problémes lors de I'utilisation de I'IRTF et de la spectrométrie Raman pour la caractérisation des
plastiques (Blasing et Amelung 2018). De plus, on déplore I'absence de protocoles normalisés pour
I’échantillonnage de sol et I'analyse dans différents types de sols (da Costa et coll. 2019). On a suggéré
gu’une démarche normalisée pas-a-pas soit employée pour les échantillons terrestres, entrainant le
retrait de fragments adhérents, la phase minérale et la matiére organique, puis l'identification et la
caractérisation des microplastiques (da Costa et coll. 2019).

I manque également de données quantitatives appropriées sur la présence des microplastiques dans
I’eau potable et I'’eau rejetée apres le traitement des eaux usées et il y a peu de données sur le devenir
des microplastiques pendant le processus de traitement, notamment sur la dégradation des particules,
la composition des particules, I'efficacité d’élimination et le rejet ultérieur de ces microplastiques dans
d’autres milieux naturels.

Les données sur la présence des microplastiques dans les aliments sont également rares, et les données
propres au Canada peu nombreuses, voire inexistantes. Les données existantes portent surtout sur les
poissons, les crustacés et les mollusques marins sauvages, et elles sont limitées aux espéces d’eau douce
ou d’élevage ou a d’autres aliments. En outre, il faut des données sur la présence des microplastiques
dans les tissus et les organes des animaux qui sont consommeés par I’humain. Les données sont
lacunaires sur les effets potentiels de la cuisson ou de la transformation des aliments (p. ex., aliments
frais et aliments surgelés) sur les concentrations de microplastiques, I'influence de la matrice
alimentaire sur la biodisponibilité des microplastiques (p. ex., les aliments riches en eau et les aliments
solides ou secs) et les sources ponctuelles possibles d’exposition aux microplastiques dans les aliments.
D’autres études sont nécessaires pour déterminer si la fabrication, la transformation ou la manipulation
des aliments ainsi que le matériel d’emballage des aliments peuvent contribuer a la concentration des
microplastiques dans les aliments.
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Il n’existe a I'heure actuelle aucune méthode validée ou reconnue pour le préléevement ou |'analyse des
échantillons de microplastiques dans I'air, et il y a peu d’information sur la distribution des
microplastiques entre I’air et la poussiere. Afin d’évaluer avec exactitude I’'exposition aux
microplastiques dans I'air, il faudrait mettre au point et valider des méthodes exactes, précises et
reproductibles d’échantillonnage, d’extraction, de caractérisation et de quantification des
microplastiques en suspension dans I'air et des microplastiques dans la poussiere déposée et en
suspension dans |’air, notamment des protocoles robustes d’assurance et de contréle de la qualité.
Puisque les Canadiens passent environ 90 % de leur temps a l'intérieur, des données sur I’exposition aux
microplastiques a l'intérieur et a I'extérieur sont nécessaires pour déterminer I’exposition personnelle,
connaitre leurs sources, leurs voies, leur devenir et leur répartition, et identifier et cibler en priorité
certaines catégories ou certains mélanges de microplastiques pour la recherche future. Il faudra
également explorer la relation entre les microplastiques en suspension dans I'air et les autres particules.
Par exemple, il serait utile de connaitre la proportion de particules composées de polymeres de
plastique et de savoir si les particules de plastique en suspension dans I'air se comportent de facon
semblable a d’autres particules en suspension dans |'air pour déterminer si des déductions peuvent étre
tirées a partir des vastes connaissances que nous avons sur les particules.

Plusieurs chercheurs ont mentionné la nécessité de protocoles normalisés et d’'une assurance de la
qualité plus rigoureuse dans les publications scientifiques pour obtenir des données de plus grande
qualité sur la présence de ces particules et sur I'exposition a ces particules dans tous les milieux (Burns
et Boxall 2018, Hermsen et coll. 2018; Gouin et coll. 2019; Koelmans et coll. 2019). En ce qui concerne
les méthodes d’échantillonnage, celles-ci concerneraient notamment le milieu de prélevement, le
matériel et les procédures de manipulation, ainsi que les pratiques d’analyse de laboratoire. En raison
de I'omniprésence des plastiques, il faut travailler avec plus de précautions tout au long de la procédure,
du prélevement des échantillons aux analyses de laboratoire, pour éviter de contaminer les échantillons.

L'importance de la mise au point des protocoles est illustrée par les travaux de Provencher et coll. (2017,
2019), qui ont produit les seuls protocoles normalisés pour la surveillance et I'étude des effets des
plastiques ingérés chez les oiseaux marins. Ces protocoles incluent des techniques d’analyse
normalisées sur le terrain et en laboratoire, ainsi que des lignes directrices pour la présentation des
données (Provencher et coll. 2017, 2019). Ces techniques normalisées ont permis a la communauté
internationale d’ornithologie marine de faire un suivi spatial et temporel des tendances de I'abondance
des plastiques dans le milieu marin.

Il a été recommandé d’élaborer des critéres de qualité normalisés pouvant servir a évaluer le caractere
approprié des études sur la présence et les effets des microplastiques. Hermsen et coll. (2018) ont
proposé plusieurs aspects a examiner pour évaluer la qualité d’une étude sur les microplastiques

ingérés : les méthodes et les stratégies d’échantillonnage, la taille de I’échantillon, le traitement et
I’entreposage des échantillons, la préparation en laboratoire, les manipulations dans une atmosphere
propre, la présence de témoins négatifs et positifs, une composante cible, le traitement des échantillons
et I'identification des polymeres. Lorsqu’ils ont examiné les études sur les microplastiques ingérés par le
biote, ils ont trouvé que les aspects faisant particulierement défaut en matiere de qualité et

d’information étaient, notamment, les témoins négatifs, I'identification des polymeres, la préparation

87



en laboratoire et le traitement des échantillons. Koelmans et coll. (2019) ont évalué 50 études sur les
microplastiques dans de I'eau douce de surface et de I'eau potable a I'aide de la méthode mise au point
par Hermsen et coll. (2018). Seulement quatre études ont regu une cote positive pour tous les critéeres

de qualité proposés; 92 % des études examinées n’étaient pas considérées comme completes ou fiables
en raison d’un critére ou plus. Il convient de noter que Hermsen et coll. (2018) et Koelmans et coll.
(2019) reconnaissent que leurs criteres ne permettent pas de poser un jugement absolu sur la valeur des
études, puisque leur systéme d’évaluation ne permet pas de saisir tous les aspects des études. Dans
I"avenir, I'utilisation de criteres de qualité normalisés fera en sorte que seules les données de qualité
acceptable seront utilisées pour éclairer les chercheurs scientifiques et les décideurs, et que les données

sont reproductibles et directement comparables.

De plus, il n’existe pas beaucoup de données sur les sources communes ou importantes de
microplastiques dans I'environnement et d’autres milieux, de telle sorte qu’il est difficile de déterminer
la contribution de la source en matiere de microplastiques. Il faut assembler des bibliotheques pouvant
étre utilisées pour lier des échantillons a leur source selon leur composition chimique (polymeéres et
additifs chimiques) et d’autres propriétés physiques. De plus, la création d’une taxonomie des
microplastiques d’aprés leur morphologie peut également aider a en identifier la source (Helm 2017).

Finalement, de nouvelles données sur la présence et les effets des nanoplastiques continuent d’étre
publiées et sont encore mal comprises. On comprend mal si les nanoplastiques peuvent se former dans
I’environnement et de quelle maniére (p. ex., sils sont créés par des processus tels que la météorisation
des macroplastiques ou des microplastiques). On manque de méthodes d’analyse appropriées pour les
matieres a I'’échelle nanométrique dans tous les milieux, ce qui complique I'évaluation exacte de la
présence et du comportement des nanoplastiques dans I’environnement (SAPEA 2019). Comme les
nanoplastiques sont intrinsequement plus difficiles a analyser et a mesurer, 'importance de la
fragmentation des plastiques en nanoparticules n’est pas clairement définie aujourd’hui (Koelmans

et coll. 2015).

9.2 Effets sur I’environnement

Les gammes de tailles et de concentrations de microplastiques utilisées dans les études
écotoxicologiques ne sont pas représentatives des concentrations ou des tailles des microplastiques
prélevés dans I'environnement par les techniques actuelles. Les études sur les effets des microplastiques
sont souvent réalisées avec des concentrations qui sont beaucoup plus élevées que celles actuellement
trouvées dans I'environnement, ou avec de tres petits microplastiques pour lesquels il n’existe que peu
de données sur I'abondance (SAPEA 2019). Les chercheurs qui étudient les effets des plastiques
devraient utiliser des plastiques de taille, de forme et de composition semblables a ceux trouvés dans
I’environnement. De plus, on devrait étudier davantage la relation entre les microplastiques et les
particules naturelles présentes dans I’environnement qui ont des effets similaires sur le biote. A I’heure
actuelle, les plans expérimentaux ne permettent pas de distinguer les effets propres aux plastiques de
ceux causés par d’autres particules comme I'argile ou la cellulose (Ogonowski et coll. 2018b). Qui plus
est, les études sur les effets sont en grande partie menées sur des microspheres de PS, qui ne sont pas
représentatives des plastiques présents dans I'environnement. Les microplastiques les plus
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fréquemment détectés (c.-a-d., le PP, le polyester et les PA, entre autres) sont sous-représentés dans les
études sur les effets (SAPEA 2019).

Il faudrait donc créer des méthodes normalisées pour étudier le potentiel d’effets négatifs associés a
I’exposition aux plastiques. Par exemple, on devrait évaluer la relation entre les propriétés des
plastiques (p. ex., |a taille des particules, le type de polymere, la forme et le nombre de particules) et
leur toxicité. Entre les études, il existe un manque d’uniformité de la présentation des concentrations
expérimentales : certaines études présentent leurs résultats en masse par volume, et d’autres en
nombre de particules par volume.

Souvent, les microplastiques utilisés dans les essais de toxicité sont achetés. Ces microplastiques ne
seraient pas des modeles idéaux pour les microplastiques que I'on trouve dans I'environnement, car ils
peuvent contenir des additifs tels que des surfactants. Par exemple, Pikuda et coll. (2019) ont découvert
que la toxicité aigué pour D. magna était causé par I'azoture de sodium, un surfactant, et non aux
particules de PS en tant que telles. Une fois I'azoture de sodium éliminé des plastiques, les particules de
PS n’ont plus causé de mortalité. Par conséquent, les particules de plastique utilisées dans des études

toxicologiques doivent étre lavées pour que soient éliminés tous les additifs qui pourraient avoir des
effets pouvant étre confondus avec les effets occasionnés par les particules de plastique. Il ne s’agit pas
d’une pratique courante, et on n’en a pas tenu compte lors de la sélection des études pour la production

du présent rapport.

Burns et Boxall (2018) ont suggéré que la recherche dans ce domaine devrait s’orienter sur I'étude de la
dégradation dans I’environnement. Les études écotoxicologiques de suivi devraient étre alors menées a
I'aide des matériaux résiduels trouvés dans les études de dégradation. On devrait produire des étalons
homologués qui sont pertinents sur le plan de I'environnement et qui répondent aux besoins de
I’évaluation des risques. Ces étalons aideraient a caractériser les effets des plastiques qui sont
pertinents sur le plan de I’environnement. Des expériences portant sur les effets chroniques (y compris
les effets de la rétention a long terme dans les organismes vivants) et faisant appel a des criteres d’effet
uniformes doivent également étre réalisées. Provencher et coll. (2018b) ont souligné la nécessité de
mener des études sur le transfert des plastiques de la proie a son prédateur, ainsi que sur la
bioamplification, la bioaccumulation et la bioconcentration de ces plastiques transférés. D’autres
recherches sont nécessaires sur les mécanismes d’absorption, de distribution, de métabolisation et
d’excrétion des microplastiques, ainsi que sur la faisabilité d’'une méthode de lecture croisée a partir des
études sur la translocation des particules. Il faudrait aussi mieux comprendre les effets sublétaux,
interactifs et cumulatifs des plastiques en présence d’autres facteurs. Par exemple, bien qu’une étude
récente ait révélé que des effets sublétaux sur la chimie du sang pourraient étre liés aux plastiques
ingérés par le Puffin a pieds pales dans I’hémisphere Sud, les auteurs ne peuvent pas a I'heure actuelle
établir de liens définitifs (Lavers et coll. 2019). En outre, bien que des études telles que celles de Lavers
et Bond (2016) sur I'ingestion de plastiques comme voie pour le transport de métaux-traces aient
indiqué que des concentrations de certains métaux étaient liées positivement a la masse des plastiques,
il n’est pas encore possible de généraliser le transfert d’éléments-traces a partir de plastiques ingérés,
car les mécanismes de ce processus ne sont pas connus. De plus, certaines études sur les
microplastiques ingérés n’ont porté que sur une partie du tube digestif d’'un organisme, ce qui peut
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entrainer une sous-estimation des taux de microplastiques ingérés, puisque d’autres parties du tube
digestif pourraient aussi contenir des microplastiques. Afin d’estimer exactement la quantité totale de
microplastiques ingérés, il est recommandé d’examiner I'ensemble du tube digestif, de I'cesophage a
I"anus, de poissons et I'organisme entier d’espéces plus petites, comme les bivalves (Hermsen et coll.
2018).

Il'y a un manque d’études sur les microplastiques dans le sol; de plus amples travaux de recherche sont
nécessaires afin de mieux comprendre les effets interactifs que la pollution par les plastiques aura sur la
faune du sol et I'absorption possible par les cultures vivriéres. Finalement, méme si on a trouvé des
microfibres et certaines de leurs sources, il faudrait d’autres travaux pour mieux connaitre leur
répartition et leur devenir dans I'environnement, en plus des effets de ce type de polluant plastique.

Récemment, on a commencé a explorer les liens entre la pollution par les plastiques et les changements
climatiques. Par exemple, Royer et coll. (2018) ont révélé que les plastiques couramment utilisés
produisent des gaz a effet de serre lorsqu’ils sont exposés au rayonnement solaire ambiant et que les
plastiques vierges émettent davantage d’hydrocarbures gazeux que les granules de plastique vieillies
sous |'effet de I'environnement. Ces résultats semblent indiquer que la pollution par les plastiques
pourrait contribuer aux changements climatiques. De plus, des données probantes qui laissent a penser
gue des changements climatiques pourraient contribuer a accroitre I'exposition de la faune a la
pollution par les plastiques. Par exemple, Drever et coll. (2018) ont rapporté que, dans des conditions ou
les températures océaniques sont inhabituellement élevées, des Phalaropes a bec large (Phalaropus
fulicarius) se nourrissaient plus prées du rivage. Les auteurs ont indiqué que le déplacement de la
répartition des oiseaux plus pres du rivage a entrainé une augmentation de |’exposition a la pollution
par les plastiques.

En plus des essais de toxicité sur les microplastiques comportant des incertitudes intrinseques qui sont
décrits ci-dessus, des études de toxicité sur les nanoplastiques sont nécessaires. Cependant, ces
particules peuvent étre confondues avec la matrice de suspension utilisée (Pikuda et coll. 2019). Les
résultats des études de toxicité portant sur des nanoplastiques préparés commercialement, lesquelles
contiennent probablement des agents de conservation, des antimicrobiens ou des surfactants, doivent
toutefois étre examinés avec prudence (Pikuda et coll. 2019).

9.3 Effets sur la santé humaine

Afin de mieux comprendre les effets potentiels des microplastiques découlant de I’exposition par voie
orale et de I'exposition par inhalation sur la santé humaine, il est nécessaire de mieux comprendre
I’étendue et la nature de I'exposition humaine et des dangers toxicologiques.

Pour connaitre les répercussions potentielles de I'ingestion (p. ex., eau potable ou aliments) et de
I'inhalation (p. ex., air intérieur et ambiant) de microplastiques sur la santé humaine, plus de recherche
est nécessaire sur I'absorption et le devenir des microplastiques dans le tube digestif et les voies
respiratoires, ainsi que sur la biodisponibilité des substances chimiques associées aux microplastiques.
En outre, au sujet de I'inhalation, il est nécessaire de mieux caractériser I’exposition aux microplastiques
dont le diametre aérodynamique est de I'ordre des microns (< 1 mm), en portant une attention aux
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particules inhalables (< 10 um) et surtout aux particules respirables (< 2,5 um) qui peuvent pénétrer
profondément dans les poumons. Il faudrait également connaitre les caractéristiques physiques des
microplastiques (p. ex., longueur, diametre, type de polymere et chimie a la surface) pouvant
déterminer leur biodisponibilité, la distribution dans les tissus et la pertinence possible pour la santé
humaine.

Des travaux de recherche toxicologiques basés sur des modeéles cellulaires appropriés et des animaux de
laboratoire sont nécessaires pour éclairer I'évaluation des risques pour la santé humaine, y compris pour
déterminer les tissus cibles, la dose seuil et le mode d’action. Des études épidémiologiques menées sur
le grand public aideraient également a mieux comprendre les effets des microplastiques sur la santé
humaine. D’autres recherches sont nécessaires pour savoir si les caractéristiques (p. ex., la taille, la
forme et la composition) des microplastiques influent sur leurs effets nocifs potentiels. De plus, avec
I’émergence de nouvelles informations sur les caractéristiques des microplastiques qui présentent un
intérét pour la santé, on devra obtenir des mesures normalisées pour la production des résultats afin
gue ces propriétés soient suffisamment caractérisées dans les rapports scientifiques.

Il faut aussi connaitre dans quelle mesure les microplastiques peuvent agir comme vecteurs pour le
transport d’autres substances chimiques (p. ex., additifs chimiques, contaminants environnementaux
adsorbés) et déterminer si ces derniéres ont une incidence sur la santé humaine. Méme si de récents
articles de synthese indiquent que les préoccupations pour la santé sont faibles du point de vue de
I’exposition humaine aux substances chimiques des microplastiques provenant de I’eau potable ou des
aliments ingérés (EFSA 2016, FAO 2017, OMS 2019), il faudrait réaliser d’autres recherches avant de
pouvoir faire une évaluation des risques pour la santé humaine associés aux microplastiques. D’autres
recherches sont également nécessaires pour étudier la toxicité des nanoplastiques, comme nous
I'indiquions plus haut.

Finalement, il faudrait aussi améliorer la caractérisation des biofilms associés a des microplastiques dans
I’eau potable, les sources d’eau potable et I'air. Acquérir des connaissances dans des domaines comme
les facteurs en jeu dans la composition des biofilms, la taxonomie des communautés formant des
biofilms ainsi que I'activité et les interactions dans les biofilms (p. ex., le transfert des génes de
résistance aux antibiotiques) contribuerait a comprendre I'importance des effets des biofilms sur la
santé humaine.

10. Conclusions

La pollution par les macroplastiques et les microplastiques est omniprésente dans I’'environnement. On
estime qu’en 2016, 1 % de tous les déchets plastiques au Canada, soit 29 000 tonnes, a été rejeté dans
I’environnement. Or, puisque les plastiques se dégradent trés lentement et qu’ils persistent dans
I’environnement, la pollution par les plastiques ne peut qu’augmenter.

Il a été démontré que les macroplastiques nuisent sur le plan physique aux récepteurs
environnementaux a I'échelle individuelle et qu’ils ont le potentiel d’altérer I'intégrité de I’'habitat. On a
constaté que des organismes ingéraient des macroplastiques et qu’ils s’emmélaient dans des
macroplastiques, ce qui peut leur nuire directement et, dans de nombreux cas, entrainer leur mort.

91



Comme les données relatives aux effets potentiels de la pollution par les microplastiques sur les
récepteurs environnementaux sont moins claires et parfois contradictoires, il faudra réaliser d’autres
recherches sur le sujet. Par exemple, si d’une part, des rapports indiquent que I'exposition de récepteurs
environnementaux aux microplastiques peut entrainer la mort, des effets sur le développement et la
reproduction, des effets sur I'alimentation et la production d’énergie et des effets biochimiques ou a
I’échelle moléculaire, d’autre part, un nombre semblable d’études n’a trouvé aucun effet.

Actuellement, il existe peu de publications scientifiques sur les effets des microplastiques sur la santé
humaine, et jusqu’a présent, ils n’ont pas été jugés préoccupants pour la santé humaine. Les voies
d’exposition possibles sont I'air, I'eau et la nourriture. Certaines études d’épidémiologie professionnelle
et certaines expérimentations animales montrent le potentiel d’effets a de fortes concentrations
d’exposition, toutefois leur fiabilité et leur pertinence sont discutables, et des recherches plus poussées
sur la possibilité que les microplastiques ont des effets sur la santé humaine sont nécessaires.

Afin de mieux comprendre les incidences de la pollution par les plastiques sur I'environnement et la
santé humaine, il est recommandé de réaliser des recherches pour combler les lacunes importantes des
connaissances qui sont définies dans le présent rapport. Ces recherches sont notamment des études
pour mieux comprendre I'exposition aux plastiques et la toxicité potentielle des plastiques. Plus
précisément, il est recommandé de viser les objectifs suivants :

e mise au point de méthodes normalisées pour I'échantillonnage, le dosage, la caractérisation et
I’évaluation des effets des macroplastiques et des microplastiques

e compréhension plus poussée de I'exposition des humains aux microplastiques

e compréhension plus poussée des effets écotoxicologiques des microplastiques

e compréhension plus poussée des effets des microplastiques sur la santé humaine

e déploiement d’efforts de surveillance constants et leur intensification afin d’inclure des milieux
naturels mal caractérisés comme les sols

Puisque la pollution par les plastiques est de plus en plus importante dans I’environnement et que I'on a
démontré la capacité de nuisance des macroplastiques sur le biote, on prévoit que la fréquence des
effets physiques sur chaque récepteur environnemental continuera d’augmenter si la tendance actuelle
se maintient et qu’aucune mesure d’atténuation n’est prise.

Conformément au principe de précaution, des mesures sont nécessaires pour réduire les quantités de
macroplastiques et de microplastiques déversées dans I’environnement.
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Annexe A : nouvelles données publiées ou recues dans le cadre de la

consultation publique

Ce qui suit est un résumé des nouvelles données pertinentes publiées depuis la date limite de I'analyse

documentaire de I'ébauche de I'évaluation scientifique de la pollution plastique (c’est-a-dire de juin

2019 a mars 2020), ainsi que de nouvelles données pertinentes recues dans le cadre de la consultation

publique.

Tableau A-1: Sources des déchets plastiques et de la pollution

Section pertinente

Résumé des nouvelles données

Source

3.1 Sources dans l'eau

Le lavage constitue une source de
microplastiques dans I’'environnement.
Contrairement aux études de Carney Almroth
et coll. (2018) et De Falco et coll. (2018), Cesa
et coll. (2020) ont constaté que I'utilisation
de détergents réduisait considérablement le
rejet de fibres des vétements synthétiques,
mais non des vétements en coton. Ils ont
également constaté que le coton rejetait la
plus grande quantité de fibres par rapport a
I'acrylique, au PE et au PA.

La raison de cet écart n’est pas claire, mais il
est probablement d{ a la différence entre les
méthodes utilisées dans les études. Parmi les
exemples de ces différences figurent les
différences de température, de concentration
de détergents et de taille de dispositif de
filtration.

Cesa et coll. 2020

3.1 Sources dans I'eau

Les résultats de ces études ont confirmé la
présence de microplastiques dans I’air au-
dessus des milieux aquatiques. Les résultats
de la modélisation ont montré que les
microplastiques atmosphériques peuvent
contribuer a la pollution marine.

Liu K et coll. 2019b;
Wang X et coll. 2020

3.1.1 Traitement des eaux
usées

Cette étude a mis en évidence les effets des
microplastiques sur le rendement des
traitements des eaux usées. Il a été constaté
gue les microplastiques peuvent causer des
blocages, altérer les processus a médiation
microbienne et user I'équipement, nuisant
ainsi au rendement.

Zhang et Chen 2020

3.3 Sources dans I'air

Les auteurs de cette étude ont déterminé le
nombre de fibres rejetées dans I'air par des

De Falco et coll. 2020
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Section pertinente Résumé des nouvelles données

Source

volontaires menant leurs activités
quotidiennes pendant qu’ils portaient
différents types de textiles. lls ont conclu que
le rejet de microfibres dans I'air provenant du
port de vétements en PE est du méme ordre
de grandeur que le rejet de microfibres dans
les eaux usées par le lavage.

Tableau A-2 : Devenir dans I’environnement

Section pertinente Résumé des nouvelles données

Source

4.1 Dégradation Cette étude a examiné la capacité
potentielle des bactéries dégradant le
plastique a former des biofilms et a confirmé
que la composition de la communauté
bactérienne dépend du type de plastique.
Elle a également montré que la bactérie
Alcanivorax borkumensis peut former des
biofilms épais sur le PEBD. Les auteurs ont
souligné la nécessité de recherches
supplémentaires sur les mécanismes de
dégradation.

Delacuvellerie et coll.
2019

4.1 Dégradation Cet article porte sur I’'étude de la
dégradation des films de PEBD et de PP dans
I'eau afin d’identifier leur mécanisme de
fragmentation et de comprendre les voies de
transformation des macroplastiques en
microplastiques. Les auteurs ont découvert
que l'initiation et la propagation des fissures
dépendaient de la morphologie cristalline du
polymére.

Julienne et coll. 2019

4.1 Dégradation Cette étude a examiné la capacité d’un
champignon a dégrader le microplastique de
PE. Il a été constaté que le PEHD se dégrade
en particules de microplastique de poids
moléculaires moins grand aprés 28 jours
d’incubation.

Zhang J et coll. 2020a

Tableau A-3 : Présence

Section pertinente Résumé des nouvelles données Source
5.1.1 Présence dans le milieu Cette étude a relevé la présence de Mason et coll. 2020
aquatique plastiques dans tous les échantillons d’eau de
Eaux de surface surface prélevés dans les lacs Erié et Ontario.
Les particules de plastique ont été classées
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Section pertinente

Résumé des nouvelles données

Source

en trois catégories selon leur taille : de 0,355
a 0,999 mm, de 1,00 a 4,749 mm, et 24,75
mm. La majorité des particules dans les deux
lacs appartiennent a la catégorie de petite
taille. Dans le lac Erié, les granules et les
fibres constituaient la majeure partie du
plastique recueilli dans les échantillons, et
dans le lac Ontario, les fragments
constituaient le type prédominant. Dans la
catégorie de taille la plus importante, 46 %
des polyméres étaient de la famille des PE et
43 % de celle des PP. Il convient de noter que
les particules de la catégorie des petites
tailles ont été analysées par MEB/EDS, les
particules plus grandes par I'IRTF, mais que
les particules de taille moyenne n’ont pas été
caractérisées.

5.1.3 Présence dans I'air
intérieur

Les auteurs de I'’étude ont effectué une
analyse quantitative des microplastiques a
base de PET et de PC (taille <150 um) dans
286 échantillons de poussiére intérieure
prélevés dans 12 pays d’Amérique du Nord et
du Sud, d’Europe et d’Asie. Les
microplastiques a base de PET ont été
détectés dans tous les échantillons de
poussiere a des concentrations de 0,03 a 110
pg/mg, tandis que les microplastiques a base
de PC ont été détectés dans 99 % des
échantillons a des concentrations comprises
entre <0,000 1 et 1,7 pug/mg. Ces
concentrations sont similaires a celles
rapportées en Chine par Liu C et coll. (2019).

Zhang J et coll. 2020b

5.1.3 Présence dans l'air
extérieur

Divers types de fibres ont été mesurés dans
I’air extérieur a Pékin, en Chine. Des fibres
microplastiques ont été mesurées a des
concentrations moyennes de 5600 a 5 700
fibres/m3 a deux hauteurs de sites
d’échantillonnage (respectivement 1,5 m et
18 m au-dessus du sol). Les fibres
microplastiques représentaient 35 % et 41 %
du total des fibres dans les deux hauteurs
d’échantillonnage. Parmi les autres types de
fibres mesurées figuraient les fibres
organiques naturelles, les fibres minérales
artificielles, I'amiante, les fibres de sulfate de
calcium et les fibres métalliques. Les
concentrations de microplastiques

Li Y et coll. 2020
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Section pertinente

Résumé des nouvelles données

Source

rapportées dans cette étude représentent
des niveaux plus élevés que ceux rapportés
par Dris et coll. (2017) et Liu K et coll.
(2019a). Les différences peuvent étre
attribuées a des différences de hauteur
d’échantillonnage, a la proximité du centre-
ville, etc.

5.1.3 Présence dans l'air
extérieur

La concentration des microplastiques a été
mesurée sur un toit a Shanghai (38 m au-
dessus du sol) a une concentration moyenne
de 0,06 microplastique/m3 (gamme de 0,05 a
0,07 microplastique/m3). Les fibres et les
fragments étaient les formes prédominantes,
représentant respectivement 43 % et 48 %
des microplastiques échantillonnés. Les
tailles étaient comprises entre 12 et

2191 um, avec une moyenne de 247 um. Les
concentrations plus élevées de
microplastiques étant généralement
observées dans les fractions de taille plus
petite.

Cette étude fait état de concentrations plus
faibles que celles rapportées par Dris et coll.
(2017) et Liu K et coll. (2019a). Les
différences peuvent étre attribuées a des
différences de hauteur d’échantillonnage, a
la proximité du centre-ville, etc.

Liu K et coll. 2019b

5.1.3 Présence dans l'air
extérieur

Ces études ont permis de mesurer la
concentration des microplastiques en
suspension dans I’air au-dessus de I'océan
Pacifique occidental. Liu K et coll. (2019c) ont
relevé une concentration médiane de 0,01
microplastiques/m?3 (gamme comprise entre
0 et 1,37 microplastiques/m?3). Des
concentrations plus élevées de
microplastiques ont été observées dans les
zones cotiéres par rapport aux zones
pélagiques, et la composition et la forme
étaient également moins diversifiées dans les
régions pélagiques. Wang X et coll. (2020) ont
mesuré I'abondance des microplastiques
dans I'air ambiant au-dessus de I'océan sur
trois sites : I'estuaire de la riviéere des Perles
(ERP), la mer de Chine du Sud et I'océan
Indien oriental (OIO). Les concentrations
étaient comprises entre 0,0042

Liu K et coll. 2019¢;
Wang X et coll. 2020
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Section pertinente

Résumé des nouvelles données

Source

microplastiques/m3 dans I’'ERP et 0,0004
microplastiques/m3dans I’OlO (moyenne :
0,001 microplastiques/m?3).

5.2.1 Présence dans les
aliments

Les concentrations moyennes de
microplastiques dans le tube digestif des
crevettes prélevées en Méditerranée
(Aristeus antennatus) et dans le nord de |a
baie du Bengale, au Bangladesh
(Metapenaeus monocerous; Penaeus
monodon) étaient comprises entre 1,66 +
0,11 et 3,87 + 1,05 microplastiques par
crevette et étaient constituées de fibres, de
filaments et de fragments.

La concentration moyenne de
microplastiques dans la chair des crevettes
prélevées sur un site d’aquaculture de la baie
de Xiangshan (Parapenaeopsis harwickii)
était de 0,95 microplastique par crevette et
était constituée de fibres.

Une étude antérieure a fait état de
microplastiques dans le tube digestif, la téte
et les branchies de crevettes (Crangon)
prélevées dans la mer de Clyde (moyenne :
1,23 microplastiques par crevette), mais non
dans le tissu musculaire abdominal (Devriese
et coll. 2015).

La concentration moyenne de
microplastiques dans le muscle de crevette
(Penaeus semisulcatus) prélevé dans le nord-
est du golfe Persique était de 0,360
éléments/g de muscle et se constituait
principalement de fibres et de fragments.

Une étude antérieure (Abbasi et coll. 2018) a
fait état de concentrations de
microplastiques dans les grosses crevettes
par individus. Par conséquent, les résultats
précédents n’ont pas pu étre comparés a ces
derniers.

Akhbarizadeh et coll.
2019; Cau et coll.
2019; Hossain et coll.
2020; Wu F et coll.
2020

5.2.1 Présence dans les
aliments

Il s’agit des premieres études a faire état de
microplastiques dans le tube digestif des
crabes (Carcinus aestuarii) prélevés sur la
cote nord de I’Adriatique en Italie et le

Akhbarizadeh et coll.
2019; Piarulli et coll.
2019
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muscle de crabes (Portunus armatus)
prélevés dans le nord-est du golfe Persique.

La concentration moyenne de
microplastiques dans le tube digestif était de
1,1 £ 0,7 microplastiques par crabe et se
constituait principalement de fibres (100 a
5000 um), alors que la concentration
moyenne de microplastiques dans les
muscles du crabe était de 0,256 éléments/g
de muscle et se constituait principalement de
fibres (100 a >5 000 um) et de fragments (<50
a 500 um).

5.2.1 Présence dans les
aliments

La concentration moyenne de
microplastiques dans la peau des poissons
était de 6,40 * 0,65 éléments/individu,
comprises entre 4,23 et 9,30
éléments/individu, et étaient principalement
constituées de fibres a <1000 pm.

Les concentrations de microplastiques dans
la peau des poissons étaient généralement
plus élevées chez les espéeces de poissons
sans écailles et avec du mucus que chez les
poissons avec écailles.

Feng et coll. 2019

5.2.1 Présence dans les
aliments

Il s’agit de la premiéere étude a faire état de
microplastiques dans la fleur de sel (un type
de sel non traité, floconneux et humide,
récolté a la surface de la mer).

Des concentrations plus élevées de
microplastiques (<1000 pm, forme non
rapportée) ont été signalées dans la fleur de
sel (520 pg/kg de sel) par rapport au sel
marin (37 ug/kg de sel).

Fischer et coll. 2019

5.2.1 Présence dans les
aliments

Des microplastiques ont été détectés dans
des marques commerciales de farine de
poisson provenant de Malaisie et du sud de
I'lran.

Sur la base d’une seule expérience de
laboratoire, une relation positive a été
observée entre les niveaux de
microplastiques dans la farine de poisson
iranienne et les branchies et le tube digestif
de la carpe commune d’élevage (Cyprinus
carpio), suggérant que la farine de poisson

Hanachi et coll. 2019;
Karbalaei et coll. 2020
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pourrait étre une source potentielle de
microplastiques dans les espéces aquatiques
d’élevage.

5.2.1 Présence dans les
aliments

Il s’agit de la premiere étude visant a
déterminer si les sachets de thé en plastique
rejettent des particules dans des conditions
semblables a celles du procédé d’infusion du
thé.

Bien que la source de plastique soit connue
dans cette étude expérimentale, la nouvelle
méthode analytique utilisée pour identifier et
guantifier les particules dans le thé n’a pas
permis de confirmer individuellement que les
particules étaient plastiques.

Les sachets de thé en plastique ont
également été découpés et les feuilles de thé
ont été retirées avant I'analyse. Il est donc
impossible d’écarter la possibilité que le
découpage des sachets de thé en plastique
ait entrainé la formation de particules.

Hernandez et coll.
2019

5.2.1 Présence dans les
aliments

Il s’agit de la premiere étude a examiner la
présence de microplastiques dans les
produits de volaille préemballés.

La concentration de microplastiques par kg
de viande rapportée dans cette étude
représente une estimation combinée des
microplastiques a la surface de la viande et a
I'intérieur de I’'emballage apreés le retrait de la
viande. Les microplastiques en suspension
dans I'air des installations de production
alimentaire sont identifiés comme la source
possible de contamination de la viande et de
I'emballage.

Des blancs de procédure n’ont pas été
évalués dans cette étude et, par conséquent,
il n’est pas possible d’exclure une
contamination de fond des échantillons en
laboratoire.

Kedzierski et coll. 2020

5.2.1 Présence dans les
aliments

Il s’agit de la premiere étude a faire état de la
présence de microplastiques dans le lait
(acheté dans les magasins au Mexique).

Les concentrations de microplastiques
étaient comprises entre 3 et 11

Kutralam-Muniasamy

et coll. 2020
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microplastiques par litre de lait (variant selon
la marque et le type de lait), principalement
des fibres. Environ 40 % des microplastiques
étaient de taille <500 um, 28 % étaient entre
500 et 100 pm, et 25 % entre 1000 et 2000
pm.

5.2.1 Présence dans les
aliments

Il s’agit de la premiere étude a faire état de la
présence de microplastiques dans des noris
recueillies sur les marchés locaux, dans les
usines ou les fermes en Chine.

Les concentrations de microplastiques
allaient de 0,9 a 3,0 microplastiques par
gramme de nori (ps). Ce sont principalement
des fibres qui ont été détectées (gamme : 70
a 4740 um; taille moyenne : 850 um).

Li Q et coll. 2020

5.2.1 Présence dans les
aliments

Les auteurs rapportent que le fait de déchirer
des emballages en plastique et d’ouvrir des
bouchons de bouteilles en plastique peut
générer environ 10 a 30 ng de
microplastiques par 300 cm d’emballage en
plastique.

Sobhani et coll. 2020

5.2.1 Présence dans les
aliments

Un examen de 32 études portant sur des
especes aquatiques d'importance
commerciale a montré I'absence de
bioamplification des microplastiques dans la
chafne alimentaire aquatique.

Des concentrations plus élevées de
microplastiques ont été relevées dans les
organismes des niveaux trophiques
inférieurs, tels que les mollusques et
crustacés, par rapport aux prédateurs au
sommet du réseau trophique, tel que les
poissons prédateurs.

Walkinshaw et coll.
2020

5.2.1 Présence dans les
aliments

Eau embouteillée

Cette étude a examiné les effets des
contraintes mécaniques sur la production de
microplastiques (de taille 23 um) dans les
bouteilles d’eau en plastique PET a usage
unique.

L’ouverture des bouteilles une seule fois n’a
entrainé aucune déformation, abrasion ni
détachement de particules des bouchons ni
des goulots. L'ouverture/la fermeture des
bouteilles 10 fois a entrainé des abrasions et

Winkler et coll. 2019
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des déformations mineures des bouchons (et
non des goulots) et a donné lieu a quelques
particules détachées sur les bouchons et a
I’extérieur des goulots. L'ouverture/la
fermeture des bouteilles 100 fois (en dehors
des conditions normales d’utilisation) a
entrainé des signes de dommages
mécaniques et des particules détachées sur
les bouchons et a I'extérieur des goulots. Les
particules provenaient trés probablement
des bouchons de bouteilles.

Le fait de presser ou d’écraser les bouteilles
sous un poids (5 kg pendant 10 minutes) n’a
eu aucun effet sur les concentrations de
microplastiques dans I’eau en bouteille et il
n’y avait aucune trace de rupture ou
d’abrasion sur la surface de la paroi
intérieure des bouteilles.

5.2.2 Présence dans I'eau
potable

Cette étude a mesuré des microplastiques de
taille supérieure a 25 um dans I’eau traitée
par huit stations de traitement d’eau potable
(DWTP) au Royaume-Uni. Dans I'eau du
robinet, la concentration moyenne de
microplastiques était de 0,00011 particule/L.
Cependant, les microplastiques étaient
souvent non quantifiables, seuls deux sites
ayant des concentrations détectées
supérieures a la limite de quantification. Les
concentrations d’acrylonitrile butadiéne
styréne (ABS) et de PS ont été mesurées
respectivement a 0,0020 et 0,0008
particule/L dans un échantillon d’eau traitée
provenant d’un site d’eaux souterraines,
tandis que la concentration de PS a été
mesurée a 0,001 6 particules/L dans un
échantillon d’eau traitée provenant d’un site
de stockage a réserve pompée recevant I'eau
d’une grande riviére. Ces faibles
concentrations sont similaires aux données
rapportées par Mintenig et coll. (2019), qui
ont relevé des concentrations de
microplastiques aussi faibles que 20 um dans
les eaux souterraines traitées, mais beaucoup
plus faibles que celles rapportées par
Pivokonsky et coll. (2018), qui ont mesuré
des concentrations de microplastiques aussi

Ball et coll. 2019
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faibles que 1 um dans I’eau du robinet
provenant des eaux de surface.

Ball et coll. (2019) ont également indiqué que
le PS et I’ABS étaient les polymeres les plus
abondants dans les échantillons d’eau
potable, tandis que le PET et le PP étaient les
polyméres prédominants relevés dans I'eau
potable par 'OMS (2019).

5.2.2 Présence dans I'eau
potable

La concentration moyenne de
microplastiques dans I'eau potable provenant
du fleuve Yangtze en Chine a été évaluée a
930 + 71 particules/L. Ces niveaux sont plus
élevés que les niveaux relevés dans une
étude précédente sur les eaux de surface
traitées (Pivokonsky et coll. 2018) et
plusieurs ordres de grandeur plus élevés que
les niveaux relevés dans I'eau du robinet
provenant de sources souterraines (Strand et
coll. 2018; Mintenig et coll. 2019). La taille de
la quasi-totalité des microplastiques a été
établie a < 10 um, la plupart se situant entre
1 et 5 um. Le PET a été identifié comme le
type de polymere le plus abondant, suivi par
le PE et le PP, puis le PA. Les fibres sont la
forme la plus répandue, suivies des
fragments et des sphéres.

Wang Z et coll. 2020

5.2.3 Traitement de I'eau
potable

Cette étude a rapporté un taux d’élimination
supérieur a 99,99 % de particules de
microplastique de taille > 25 pum par huit
stations de traitement de I’eau potable
(STEP) au Royaume-Uni en utilisant des
procédés de traitement conventionnels. Les
polymeéres relevés dans I'eau traitée (ABS et
PS) étaient différents des polymeéres relevés
dans la source d’eau brute (PE, PET et PP), ce
qui suggere qu’ils peuvent avoir été générés
pendant le traitement. Cependant, les
auteurs reconnaissent que les limites de la
détection et de la quantification des
microplastiques ne permettent pas de tirer
des conclusions définitives.

Ball et coll. 2019

5.2.3 Traitement de I'eau
potable

L’efficacité de I’élimination des
microplastiques a été évaluée a chaque étape
de traitement d’une STEP dans le delta du
fleuve Yangtze en Chine, en utilisant un
traitement conventionnel suivi d’'une

Wang Z et coll. 2020
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ozonation combinée a une filtration sur
charbon actif en grains (CAG).

L’efficacité globale de I’élimination des
microplastiques par la STEP était de 82,1 % a
88,6 %, un résultat légerement supérieur aux
données présentées par Pivokonsky et coll.
(2018) qui ont rapporté des taux
d’élimination de 70 % a 82 %.

Entre 58,9 % et 70,5 % de I"élimination des
microplastiques était attribuable au
traitement conventionnel
(coagulation/sédimentation/filtration sur
sable). La coagulation combinée a la
sédimentation a permis d’obtenir la plus
grande efficacité d’élimination, avec une
élimination de 40,5 a 54,5 % (avec une
préférence pour les microplastiques de taille
>10 um et les fibres), suivie par la filtration
sur sable avec une élimination de 29,0 a
44,4 %. Les procédés avancés d’ozonation
combinés a la filtration par CAG ont
augmenté I'élimination par 17,2 % a 22,2 %
additionnels.

Tableau A-4 : Effets sur la santé de I’environnement

Section pertinente

Résumeé des nouvelles données

Source

6.1 Macroplastiques

Balestri et coll. (2019) ont étudié les effets
des lixiviats provenant des sacs en PEHD et
des sacs en Mater-bi (MB) compostables sur
la germination des semences. Dans cette
étude, I'espece Lepidum sativum L. a été
exposée a des lixiviats provenant de sacs
vierges et de sacs altérés dans
I’environnement naturel. Il a été constaté que
les deux sacs modifiaient la qualité de I'eau
(pH, salinité, matiére dissoute totale et
substances phytotoxiques). La germination
des semences de L. sativum n’a pas été
affectée. Cependant, de 2 a 40 % des graines
exposées aux lixiviats plastiques présentaient
des anomalies de développement. Par
ailleurs, une croissance réduite a été
observée dans les graines exposées aux

Balestri et coll. 2019
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lixiviats des sacs HPDE et MB. Cependant, les
lixiviats des sacs vierges ont eu un impact sur
un plus grand nombre de semis.

6.1 Macroplastiques

Une étude en laboratoire a été menée sur la
végétation des dunes cotieres en utilisant des
sacs en PEHD et des sacs compostables en
Mater-bi (MB). Les auteurs de I"étude ont
constaté que les lixiviats affectaient la
germination et la croissance des semis. Une
exposition a de faibles concentrations de
lixiviats de sacs HDPE et MB a entrainé une
augmentation de la germinabilité de
Thinopyrum junceum aussi bien que celle de
Glaucium flavum. A des concentrations
élevées de lixiviat de sacs MB, G. flavum a
germé plus tot, tandis que T. junceum a
germé plus tard, par rapport aux témoins.

Une deuxiéme étude a révélé que les
fragments macroplastiques de sacs HDPE et
MB incorporés dans le sable de plage peuvent
affecter le recrutement sexuel et la
croissance de T. junceum, Ammophila
grenaria et G. flavum. L’exposition de

T. junceum a des sacs en PEHD a causé une
réduction du nombre de racines, de la
longueur des racines, de la hauteur des semis
et de la biomasse aérienne. L’exposition des
semis d’A. grenaria a des sacs en MB a réduit
la hauteur des semis, le nombre et la
longueur des racines. Tres peu de jeunes
semis d’A. grenaria ont survécu a |’exposition
au PEHD. Tous les semis de G. flavum sont
morts, quel que soit le traitement appliqué.

Menicagli et coll.
2019a; 2019b

6.1.1 Enchevétrement

Cette étude a compilé les rapports sur
enchevétrements des pinnipédes entre 1980
et 2018. Au total, 69 articles contiennent des
données sur I'enchevétrement des
pinnipedes, et la plupart des articles
provenaient d’Amérique du Nord et
d’Océanie, I'accent étant mis sur les especes
populeuses. Tous les articles déclarent les
engins de péche abandonnés, perdus ou
rejetés et les cerclages d’emballage comme
responsables de la majorité des
enchevétrements.

Jepsen et de
Bruyn 2019
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6.1.1 Enchevétrement

Cette étude a examiné I'effet des débris de
plastique sur la sensibilité des coraux
hermatypiques aux maladies. Sans le contact
avec les débris plastiques, la probabilité de
maladie chez les coraux est de 4,4 %. Cette
probabilité augmente a 89,1 % en présence
de débris de plastique. Les débris de
plastique peuvent causer des blessures
physiques et I'abrasion chez les coraux,
facilitant I'invasion par des agents
pathogénes, ou épuisant les ressources
nécessaires au fonctionnement du systéme
immunitaire. Par ailleurs, les débris de
plastique peuvent introduire directement des
agents pathogénes résidents et étrangers. Par
exemple, la colonisation bactérienne
transocéanique du PVC est dominée par les
Rhodobacterales, un groupe d’agents
pathogénes associés a I'apparition de
plusieurs maladies des coraux.

Lamb et coll. 2018

6.1.2 Ingestion

Cette étude a observé la sélectivité
alimentaire des tortues vertes (Chelonia
mydas) en Méditerranée orientale vis-a-vis
des macroplastiques. Les tortues préferent
les formes en feuille et les formes filiformes,
ainsi que les couleurs noires, claires et vertes.
Il existait une corrélation négative entre la
taille de la tortue et la charge corporelle de
plastique, ce qui suggére une naiveté chez les
jeunes tortues. Les 19 tortues vertes
contenaient toutes du plastique dans leur
tube digestif, avec une moyenne de 61,8
éléments ingérés par tortue.

Duncan et coll. 2019

6.1.2 Ingestion

Cette étude a révélé les effets des micro et
macroplastiques sur deux espéces de coraux
d’eau froide, Lophelia pertusa et Madrepora
oculate, sur une période d’exposition de cing
mois. Il a été constaté que les
microplastiques a base de LDPE nuisaient a la
capture des proies et aux taux de croissance
de L. pertusa. En raison d’un comportement
d’évitement, les films macroplastiques ont eu
peu d’effet sur la croissance de L. pertusa.
Cependant, les M. oculate n’ont été affectés
par I'exposition a des macroplastiques ni a
des microplastiques. Cela prouve qu’il y a une
réponse spécifique a I'espece.

Mouchi et coll. 2019
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6.2.1 Absorption, ingestion et | Cette étude a examiné la présence de Bourdages et coll.
excrétion plastique dans les estomacs de phoques de 2020

I’est de I’Arctique canadien. Les estomacs
prélevés sur 135 phoques annelés (Phoca
hispida), 6 phoques barbus (Erignathus
barbatus) et 1 phoque commun (Phoca
vitualina) du Nunavut ont été examinés pour
vérifier la présence de plastiques de taille

> 425 pm. Aucun signe d’accumulation de
plastique n’a été observé dans les estomacs.
Il convient de noter que la détection du
plastique n’a pas été confirmée par une
méthode analytique, et que les microfibres
n’ont pas été quantifiées

6.2.1 Absorption, ingestion et
excrétion

L'ingestion de microplastiques par les vers de
terre a été étudiée par Chen Y et coll. (2020).
Dans le cadre de cette étude, I'espece Eisenia
fetida a été exposée a des microplastiques de
taille 100 a 200 um et il a été constaté que les
microplastiques étaient ingérés de maniere
dose-dépendante. Les auteurs ont enregistré
davantage de microplastiques ingérés le 28°
jour par rapport au 14¢ jour, ce qui indique
gue des microplastiques peuvent s’accumuler
dans le corps des vers de terre. Par ailleurs,
les PEBD de plus petite taille ont été excrétés
par les vers de terre.

De méme, Lahive et coll. (2019) ont
également constaté que le nombre de
microplastiques a base de PA ingérés par le
ver de terre Enchytraeus crypticus était plus
important lorsque les particules étaient de
petite taille (13 a 18 um) que pour les
fractions de grande taille (63 a 90 um et 90 a
150 um).

ChenY et coll. 2020;
Lahive et coll. 2019

6.2.1 Absorption, ingestion et
excrétion

Cette étude a déterminé la présence de
microplastiques et sa fréquence d’ingestion
chez 39 morues (Gadus morhua) et 46 colins
(Pollachius virens) péchés le long de la cOte
ouest de I'lslande. Des microplastiques ont
été trouvés dans 20,5 % des morues avec une
moyenne de 0,23 microplastique/individu et
dans 17,4 % des colins avec une moyenne de
0,28 microplastique/individu. Il a également
été constaté que l'ingestion de
microplastiques n’était pas liée a la taille du

de Vries et coll. 2020
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corps, a la plénitude des intestins ou a I'état
de santé général du poisson. Il a été constaté
que les microplastiques n’étaient pas
conservés dans une large mesure chez les
gros individus et que la santé du poisson
n’était probablement pas affectée.

6.2.1 Absorption, ingestion et
excrétion

L’ingestion de microplastiques a été
également constatée chez les especes
suivantes :
e Concombre de mer (Holothuria
tubulosa)
o Alepisaurus ferox Lowe
e Nephrops norvegicus
e Zostera marina L. bed
e Palourde commune (Cerastoderma
edule)
e Phoque gris (Halichoerus gyrpus)

Gago et coll. 2020;
Hara et coll. 2020;
Hermabessiere et coll.
2019; Hernandez-
Milian et coll. 2019;
Jones et coll. 2020;
Renzi et coll. 2020

6.2.1 Absorption, ingestion et
excrétion

Cette étude a examiné la présence de
microplastiques dans le tube digestif de sept
bélugas (Delphinapterus leucas) de 'est de la
mer de Beaufort. Des microplastiques ont été
trouvés dans le tube digestif de toutes les
baleines étudiées, dont chacune contenait
environ 18 a 147 microplastiques. Les
microplastiques étaient composés de
fragments (51 %) et de fibres (49 %). Le
polyester constituait 44 % des polymeres
relevés.

Moore et coll. 2020a

6.2.1 Absorption, ingestion et
excrétion

Cette étude a examiné l'influence de la
couleur, de la taille et de la forme des
microplastiques sur leur ingestion et leur
excrétion chez le poisson rouge (Carassius
auratus). Des poissons rouges ont été
exposés a des fragments de microplastiques
blancs de différentes catégories de taille : 0,5
a2mm, 2 a3 mm,et>3mm pour étudier

I’effet de la taille sur I'ingestion et I'excrétion.

Des poissons rouges ont également été
exposés a des fragments blancs, noirs, bleus,
rouges et verts, a des films transparents et a
des filaments cyan, tous de taille comprise
entre 0,5 et 2 mm.

Dans I'étude de la taille, I'ingestion ne s’est
produite que dans le groupe de 0,53 2 mm
en présence de nourriture. Les

Xiong et coll. 2019
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microplastiques de plus de 2 mm ont été
ingérés, mais n’ont pas été gardés.

Dans I'expérience sur la couleur, les
microplastiques verts et noirs ont été ingérés
a un taux significativement plus élevé que les
autres couleurs.

Toutes les formes ingérées par le poisson
rouge peuvent étre excrétées. Les fragments
sont complétement excrétés par tous les
poissons apres 72 heures, alors que les
filaments et les particules de film ne le sont
pas. Une plus grande disponibilité de
nourriture a réduit la quantité de films et de
filaments dans les poissons aprés 72 heures
d’exposition.

6.2.1 Absorption, ingestion et
excrétion

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Sédiments

Cette étude examine I'absorption et les effets
des fibres PS de taille 1 a 5 mm sur le
concombre de mer Apostichopus japonicus.

Lors d’expériences sur |'absorption a partir de
sédiments, I'espece A. japonicus a été nourrie
avec 40 % de poudre d’algues et 60 % de
boue marine mélangée a des microfibres. Les
résultats indiquent que les microfibres ne
sont pas transférées au fluide ccelomique lors
de l'ingestion de sédiments contaminés.

Lors d’expériences d’absorption a partir de
I’eau, A. japonicus a été exposé a des
microplastiques a différentes concentrations.
Les résultats indiquent que les microfibres
sont ingérées en méme temps que I'eau
pendant la respiration, et restent bloqués
dans les branches de I'arbre respiratoire lors
de la tentative d’expulsion. Le nombre de
fibres transférées a augmenté avec le temps.
De plus, la présence de fibres dans le liquide
ccelomique a été constatée 72 heures apres
I’exposition.

Aucun effet significatif sur la vitesse de
déplacement du A. japonicus traité ni sur la
distance parcourue par celui-ci n’a été
constaté.

Mohsen et coll. 2020
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Afin de déterminer I'effet sur le systéeme
immunitaire, I'activité de plusieurs enzymes a
été évaluée apres 24, 48 et 72 heures
d’exposition. L'activité du lysozyme chez A.
japonicus traité était supérieure a celle des
témoins, et des niveaux significativement
plus élevés ont été observés 48 heures apres
I’exposition. Les niveaux de
myéloperoxydase, de phosphatase acide et
de phosphatase alcaline n’ont pas été
affectés.

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets des
microplastiques a base de PE sur le foie des
tétards Physalamus cuvieri. Les tétards ont
été exposés a des particules de 35,6 um a une
concentration de 60 mg/L pendant sept jours.
La concentration de microplastiques dans le
foie apres la période de I'expérience était de
0,215 mg/g de tissu hépatique. Les tétards
exposés aux microplastiques présentaient
une plus grande surface accompagnée de
dilatation des vaisseaux sanguins,
d’infiltration, de congestion, de
dégénérescence hydrophobe, d’hypertrophie
et d’hyperplasie.

Les auteurs de I'étude font remarquer que les
effets démontrés ne peuvent pas étre
extrapolés a des individus adultes et qu’une
évaluation plus approfondie de la fonction
hépatique par I'analyse des enzymes
hépatiques et des modifications
ultrastructurales des hépatocytes est
nécessaire.

da Costa Araujo et coll.
2020

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets de
microplastiques a base de PS de 10 um sur le
medaka marin (Oryzias melastigma). La
concentration mesurée de la suspension était
de 0,758 x 105 particules/L. Les
microplastiques ont été ingérés par les larves
et les adultes pendant les 48 heures
d’exposition, et les adultes qui ont été
affamés au préalable ont consommé une
guantité nettement plus importante de
microplastiques. Dans la phase de
récupération post-exposition, I'excrétion a
été rapide des le premier jour. Cependant,

Cong et coll. 2019
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plus de 20 % des particules étaient encore
retenues par les larves qui ne se nourrissaient
pas et 11,4 % par les larves qui se
nourrissaient, apres sept jours de
récupération. Aucune différence significative
n’a été constatée dans le taux de rétention.

La mortalité était significativement plus
importante chez les poissons exposés au PS a
la fin de I'exposition de 120 jours suivant
I’exposition aux microplastiques au stade
précoce de la vie (larves). La croissance et la
production d’ceufs ont toutes deux été
significativement réduites.

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets des
microplastiques a base de PVC et de PE sur le
bar Dicentrarchus labrax L. Les poissons ont
été nourris avec des régimes contenant 100
ou 500 mg/kg de PE ou de PVC pendant trois
semaines. La taille des microplastiques était
comprise entre 40 et 150 um.

A 500 mg/kg, le PE a entrainé une baisse de
I'activité des enzymes antioxydantes dans les
deux concentrations et une augmentation
des niveaux d'immunoglobuline M du mucus
cutané. Le PVC a causé une augmentation de
I'activité de rupture phagocytaire des
leucocytes de la partie antérieure des reins
dans les deux concentrations. Les traitements
de 100 mg/kg de PVC et 500 mg/kg de PE ont
causé une augmentation de I’éclatement
respiratoire des leucocytes des reins de la
téte.

Dans tous les cas, une augmentation de la
concentration de microplastiques a amplifié
les altérations histopathologiques chez le bar.

Espinosa et coll. 2019

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets des
microplastiques sur le poisson-zébre (Danio
rerio) dans des conditions statiques et semi-
statiques. L'espéce D. rerio a été exposée a
des microplastiques a base de PE (38,26 mm
+ 15,64 um) a des concentrations de 6,2,
12,5, 25, 50 et 100 mg/L pendant 144 heures.

Malafaia et coll. 2020
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Des éclosions précoces ont été observées
chez les embryons dans des conditions
statiques et le taux de survie était plus faible
que celui des témoins a toutes les
concentrations.

Les caractéristiques morphologiques ont été
affectées chez les D. rerio exposés au PE dans
des conditions semi-statiques. La hauteur de
la téte et la surface de la vésicule optique
étaient plus grandes chez les poissons
exposés a 12,5 a 100 mg/L que chez les
témoins. Les répercussions chez les poissons
exposés a 50 et a 100 mg/L comprenaient
une plus grande distance interoculaire et un
angle plus large entre les myoseptes.

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné I'accumulation et les
effets de différentes formes de
microplastiques (fibres de PP, fragments de
PS et billes de PS) sur les poissons-zebres
(D. rerio).

L’accumulation de microplastiques était la
plus élevée dans le cas des fibres (8,0 ug/mg),
suivie par les fragments (1,7 ug/mg) et les
microbilles (0,5 pg/mg). Les fibres ont
provoqué une cavitation plus importante de
I'intestin que les fragments et les billes, et
elles ont entrainé une nécrose et une
inflammation plus graves des cellules
épithéliales intestinales. Ces trois formes ont
donné lieu a une régulation négative des
génes exprimés différentiellement liée au
métabolisme des lipides, au métabolisme des
hormones et a la sécrétion des protéines.

Les fibres et les fragments ont causé les effets
les plus graves dans le microbiote intestinal.

Qiao et coll. 2019b

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets des
microplastiques a base de PS sur D. magna
exposé a0, 0,125, 1,25 et 12,5 pug/mL
pendant 21 jours. Les microplastiques ingérés
sont restés dans le tube digestif aprés un
essai d’ingestion de 96 heures en milieu
propre. L'exposition a la concentration la plus
élevée a entrainé une augmentation

De Felice et coll. 2019
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significative du nombre moyen de
descendants.

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets de
microplastiques a base de PMMA sur les taux
d’ingestion et les activités enzymatiques
gastro-intestinales des isopodes marins
(Idotea emarginata), qui ont également été
exposés a des aliments naturels. Les
organismes n’ont pas été affectés par les
microplastiques lorsqu’ils ont recu
suffisamment d’aliments naturels. Les
microplastiques dans des aliments a faible
teneur en nutriments ont entrainé une
altération de I'absorption des aliments et des
activités enzymatiques digestives.

Korez et coll. 2019

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les impacts
indépendants et combinés des
microplastiques a base de PMMA sur le
métabolisme et les taux d’alimentation de
Gammarus pulex. 'espéce G. pulex a été
exposée a du PMMA (40,2 um) pendant 24
heures a différentes concentrations et
températures (9, 15 et 19 °C). L’exposition
aux microplastiques a modifié les taux
métaboliques, mais pas les taux
d’alimentation, avec une plus grande
inhibition des taux métaboliques a des
températures plus élevées (15 et 19 °C).

Kratina et coll. 2019

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets des
microplastiques a base de PS sur des crabes
chinois juvéniles a mitaines (Eriocheir
sinensis), qui ont été exposés a des
concentrations de 0, 0,04, 0,4, 4 et 40 mg/L
de PS pendant 7, 14 et 21 jours. De faibles
concentrations (0,04 et 0,4 mg/L) de
microplastiques ou une exposition de courte
durée (7 ou 14 jours) ont favorisé I'activité
des enzymes immunitaires et I'expression des
geénes du systéme immunitaire. Des
concentrations élevées (4 et 40 mg/L) ou une
exposition a long terme (21 jours) ont eu un
effet négatif sur I'immunité innée d’E.
sinensis.

Liu Z et coll. 2019

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a porté sur les effets de
différents microplastiques et de leur mélange
avec des tensioactifs sur la mortalité et

Renzi et coll. 2019b
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I'immobilisation de D. magna. L'espece D.
magna a été exposée a du PE, du PVC, du PP,
a un mélange de PVC et de PE, a un
tensioactif seul, et a des mélanges de
microplastiques et de tensioactifs, dans des
conditions de jeline et d’alimentation.

Aprés une période d’exposition de 96 heures,
la mortalité était supérieure a 30 % dans tous
les essais (PE, PVC, PP, PVC/PE, agents tensio-
actifs, ainsi que microplastiques et mélanges
d’agents tensio-actifs). Il a été constaté que
les agents tensioactifs augmentaient la
mortalité et I'immobilisation dans tous les
cas. L'exposition a des mélanges de PVC et
d’agents tensio-actifs dans des conditions
d’alimentation a provoqué le taux le plus
élevé de mortalité et d'immobilisation, suivi
par le PE et le PP mélangés avec des
tensioactifs, les tensio-actifs seuls et le PE
seul.

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets des sphéres
de 500 nm en PS sur le D. magna a deux
températures (18°C et 24°C). Des groupes de
D. magna ont été exposés a des billes de PS a
une concentration de 1 mg/L. Il a été
démontré que I'exposition aux
microplastiques interfere avec I'immunité de
D. magna, et par conséquent avec leur
capacité a répondre aux parasites. Les
caractéristiques reproductives ont également
été affectées par les microplastiques,
entrainant une diminution de la taille des
petits et une augmentation significative de la
taille des couvées a 24°C, mais pas a 18°C.

Sadler et coll. 2019

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Eau - Vertébrés

Cette étude a examiné les effets des
microplastiques a base de PS sur le copépode
marin Tigriopus japonicus dans un contexte
d’exposition sur deux générations suivie
d’une récupération sur une génération. Les
copépodes ont été exposés a des billes de PS
a des concentrations de 0,023 et 0,23 mg/L
dans I'’eau de mer. L'ingestion de PS a été
observée dans les générations FO et F1 aux
deux concentrations d’exposition.
L’exposition des copépodes a 0,23 mg/L a
entrainé une baisse du taux de survie, du

Zhang et coll. 2019
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nombre de nauplii/couvée et de la fécondité.
Les caractéristiques ont été rétablies dans la
génération F2. De plus, I'exposition aux
microplastiques au stade de la récupération
(F2) a entrainé une augmentation des
processus de biosynthése cellulaire et une
réduction du stockage d’énergie.

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Sol

Dans cette étude, le ver de terre
Aporrectodea rosea a été exposé a des
microplastiques a base de HDPE dans le sol.
Les vers A. rosea exposés a un sol contenant
du PEHD ont perdu sensiblement plus de
biomasse que les témoins.

Boots et coll. 2019

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Sol

Plusieurs études ont examiné les effets des
microplastiques sur les plantes terrestres. De
Souza Machado et coll. (2019) ont découvert
gue les microplastiques modifiaient la
biomasse et les caractéristiques des racines
chez Allium fistulosum. Le polyester, le PS, le
PEHD, le PET et le PE ont entrainé une
augmentation de la biomasse racinaire,
tandis que le PA a entrainé une diminution de
la biomasse seéche. Contrairement aux
résultats de De Souza Machado et coll. (2019)
concernant le PEHD, Boots et coll. (2019) ont
constaté que les microplastiques a base de
PEHD entrainaient une diminution de la
biomasse racinaire chez le Lolium perenne,
ainsi qu’une diminution de la germination et
de la longueur des pousses.

Boots et coll. 2019; De
Souza Machado et coll.
2019

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Sol

Des études ont été menées sur le microbiote
du sol. Ren et coll. (2020) ont constaté que
les microplastiques de taille plus importante
(<150 pum) réduisaient la richesse et la
diversité des communautés microbiennes et
fongiques, tandis que les traitements avec
des particules microplastiques plus petites
(<13 um) entrafnaient une augmentation de
ces effets. Chen H et coll. (2020) ont étudié
I’effet des microplastiques d’acide
polylactique sur le microbiote du sol et n’ont
trouvé aucun effet significatif sur la diversité
ni la composition des communautés
bactériennes ou les fonctions et processus
écosystémiques connexes.

Chen H et coll. 2020,
Ren et coll. 2020
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6.2.2 Effets écotoxicologiques

Sol

Cette étude examine les réactions de défense
chez les vers de terre exposés aux
microplastiques. Des vers de terre E. fetida
ont été exposés a des microplastiques a base
de LDPE (100 a 200 um) dans le sol a des
concentrations de 0,1, 0,25, 0,5, 1,0 et 1,5
g/kg de poids corporel. L’activité de la
catalase et la teneur en malondialdéhyde ont
augmenté de maniére significative dans le
traitement de 1,0 g/kg aprés 28 jours
d’exposition. Une activité nettement plus
élevée de I'acétylcholine estérase a été
observée a 1,0 g/kg le 28% jour, et a 1,5 g/kg
le 21¢ jour. Par ailleurs, des dommages
superficiels ont été observés chez les vers de
terre exposés a la concentration la plus
élevée de PEBD pendant 28 jours.

Chen Y et coll. 2020

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Sol

Des vers de terre E. crypticus ont été exposés
a des microplastiques a base de PA (13 3 18
pum et 90 a 150 um) pendant 21 jours. La
reproduction a été considérablement réduite
chez les vers de terre exposés aux
microplastiques de taille 13 a 18 um et 90 a
150 pm. La CEsp a 21 jours des
microplastiques de 13 a 18 um était de 108
g/kg. La production de juvéniles a la
concentration d’exposition la plus élevée
pour les microplastiques entre 90 et 150 um
était < 50 %, ce qui fait qu’une CEso n’a pas pu
étre estimée de maniére fiable.

Lahive et coll. 2019

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Sol

Dans cette étude des invertébrés du sol ont
été exposés a des microfibres de PE. Des vers
enchytraeides (E. crypticus), des collemboles
(Folsomia candida), des isopodes (Porcellio
scaber) et des acariens oribatides (Oppia
nitens) ont été exposés a 200, 600, 1700,
5000 et 15 000 mg de fibres/kg de sol sec. Les
especes E. crypticus et F. candida ont
également été exposées a des microfibres de
PE dans des aliments enrichis. La
reproduction d’E. crypticus a été légerement
réduite a toutes les concentrations dans le
sol, sauf a 600 mg/kg ps. Aucun effet
significatif n’a été observé chez les autres
invertébrés.

Selonen et coll. 2020

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Cette étude a investigué les effets des
microfibres sur les escargots Achatina fulica.

Song et coll. 2019
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Sol

Le sol a été traité avec des microfibres de PET
a des concentrations de 0,014, 0,14 et 0,71
g/kg ps. Les taux d’excrétion moyens ont été
réduits de 29,3 %, 46,6 % et 69,7 %,
respectivement. Une baisse sensible de la
consommation alimentaire a été observée a
0,14 et a 0,71 g/kg de poids corporel. Des
Iésions tissulaires notables ont également été
constatées dans les estomacs et les intestins
des escargots exposés aux microfibres.

6.2.2. Effets écotoxicologiques

Sédiments

Cette étude a examiné les effets de
I'ingestion de microplastiques sur
I’émergence de Littorina littorea pour éviter
les prédateurs. Les auteurs de I'étude ont
récupéré 118 microplastiques (98 % de fibres
et 2 % de fragments) dans des organismes
prélevés sur le terrain, allant de 0 a 6
microplastiques/individu. Ils ont constaté que
I’exposition aux microplastiques n’avait
aucune incidence sur la probabilité ni la
latence de I'émergence.

Doyle et coll. 2020

6.2.2 Effets écotoxicologiques

Sédiments

Cette étude a examiné les effets des
microplastiques sur Chironomus riparius. Les
gammes de taille des particules de PE
utilisées étaient de 32 a 63 um, 63 a 250 um,
et 125 a 500 um, et C. riparius a été exposé a
des concentrations allant de 1,25 a 20 g/kg
de sédiments. Les larves consommaient de
préférence des microplastiques plus petits et
en consommaient davantage a des
concentrations plus élevées. Les
microplastiques de toutes les tailles ont
considérablement réduit leur croissance
apres une exposition de 10 jours et un retard
important dans le temps d’émergence a été
observé. Les effets les plus importants ont
été observés avec les microplastiques de 32 a
63 um. Aucune mortalité n’a été observée.

Silva et coll. 2019

6.2.3 Transfert trophique

Ce rapport a passé en revue 421 études
réalisées de 1929 a 2019 sur l'ingestion, la
bioaccumulation et le transfert trophique des
microplastiques. L'examen a confirmé le
transfert trophique des microplastiques,
cependant les organismes des niveaux
trophiques supérieurs ont pu éliminer les
microplastiques, ce qui a réduit le potentiel
d’amplification par le réseau alimentaire.

Gouin 2020
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Gouin (2020) a conclu que le poids de la
preuve ne soutient pas la bioaccumulation
des microplastiques.

6.2.3 Transfert trophique

Cette étude a examiné les effets des
microplastiques de PE (10 a 45 um) sur
Lemna minor et le Transfert trophique des
microplastiques de L. minor a Gammarus
duebeni. Des colonies de L. minor ont été
exposées a une concentration estimée a

50 000 microplastiques/ml et des colonies
ont été données a des adultes de G. duebeni.

Dans les essais biologiques sur L. minor, il a
été constaté que les microplastiques
adhéraient aux colonies exposées de L.
minor, avec des concentrations croissantes
dans le temps. Aucun impact sur le taux de
croissance, la fluorescence de la chlorophylle
et la longueur des racines n’a été constaté.

Dans I'expérience sur le transfert trophique, il
a été constaté que les microplastiques se
transféraient facilement a travers la chaine
alimentaire de L. minor a G. duebeni.
Cependant, aprés 24 heures de purification,
seulement 28,6 % des G. duebeni contenaient
1 a 2 microplastiques dans leur intestin. La
mortalité de G. duebeni n’a pas été affectée.

Mateos-Cardenas et
coll. 2019

Tableau A-5 : Impacts sur la santé humaine

Section pertinente

Résumé de la nouvelle information

Source

7.2.1 Effets associés a une
exposition par voie orale

Etudes chez des animaux de
laboratoire

Six souris C57BL males ont été exposées de
maniere continue a des particules de
microplastiques PE (10 a 150 um) pendant
cing semaines consécutives dans leur
alimentation (0, 2, 20 ou 200 pg/g aliments
pour animaux; équivalant a 0, 6, 60 ou

600 pg/souris/jour).

La dose de particules de microplastiques la
plus élevée a entrainé une augmentation du
nombre d’especes microbiennes intestinales,
I’'abondance de bactéries et la diversité de la
flore bactérienne indiquant une dysbiose
intestinale.

Li B et coll. 2020
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La concentration sérique de la cytokine
pro-inflammatoire, l'interleukine-1a, a
également augmenté chez les souris traitées
par les particules de microplastiques par
comparaison avec les souris du groupe
témoin.

7.2.1 Effets associés a une
exposition par voie orale

Etudes chez des animaux de
laboratoire

Cette étude visait a évaluer les effets de
I’exposition des meres aux particules de
microplastiques sur les meres et leur
progéniture (générations F1 et F2).

Des souris ICR en gestation ont été exposées
a des particules de microplastiques PS vierge
de 5 um administrées par I’eau de boisson (0,
100 ou 1 000 pg/L) pendant la gestation et la
lactation (environ 42 jours). Cependant,
comme les concentrations réelles
d’exposition sont inconnues, I'évaluation de
I'importance des résultats est difficile.

L’exposition maternelle aux particules de
microplastiques a été associée a un mauvais
fonctionnement de la barriére intestinale et a
une dysbiose du microbiote intestinal chez
les meres, a une augmentation du poids
relatif du foie chez les petits de la génération
F1, a une modification des profils sériques et
hépatiques des lipides chez les petits de la
génération F1 (aux JPN 42 et 280) et ceux de
la génération F2 (au JPN 42), et a des
modifications dans les genes liés au
métabolisme énergétique du foie chez les
souris des trois générations.

Dans I’étude, on rapporte également des
effets transcriptomiques et métabolomiques.
Cependant, ces résultats ne sont pas clairs et,
de ce fait, nécessitent d’autres études.

Luo et coll. 2019a

7.2.1 Effets associés a une
exposition par voie orale

Etudes chez des animaux de
laboratoire

De fagcon semblable aux conditions
expérimentales d’exposition décrites dans
Luo et coll. (2019a), cette étude a permis
d’évaluer les effets de I'exposition maternelle
aux particules de microplastiques (0,5 ou

50 um) sur les meres et, plus
particulierement, sur les petits de la
génération F1.

Luo et coll. 2019b
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L’exposition maternelle aux particules de
microplastiques n’a eu aucun effet sur le
rapport de masculinité, la survie, le poids
corporel ou le poids relatif du foie, mais elle a
entrainé une modification de la
métabolisation des acides aminés, de la
carnitine et des acides gras chez les petits de
la génération Fl.

Dans I’étude, on rapporte également des
effets transcriptomiques et métabolomiques.
Cependant, ces résultats ne sont pas clairs et,
de ce fait, nécessitent d’autres études.

7.2.1 Effets associés a une
exposition par voie orale

Etudes chez des animaux de
laboratoire

Dans une étude de toxicité pour la
reproduction et le développement, des souris
ICR males et femelles ont été exposées de
fagon continue a des particules de
microplastiques PE vierge de 40 a 48 um (0,
0,125, 0,5 ou 2 mg/jour; équivalant a 0, 3,75,
15 ou 60 mg/kg p.c.) par gavage pendant

90 jours (6 jours/semaine).

Aux jours 80 a 89, les souris males et femelles
ont été accouplées et euthanasiées au

jour 90, a I'exception d’un sous-ensemble de
souris femelles qui ont été exposées de fagon
continue a des particules de microplastiques
(comme décrit ci-dessus) pendant la
gestation et la lactation et euthanasiées au
JPN 21 en méme temps que les petits de la
génération F1.

L’exposition aux particules de
microplastiques a mené a une diminution du
gain de poids corporel chez les souris males
de la génération FO, a une augmentation de
la proportion relative de neutrophiles dans le
sang chez les males et les femelles FO, et a la
migration de granules vers la membrane
cellulaire des mastocytes, a des
dommages/une dégénérescence de la
membrane cellulaire des mastocytes, a la
persistance de matiéres semblables a des
particules de microplastiques PE dans
I’estomac, a I'accumulation d’organelles
endommagées dans la rate et a une

Park et coll. 2020

162




Section pertinente

Résumé de la nouvelle information

Source

augmentation des IgA dans le sang chez les
souris femelles de la génération FO.

Le nombre de naissances vivantes par mere
et le poids corporel des petits six heures
apres leur naissance ont diminué de facon
significative et la proportion de cellules T
dans le sang de petits males et femelles de Ia
génération F1 a été modifiée aprés une
exposition maternelle a la dose la plus élevée
de particules de microplastiques par
comparaison avec les souris du groupe
témoin.

7.2.1 Effets associés a une
exposition par voie orale

Toxicocinétique

La présence de particules de microplastiques
a été recherchée dans des échantillons de
selles humaines de huit participants vivant
dans différents pays du monde

(un échantillon de selles par personne par

pays).

Tous les échantillons de selles contenaient
des particules de microplastiques, les
plastiques PP et PET étant les polyméres les
plus souvent détectés.

En moyenne, 20 particules de
microplastiques (50 a 500 um) ont été
détectées par 10 g de selles humaines.
Cependant, la taille de I’échantillon dans
cette étude est trop petite et trop diverse
pour tirer des conclusions significatives.

Schwabl et coll. 2019

7.2.1 Effets associés a une
exposition par voie orale

Toxicocinétique

L'impact de la digestion artificielle in vitro sur
le devenir des particules de microplastiques
PE, PP, PVC, PET et PS (1 4 200 pm) a été
étudié au moyen de mesures de la taille et de
la forme des particules avant et aprés les
diverses étapes de digestion (c.-a-d., avec de
la salive simulée ainsi que des liquides
gastriques et intestinaux simulés).

Les cing types de polymeres ont été tres
résistants a la dégradation dans les liquides
digestifs artificiels, ce qui semble indiquer
que le tube digestif humain ne dégrade pas
les particules de microplastiques.

Stock et coll. 2020

7.2.3 Effets des biofilms

Certaines études ont trouvé des agents
pathogénes possibles pour I’humain dans des

Gong et coll. 2019;
Moore et coll. 2020b;
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biofilms associés aux particules de
microplastiques. Par exemple, Gong et coll.
(2019) ont détecté I'agent pathogene
Chryseobacterium dans du PEBD dans le
microcosme de |'eau de lac. Moore et coll.
(2020b) ont isolé sept especes de bactéries
pouvant causer une infection chez I’humain a
partir de déchets marins de macroparticules
de plastique liées a la nourriture sur la cote
de I'lrlande du Nord. Wu et coll. (2019) ont
détecté Pseudomonas monteilii et

P. mendocina sur des particules de
microplastiques isolées dans I'eau de cours
d’eau, et Curren et Leong (2019) ont trouvé
Vibrio et Arcobacter sur des particules de
microplastiques provenant de milieux cotiers
tropicaux a Singapour. Finalement, Wu N

et coll. (2020) ont trouvé que I'abondance de
bactéries pouvant étre pathogénes (p. ex.,
Bacillus) sur des particules de
microplastiques était significativement plus
élevée que dans le milieu ambiant, pour les
particules de microplastiques dans une zone
estuarienne de la Chine.

Wu et coll. 2019;
Curren and Leong
2019; Wu N et coll.
2020.

7.2.3 Effets des biofilms

Cette étude a montré I'absorption mesurable
des traceurs radioactifs Cs et Sr dans les
particules de microplastiques des eaux
douces, estuariennes et de mer, semblant
indiquer que les plastiques peuvent agir
comme puits pour les radionucléides
environnementaux omniprésents.
Cependant, dans la plupart des cas, les taux
d’adsorption de tous les types de biofilms sur
plastique étaient bien plus faibles que ceux
des sédiments de référence.

Johansen et coll. 2019

7.2.3 Effets des biofilms

Dans les bactéries isolées de déchets marins
de macroparticules de plastique liées a de la
nourriture, la résistance aux antibiotiques
variait de 16,1 % a 98,1 % et comprenait la
résistance a plusieurs catégories
d’antibiotiques d’importance critique (p. ex.,
ampicilline, érythromycine).

Moore et coll. 2020b

7.2.3 Effets des biofilms

Cet examen semble indiquer que les
particules de microplastiques dans les eaux
de ballast servent de « points névralgiques »
pour la prolifération et la propagation
d’agents pathogenes pour I’humain résistants

Naik et coll. 2019
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a plusieurs médicaments par mécanismes de
sélection conjoints.

7.2.3 Effets des biofilms

L’accumulation de métaux sur des particules
de microplastiques dans des eaux
estuariennes naturelles a été corrélée
positivement avec la quantité de biofilms
associée, semblant indiquer que les biofilms
facilitent I'accumulation de métaux.

Richard et coll. 2019

7.2.3 Effets des biofilms

Cette étude a examiné la dynamique de
colonisation de particules de microplastiques
vierges ou contaminées par des BPC, dans
des microcosmes de sédiments marins en
laboratoire anaérobie. Les biofilms associés a
des particules de microplastiques ont pu
transformer les BPC, par déchloration
réductrice, plus rapidement que ceux
associés a des substrats naturels, les rendant
moins toxiques, mais davantage
biodisponibles.

Rosato et coll. 2020

7.2.3 Effets des biofilms

Des génes résistants aux antimicrobiens
(GRA) ont été détectés dans des biofilms sur
des particules de microplastiques, des roches
et des feuilles dans un bioréacteur rempli
d’eau de cours d’eau. Le sous-type GRA
présentant la plus grande abondance relative
de biofilms sur particules de microplastiques
était le type de gene résistant a plusieurs
médicaments, ce qui semble indiquer que les
particules de microplastiques peuvent étre
sélectionnées pour leur résistance a plusieurs
médicaments.

Wu et coll. 2019

7.2.3 Effets des biofilms

Certaines études ont rapporté une diversité
communautaire plus élevée des biofilms sur
particules de microplastiques que sur des
substrats naturels (p. ex., roches et feuilles)
(Wu et coll. 2019) et que dans des
échantillons d’eau provenant d’un systeme
de mariculture (Zhang Y et coll. 2020). Par
contre, dans leur méta-analyse,
Oberbeckmann et Labrenz (2020) ont conclu
que les communautés bactériennes associées
a des plastiques ne différaient pas de fagon
importante de celles associées a des
substrats naturels et, de plus, que la région
géographique influait sur les communautés

Wu et coll. 2019;
Zhang Y et coll. 2020;
Oberbeckmann and
Labrenz 2020
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bactériennes plus que les caractéristiques des
surfaces des plastiques.

7.2.3 Effets des biofilms

Cette étude portait sur I'enrichissement des
bactéries résistantes aux antibiotiques sur la
surface des particules de microplastiques
dans un systeme de mariculture. Le
pourcentage de bactéries résistantes aux
antibiotiques sur le total des bactéries
cultivables dans les échantillons de particules
de microplastiques était significativement
plus élevé que dans les échantillons d’eau.

Zhang Y et coll. 2020

Table A-6 : Transport des substances chimiques

Section pertinente

Résumé de la nouvelle information

Source

Produits chimiques sorbés

Plusieurs études ont permis de constater
que les particules de microplastiques
peuvent transporter des polluants
environnementaux tels que des
antibiotiques et des perturbateurs
endocriniens. En outre, Chen Q et coll.
(2019) ont constaté que les particules de
microplastiques plus petites, soit de taille 0,5
a 1,5 mm, libéraient des concentrations plus
élevées de perturbateurs endocriniens dans
le lixiviat que les particules de 1,5a 5 mm et
de 5a 15 mm. De plus, la libération de
perturbateurs endocriniens était affectée
par les conditions environnementales. Il a
été trouvé que le raisonnement solaire
augmentait les concentrations de
perturbateurs endocriniens dans les lixiviats.

Chen Q et coll. 2019;
Guo et Wang 2019b;
Liu X et coll. 2019

Produits chimiques sorbés

L’adsorption des métaux par les particules
de microplastiques a été augmentée dans
I’eau avec des demandes chimique et
biologique élevées en oxygéne, comme les
eaux usées municipales. En outre,
I'accumulation de métaux sur des débris de
plastique peut étre affectée par la présence
de biofilms sur le plastique.

Godoy et coll. 2019; Yu
et coll. 2019

Produits chimiques sorbés

Cette étude a permis d’étudier les effets des
particules de microplastiques PA sur
I’accumulation de PBDE chez les escargots
(Lymnaea stagnalis). Les particules de
microplastiques étaient constituées de
fragments de PA dont la taille moyenne était

Horton et coll. 2020
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de 13 a 19 um. Aucun aliment n’a été fourni
aux 47 escargots a |'essai pendant les

96 heures qu’a duré I'expérience. Aucune
mortalité n’a été rapportée chez ceux qui
ont été exposés aux particules de
microplastiques. Cependant, les escargots
non exposés aux particules de
microplastiques ont perdu significativement
plus de poids que ceux qui I'ont été.
L'augmentation de la concentration de PBDE
dans les sédiments a entrainé une
augmentation de la concentration de PBDE
chez les escargots, mais la présence de
particules de microplastiques n’a eu aucun
effet sur I'absorption de PBDE.

Produits chimiques sorbés

Comme dans I'étude de Chen Q et coll.
(2019), les études ont révélé que les petites
particules de microplastiques ont une
capacité d’adsorption plus grande que les
microparticules plus grandes.

Li et coll. 2019; Ma
et coll. 2019

Produits chimiques sorbés

Dans des études en laboratoire, le chrome
dans I'eau a été adsorbé par des particules
de microplastiques (PE, PP, PVC, PS et PLA),
avec une faible désorption. Le plastique PLA
a adsorbé la plus faible quantité de chrome,
tandis que le plastique PS a adsorbé la plus
grande quantité de chrome, les cing types de
polyméres atteignant la saturation dans les
48 heures. Dans un modele de systeme
digestif humain entier in vitro, la
biodisponibilité du chrome hexavalent et
trivalent lié a des particules de
microplastiques a été observée, avec une
désorption accrue des sucs digestifs
synthétiques (surtout dans les sucs
gastriques, mais également dans les sucs
intestinaux).

Liao and Yang 2020

Produits chimiques sorbés

Cette étude a permis d’étudier la
biodisponibilité des HAP sorbés par des
particules de microplastiques pour les
especes de copépodes marins Acartia tonsa
et Calanus finmarchicus. Dans les études de
toxicité aigué et de bioaccumulation
réalisées, il a été constaté que les HAP
sorbés par les particules de microplastiques
ne se sont pas accumulés et n’ont pas
contribué a la toxicité de facon significative

Sgrensen et coll. 2020
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lorsque les copépodes ont été co-exposés
avec les mémes produits chimiques, mais
dissous.

Produits chimiques
sorbés/additifs

Barboza et coll. (2020) ont rapporté une
corrélation significative et positive entre la
concentration totale des bisphénols dans les
muscles et le foie et le nombre total de
particules de microplastiques chez le
poisson.

Dans d’autres études (Garcia-Garin et coll.
2020; Hermabessiere et coll. 2019), aucune
corrélation significative n’a été dégagée
entre les charges en particules de
microplastiques et les concentrations
d’additifs pour plastique ou de composés
organiques hydrophobes chez les bivalves ou
encore entre les charges en particules de
microplastiques dans le tube digestif des
poissons et les concentrations
d’organophosphates dans les muscles des
poissons.

Barboza et coll. 2020;
Garcia-Garin et coll.
2020; Hermabessiere
et coll. 2019

Additifs

Cette étude portait sur les effets du lixiviat
provenant de PS expansible sur des especes
de microalgues : Dunaliella salina,
Scenedesmus rubescens, Chlorella
saccharophila et Stichococcus bacillaris.

Les microalgues ont été exposées au lixiviat
provenant de trois fourchettes de diamétres
de fragments et de spheres de PS expansible
pendant sept jours, avec une concentration
de fragments et deux concentrations de
spheéres.

La concentration
d’hexabromocyclododécanes (HBCD) dans le
lixiviat de petits fragments a été
significativement plus élevée que dans la
faible concentration de grandes spheres.
Cependant, les concentrations de BPA et de
carbone organique dissous (COD) étaient
similaires. Les quatre espéces ont connu
divers degrés d’augmentation de leur
activité de photosynthese et de leur
croissance.

Chae et coll. 2020
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Additifs

Des essais de lixiviation ont été menés pour
évaluer la libération des pigments rouges
des particules de microplastiques PEBD
réduites en poudre (< 500 um) dans un
systeme digestif mammalien simulé in vitro.

Le vieillissement des particules de
microplastiques a mené a une augmentation
de la libération des pigments, un plus long
vieillissement entrainant une plus grande
libération des pigments.

Le taux de libération des pigments
provenant des particules de microplastiques
était plus lent dans les liquides intestinaux
simulés que dans les liquides gastriques
simulés.

Une fois libérés dans les liquides digestifs
simulés, les pigments ont formé des
complexes avec des protéines.

Luo et coll. 2020

Additifs

Cette étude portait sur les effets des
microparticules de PVC contenant le
plastifiant diisononylphthalate (DiNP) sur
Daphnia magna. Des groupes de D. magna
ont été exposés a du PVC rigide (sans DiNP)
ou a du PVC souple (avec ajout de DiNP)
pendant 31 jours, a un ratio de
concentration de 1:10 pour le PVC et les
algues. Une concentration de 2,67 mg/L de
DiNP du lixiviat provenant du PVC souple a
été mesurée dans la solution d’essai et a
mené a une augmentation de la longueur du
corps et a une diminution du nombre de
rejetons.

Schrank et coll. 2019

Additifs

Cette étude portait sur les effets de
I'ingestion de particules de microplastiques
sous forme de mousse sur Physa acuta,
Bembicium nanum, le bivalve marin Mytilus
galloprovincialis, Daphnia magna,
Allorchestes compressa et les nauplii du
crustacé marin Artemia sp.

Les particules de microplastiques ont été
produites a partir de deux types de
mousses : la « mousse réguliere » a été
produite a partir de phénol-formaldéhyde a

Trestrail et coll. 2020
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base de pétrole et la « biomousse » a partir
de phénol-formaldéhyde a base de végétaux.
Les 6 espéces a I'essai ont ingéré les deux
types de mousses. Méme si l'ingestion a été
similaire pour les deux mousses, plus de
deux fois plus de composés phénoliques se
sont lixiviés des particules de
microplastiques de la biomousse que des
particules de microplastiques de la mousse
réguliére.

L’étude portait également sur la toxicité des
lixiviats de particules de microplastiques. Elle
a été réalisée a I'aide d’essais de toxicité sur
des nauplii d’Artemia, D. magna et D. rerio.
Les lixiviats provenant des particules de
microplastiques de la mousse réguliere et de
celles de la biomousse ont eu la méme
toxicité aigué pour les nauplii d’Artemia et
D. magna. Cependant, les particules de
microplastiques de la biomousse étaient
deux fois plus toxiques pour les embryons de
D. rerio par comparaison avec le lixiviat des
particules de microplastiques de la mousse
réguliere.

Afin de distinguer les effets du lixiviat des
effets physiques des particules de
microplastiques, on a exposé des spécimens
de M. galloprovincialis a quatre traitements :
aux particules de microplastiques
uniqguement (1 mg de particules de
microplastiques/mL); au lixiviat uniqguement
(3 une concentration équivalente au lixiviat
provenant de 1 mg particules de
microplastiques/mL); aux particules de
microplastiques et au lixiviat; et a de I'’eau de
mer (groupe témoin). Les changements pour
les effets sur I'activité de la catalase,
I'activité de la glutathion S-transférase et la
peroxydation des lipides étaient les moins
graves pour les lixiviats uniquement, puis par
les particules de microplastiques
uniquement, puis par les particules de
microplastiques et le lixiviat. Les auteurs ont
formulé I’hypothése que le lixiviat de
particules de microplastiques et la présence
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physique de particules de microplastiques
auraient des effets distincts et cumulatifs sur
les organismes.

Annexe B : Autres présences de plastiques dans I’environnement a
I’échelle mondiale

B-1. Rivages

La pollution plastique a été mise en évidence sur les rivages partout dans le monde. Par exemple, une
étude a permis de trouver des macroplastiques sur chaque plage examinée d’une file en Polynésie
francaise, et les plastiques y comptaient pour 20 % a 100 % de I'ensemble des détritus (Connors 2017).

Chen H et coll. (2019) ont recueilli des détritus marins autour d’une ville touristique de I'Est de la Chine
et ont constaté que les plastiques comptaient pour le gros des détritus, flottant a la surface, reposant au
fond ou rejetés par les vagues sur les plages. A ces trois endroits, les sacs d’épicerie étaient les détritus
les plus fréquemment observés. Sur les rivages, les mousses utilisées dans le domaine des péches et de
I"aguaculture sont observées en des quantités équivalentes a celles des sacs d’épicerie. La densité
moyenne des microplastiques flottant sur I'eau était de 36 456 articles/km?.

Horn et coll. (2019) ont détecté la présence de microplastiques sur les 51 plages de la Californie gu’ils
ont échantillonnées. Le nombre moyen de microplastiques était de 11,8 par 100 mL de sédiments, et

95 % des microplastiques détectés étaient sous forme de fibres. Les polymeres recensés étaient le PP, le
PP isotactique, le PP atactique, le polyacrylate, le PE et le polyester.

Ryan et coll. (2018) ont recueilli des détritus d’une taille entre 2 a 25 mm sur des plages en Afrique du
Sud et ont constaté que 99 % d’entre eux étaient des articles en plastique et que les granules industriels
(qui sont utilisés comme matiére premiére dans I'industrie des plastiques) étaient le type de plastiques
le plus abondant. Habituellement, les granules pénetrent dans I’environnement par I'intermédiaire de
déversements accidentels en milieu terrestre ou marin. Corcoran et coll. (2015) ont observé que les
conditions météorologiques jouent un role dans I'accumulation de granules industriels, tout comme la
présence de matiére organique échouée dans laquelle les granules peuvent étre coincées.

Zhou et coll. (2018) ont étudié la présence de microplastiques sur des plages donnant sur le golfe de
Bohai et la mer Jaune en Chine. L'identification visuelle et I'analyse par ITFR des microplastiques ont
permis de déterminer que le PE et le PP constituaient la majorité des échantillons. Parmi les types de
plastiques détectés, les flocons étaient les plus abondants, suivis des mousses, des fragments, des fibres,
des granules, des pellicules et des éponges. L'abondance de microplastiques variait grandement, de 1,3
a 14 712,5 particules/kg en poids sec, avec une moyenne globale de 740 particules/kg. De méme,
Karthik et coll. (2018) ont étudié la présence de microplastiques sur des plages de la c6te sud-est de
I'Inde. La concentration de microplastiques le long de la céte variait de 2 & 178 particules/m?, avec une
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moyenne de 46,6 particules/m?2. Une analyse par ITFR a permis de relever les principaux composants
suivants : le PE, le PP et le PS.

Les macroplastiques et les microplastiques sont trés présents dans I’Arctique, et ce, malgré
I’éloignement de cette région par rapport aux zones industrialisées et densément peuplées. Des
plastiques sont présents dans tous les milieux abiotiques de I’Arctique européen, et une étude menée
en 2017 sur les plages I’Atlantique Nord dans I’Arctique a permis d’établir que la quantité de détritus sur
les plages variait de 1475 articles par 100 m au printemps a 195 articles par 100 m en été (PAME 2019).

B-2. Eaux de surface

La pollution plastique est présente a la surface des étendues marines et d’eau douce partout dans le
monde, et la présence de microplastiques dans les eaux de surface en milieu marin a fait I'objet de
nombreuses études. Aux fins d’illustration, voici une synthése de certains articles sur ce sujet.

Aux Etats-Unis, Mason et coll. (2016) ont prélevé des échantillons des eaux de surface du lac Michigan et
ont noté que I'abondance des microplastiques variait d’environ 1 400 & 100 000 particules/km?
(moyenne =17 267 particules/km?), et 59 % des particules avaient une taille entre 0,355 et 0,999 mm.
Les microplastiques étaient répartis assez uniformément a la surface du lac, et ce, malgré 'apparition
d’un tourbillon saisonnier a I'extrémité sud du lac. Les microplastiques étaient en ordre décroissant des
fragments, des fibres et de lignes, et ils étaient principalement constitués de PE, mais également de PP.
Wang et coll. (2018) ont étudié les microplastiques dans I’eau douce en Chine. Les concentrations dans
les lacs Dongting et Hong variaient entre 900 et 4 659 particules/m?3, et les concentrations étaient
beaucoup plus élevées dans le canal de sortie reliant le lac Dongting au fleuve Yangtze, une zone
caractérisée par une intense circulation maritime. Les microplastiques étaient principalement constitués
de PE et de PP, et la majorité était sous forme de fibres. De plus, plus de 65 % de I'ensemble des
microplastiques avaient une taille inférieure a 2 mm (Wang et coll. 2018).

Des échantillons d’eau de surface ont été prélevés le long du Rhin en Europe, et des microplastiques ont
été détectés dans tous les échantillons, la concentration moyenne se chiffrant & 892 777 particules/km?.
Une concentration de pointe de 3,9 millions de particules/km? a été mesurée dans un seul échantillon
prélevé a Rees (Allemagne), ce qui appuie les conclusions selon lesquelles des concentrations élevées de
microplastiques sont observées a proximité des zones densément peuplées. Les microplastiques
détectés étaient principalement sous forme de spheres, mais aussi sous forme de fragments

(Mani et coll. 2015).

Des macroplastiques ont été observés flottant a la surface de I'océan Arctique, et des microplastiques
ont été détectés en surface et dans la colonne d’eau dans I’Arctique. Parmi les microplastiques observés
dans les eaux de surface et de subsurface (jusqu’a une profondeur de 6 m), 95 % étaient des fibres
(Hallanger et Gabrielsen 2018). Les plastiques peuvent également étre pris au piége dans la glace de
mer, et les concentrations mesurées de microplastiques variaient entre 38 et 234 particules par metre
cube de glace (Obbard et coll. 2014). Plus récemment, Peeken et coll. (2018) ont calculé que
I’'abondance des microplastiques dans la glace de mer en Arctique variait de 1,1 x 10° particules/m3a
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1,2 x 107 particules/m?3, et les concentrations étaient trés variables. La majorité de ces microplastiques
avait une taille inférieure a 50 um. Parmi les 17 polymeres détectés, le PE était le plus courant (moyenne
de 48 %).

Dans I'Adriatique, Zeri et coll. 2018 ont noté une abondance considérablement plus élevée de
macroplastiques en milieu extracotier (> 4 km) qu’en milieu cétier, mais une abondance plus élevée de
microplastiques sur les rivages (< 4 km) qu’en milieu extracotier. Ces auteurs ont également

recueilli 22 245 particules de microplastique dans les eaux de surface et ils ont identifié visuellement
658 macroplastiques, qui comptaient pour 91,4 % des détritus recensés. Les macroplastiques étaient
constitués de sacs en plastique (29 %), de morceaux de plastique (22 %), de feuilles (15 %), de boites a
poissons en PS expansé (13 %), de couvercles et d’emballages (8,8 %), de morceaux de PS (4,3 %) et de
bouteilles en plastique (1,4 %).

Les détritus flottants collectés au Vietnam se composaient en moyenne de 26 % de plastique en poids.
La masse totale de plastiques était constituée de sacs (37 %), d’emballages (contenants alimentaires a
usage unique - 14 %) et d’autres plastiques (48 %) comme des bouteilles en plastique, des emballages
alimentaires, des gobelets et des ustensiles (Lahens et coll. 2018).

Plusieurs chercheurs ont signalé la présence et I'agrégation potentielle de microplastiques dans la mer
Méditerranée. Par exemple, de Haan et coll. (2019) ont prélevé des échantillons d’eau de surface a
I'aide de filets a mailles de 335 um et ont ainsi détecté 2 489 particules de plastique. Les microplastiques
constituaient 94,6 % des plastiques en abondance et 55 % en poids, avec une moyenne

de 0,10 article/m?. Les trois polyméres les plus abondants étaient le PEBD et le PEHD (54,5 %), le PP
(16,5 %) et le PS (9,7 %) [de Haan et coll. 2019].

Bordds et coll. (2019) ont examiné la présence de microplastiques en Hongrie. Etant donné I'utilisation
d’un préfiltre de 2 mm au cours de I'échantillonnage, aucun microplastique de taille variant entre 2 et

5 mm n’a été prélevé. Une identification visuelle et une analyse a I’aide d’un microscope par ITFR ont
permis d’identifier six polymeres parmi les particules de plastique soupconnées, soient le PE, le PP, le PS,
le PTFE, le polyacrylate et le polyester. Parmi les 13 échantillons d’eau prélevés, 12 contenaient des
microplastiques a une concentration variant entre 3,52 et 32,1 particules/m?3, avec une moyenne de
13,8 particules/m3. Toutes les eaux qui atteignent les lieux d’échantillonnage (c.-a-d. intrants) avaient
des concentrations de microplastiques plus élevées que les eaux quittant ces mémes lieux (c.-a-d.
effluents).

Pan et coll. (2019) ont noté la présence de microplastiques dans les eaux de surface du Nord-Ouest du
Pacifique. La concentration de particules recueillies a 18 stations variait grandement, de 6,4 x 10% 3 4,2 x
10* articles/km?. L’analyse des microplastiques en microspectroscopie Raman a permis d’établir la
répartition suivante : PE (57,8 %), PP (36,0 %) et nylon (3,4 %).

Poulain et coll. (2019) ont analysé la concentration de microplastiques dans la gyre océanique
subtropicale de I’Atlantique Nord. Les microplastiques ont été classés en petits microplastiques (de
0,025 a 1 mm) et grands microplastiques (de 1 a 5 mm). Les petits et les grands microplastiques ont été
respectivement prélevés au moyen de filets a mailles de 25 pum et de 300 um. Les auteurs ont tenu
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compte de la diminution de la flottabilité des petits microplastiques relativement aux grands
microplastiques, et ils ont utilisé un facteur de correction pour la susceptibilité accrue des
microplastiques au transport vertical entrainé par le vent. Les concentrations de grands et de petits
microplastiques corrigées pour le transport vertical étaient respectivement de 50 a 1000 g/km? et de
5414000 g/km?.

Eriksen et coll. (2014) ont effectué 680 traits de filet dans les eaux de surface a divers endroits dans le
monde et ont détecté des plastiques dans 92,3 % des traits. Des relevés visuels dans le sud du Pacifique,
dans le nord du Pacifique, dans le sud de I’Atlantique, dans I'océan Indien et autour de I’Australie ont
également indiqué que les articles en mousse de PS étaient les macroplastiques les plus fréquemment
observés. Les auteurs ont estimé que 5,25 billions de particules de plastique flottent en milieu marin,
pour un total de 268 940 tonnes. Leurs résultats indiquent que la pollution par les plastiques s’est
propagée dans tous les océans du monde et que les plastiques s’accumulent dans les gyres
subtropicaux. Une zone d’accumulation de plastiques flottants dans le gyre subtropical du Pacifique
Nord est communément appelée le Grand Vortex de déchets du Pacifique (Eriksen et coll. 2014).
Lebreton et coll. (2018) ont estimé qu’une zone de 1,6 million de km? de ce grand vortex contient

1,8 billion de morceaux de plastique pesant un total de 79 000 tonnes. La concentration de masse
moyenne des plastiques mesurée dans le Grand Vortex de déchets du Pacifique a augmenté de facon
exponentielle au cours des décennies passées, passant de 0,4 kg/km? (n = 20) dans les années 1970 &
1,23 kg/km? (n = 288) en 2015 (Lebreton et coll. 2018).

B-3. Zone benthique

La pollution plastique a également été détectée dans les sédiments marins partout dans le monde, et ils
sont habituellement dominés par des microplastiques. Dai et coll. (2018) ont fait état de la présence de
microplastiques dans les eaux de surface, dans la colonne d’eau et dans les sédiments de la mer de
Bohai, dans I'océan Pacifique. Des microplastiques ont été détectés dans les 20 échantillons d’eau de
surface, et leur concentration variait de 0,4 a 5,2 particules/l, avec une moyenne de 2,2 particules/|. La
concentration moyenne de microplastiques dans la colonne d’eau variait de 1,6 a 6,9 particules/I.
Aucune tendance claire a I'accumulation de microplastiques n’a été observée a toute profondeur
particuliére dans la colonne d’eau, et I'abondance dans les sédiments ne concordait pas a celle dans la
colonne d’eau. La concentration dans les sédiments de surface variait de 31,1 a 256,3 particules/kg. Les
microplastiques trouvés dans I'eau et les sédiments étaient principalement des fibres, mais ils étaient
également présents sur forme de fragments. Une analyse par u-ITFR a permis d’établir que le PS était le
polymeére qui affichait la plus forte concentration dans les eaux de surface et que le PTE et le PVC étaient
ceux présentant les plus fortes concentrations en eau profonde.

En Argentine, une moyenne de 25 macroparticules de plastique/m? et de 704 fragments de particules de
microplastiques/m? a été détectée dans les sédiments. Les macroplastiques polluants ont été classés en
24 types, et les types les plus dominants étant les emballages alimentaires (PP et PS), les sacs (PEBD et
PEHD), les bouteilles (PTE) et les contenants alimentaires jetables en mousse de polystyrene (PS)
(Blettler et coll. 2017). Dans une étude menée au Royaume-Uni, les principaux types de pollution par les
macroparticules de plastique trouvés dans les sédiments étaient des emballages ainsi que des articles
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liés a la péche et a la circulation maritime (Browne et coll. 2010). Des macroplastiques et des
microplastiques ont été détectés dans les sédiments d’une aire marine protégée en ltalie, en des
guantités variant respectivement en moyenne de 11,9 a 46,4 morceaux et de 151,0 a 678,7 morceaux
par kilogramme en poids sec de sédiments. Plus de 85 % des microplastiques étaient des fibres

(Fastelli et coll. 2016). Bordods et coll. (2019) ont échantillonné des sédiments en Hongrie et ont noté que
9 échantillons sur 12 contenaient des microplastiques dans une concentration variant de 0,46

a 1,62 particule/kg, avec une moyenne de 0,81 particule/kg. Le polymére le plus dominant était le PP. La
quantité de détritus marins en Croatie variait de 3,4 articles/kg en poids sec a 528 articles/kg en poids
sec, et les macroplastiques comptaient pour 1,3 a 11,3 % des échantillons. Comme en Italie, le type de
microplastiques le plus abondant en Croatie était les fibres, qui comptaient pour 39,9 a 90,1 % du
nombre total d’articles en plastique (Renzi et coll. 2019a; Blaskovic et coll. 2017).

Blaskovi¢ et coll. (2017) n’ont trouvé aucune corrélation entre I'ampleur et le patron de la
contamination par les plastiques, la taille du grain des sédiments et la profondeur d’échantillonnage. A
Svalbard, dans I’Arctique, les microplastiques dans les sédiments a une profondeur de 40 a 79 m étaient
encore une fois dominés par des fibres, dont la concentration se chiffrait a 9,2 fibres/kg

(Sundet et coll. 2016).

Vidyasakar et coll. (2018) ont réalisé la premiére étude sur la distribution et les caractéristiques des
plastiques dans les sédiments marins de I'lle Rameswaram, le long de la c6te sud-est de I'Inde. Le PP
était le polymere le plus abondant, suivi du PE, du PS, du nylon et du PVC. Les plastiques de forme
irréguliere étaient les plus abondants (69,2 %), suivis des fibres (17,9 %) et des granules (12,9 %).

Des microplastiques ont été détectés en grandes quantités dans les sédiments fluviaux a Shanghai
(Peng et coll. 2018), et les concentrations de microplastiques variaient de 5,3 particules/100 g en poids
sec a 160 particules/100 g en poids sec. La concentration moyenne pour I'ensemble des sites était de
80,2 particules/100 g en poids sec. La concentration de microplastiques était la plus élevée dans les
zones résidentielles, suivies des parcs, des zones rurales et des zones touristiques. La majorité des
microplastiques était sous forme de sphéres (88,98 %), mais des fibres (7,55 %) et des fragments

(3,47 %) ont également été détectés. Les deux types de polyméres les plus dominants identifiés par une
analyse par p-ITFR étaient le PP et les polyesters (Peng et coll. 2018).

Garcia-Rivera et coll. (2018) ont tiré des données de relevés du projet d’études internationales par
chalutage de fond (International Bottom Trawl Survey in the Mediterranean— MEDITS) et ont noté qu’en
onze ans, 2 197,8 kg de détritus marins ont été recueillis sur le fond marin méditerranéen en Espagne
(dans cinq strates a une profondeur de 0 a 800 m) et 29,3 % en poids de ces déchets étaient constitués
de plastique. Les auteurs ont souligné que la quantité de détritus marins est généralement demeurée
stable au cours de la période du relevé. La densité de détritus marins dans les zones profondes de
I’Arctique aurait augmenté de 2004 a 2014, passant de 346 a 8 082 articles/km?, les plastiques comptant
pour 47 % des détritus (PAME 2019). Un sac en plastique a été trouvé dans la fosse des Mariannes a une
profondeur de 10 898 m (Chiba et coll. 2018).
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Annexe C : Autres renseignements sur la présence de microplastiques

dans les aliments

Tableau C-1 : Sommaire des données sur la présence de microplastiques dans les aliments

Aliment Concentration Taille (um) Forme Source(s)
De 0 3 20 particules de Principalement Lusher et coll. 2013; EFSA 2016;
microplasti ue?/ oisson (tractus De 13025000 | desfragments et | Campbell et coll. 2017; FAO 2017; Barboza
boissons et mtestinal) desfibres | et coll. 2018; Liboiron et coll. 2018, 2019;
g Slootmaekers et coll. 2019; Hantoro et coll.
2019; Toussaint et coll. 2019
. De 100 a 5000 o
De 0 a 4,6 particules de (fibres) Principalement Karami et coll. 2017a; Abbasi et coll. 2018;
. microplastiques/poisson (muscle); De 100 & 500 des fragments et | Akhbarizadeh et coll. 2018,
Poissons De 0,57 1,85 particules de des fibres
’ 102 P (fragments)
microplastiques/g de poisson
(muscle)
De Witte et coll. 2014;
De 0 a 10 particules de R Principalement | Van Cauwenberghe et Janssen 2014;
Moll . . De 524700 .
oflusques microplastiques/moule?; €-a des fragments et | Liet coll. 2015, 2018a; Van Cauwenberghe
De 0,2 a 2,9 particules de des fibres et coll. 2015; Catarino et coll. 2018;
microplastiques/g de moule Naji et coll. 2018; Su et coll. 2018;
Patterson et coll. 2019;
Toussaint et coll. 2019
1,23 particules d . Principal t .
. oo particules @€ | pe200a1000 | NOPAEMEN | pevriese et coll. 2015
, microplastiques/crevette entiére®; des fibres
Crustaceés . . .
0,68 particules de microplastiques/g
de crevette entiere, poids humide
. Principalement
7,8 particules d R .
Crustacés . ! .par lcules de . De 100 a 250 des fragments Abbasi et coll. 2018
microplastiques/crevette (tissu i
. filamenteux
musculaire et exosquelette)
0,80 mg de particules de Non déclaré Principalement | Murray et Cowie 2011,
Crustacés microplastiques/homard (tractus des fibres Welden et Cowie 2016
gastro-intestinal)
Les formes les Yang et coll. 2015; Ifiiguez et coll. 2017,
Sel de mer¢ De 0 a 19 800 particules de De 4 a 5000 plus abondantes | Karami et coll. 2017b; Glindogdu 2018;

microplastiques/kg de sel de mer

pour tous les
types de sels
étaient des
fragments et des
fibres.

Kim et coll. 2018; Renzi et Blaskovi¢ 2018;
Seth et Shriwastav 2018; Lee et coll. 2019;
Peixoto et coll. 2019

a Les moules sont les especes de mollusques les plus fréquemment étudiées. Des concentrations similaires de particules de

microplastiques ont été signalées chez les myes, les huitres, les pétoncles et les escargots.

b Des particules de microplastiques ont été observées seulement dans I'appareil digestif, la téte et les branchies de crevettes

entieres et non dans le tissu musculaire abdominal de crevettes pelées.

¢ La concentration de particules de microplastiques dans le sel a varié considérablement en fonction de I'origine et du type du

sel.
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Tableau C-2 : Sommaire des données sur la présence de particules de microplastiques dans I'eau

embouteillée

Type de Concentration Taille Forme Emplacement Source
bouteilles (particules de (um)
microplastiques/I)
. L Plusieurs emplacements
Pl'astllcﬂulej (n’on. 10,4 5100 Principalement autour du monde Mason et coll. 2018
spécifié s'il s’agit des fragments .. .
. X (Brésil, Chine, France,
de bouteilles a
Usage unique ou Allemagne, Inde,
gé usa qes Indonésie, Italie, Liban,
multi gles) Mexique, Royaume-Uni,
P Etats-Unis)
PTE a usage 2649 + 2857 Non déclaré
unique ORmann et coll. 2018
PTE 3 21 Allemagne
a usages 2689 + 4371
multiples
(nouvelles
bouteilles)
PTE 3 usages 8339 + 7043
multiples
(vieilles
bouteilles)
Verre 6292 +10521
: : . .
PTE a' tsage laxld Non déclaré Schymanski et coll. 2018
unique 25 Allemagne
PTE a usages 118 + 88
multiples
Carton 11+8
Verre 50 +52
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Annexe D : Données supplémentaires sur les études écotoxicologiques

Tableau D-1 : Milieu aquatique : organismes d’eau douce

(daphnie)

Pour les expériences
d’absorption,
I’exposition était de 15,
30, 60, 120 et 240 min

Pour les expériences de
dépuration,
I’exposition était de

1 heure

Pour les expériences
avec différents régimes
alimentaires,
I’exposition était de

1 heure

Pour les essais de
toxicité chronique,
I'exposition était de
21 jours

modifié par un carboxylate
ayant une fluorescence
jaune-vert (2 um) ont été
utilisées pour les
expériences d’absorption
et de dépuration.

Des particules de
microplastiques de PS

(2 um) non fluorescents
ont été utilisées pour les
essais de toxicité.

Pour les expériences
d’absorption et de
dépuration, la
concentration de
particules de
microplastiques était de
1,46 x 102 mg/L et la
concentration d’algues
était de 1,00 x 10"t mg/L.

Pour les expériences avec
différents régimes
alimentaires, les
concentrations de
particules de
microplastiques étaient de
6,93 x 10, 1,39 x 1073,
2,77 x 1073, 5,54 x 1073,
8,31 x 1073 et

1,11 x 1072 mg/L. Les
concentrations d’algues
étaient de 5,00 x 1072,
1,00 x 10, 2,00 x 1072,
4,00 x 10!, 6,00 x 10 et
8,00 x 10"t mg/L.

de dépuration indiquent
que D. magna mis en
présence de deux types
de particules de
microplastiques et
d’algues a consommé une
guantité significativement
plus faible de particules
de microplastiques par
rapport aux crustacés
ayant ingéré seulement
des particules de
microplastiques. Les
expériences avec
différents régimes
alimentaires ont montré
que cet effet pouvait
aussi étre observé avec
de faibles concentrations
d’algues et que des
concentrations
croissantes d’algues
entrafnaient une
absorption décroissante
des particules de
microplastiques.

Chez D. magna adulte,
une mortalité a été
constatée dans tous les
groupes traités
contrairement au groupe
témoin, aprés sept jours
d’exposition. Lorsqu’on a
utilisé une faible
concentration d’algues
(1,00 x 10 mg/L) avec
une concentration

Organisme et durée Type et concentration de Résumé des effets Source
d’exposition particules de
microplastiques
Daphnia magna Des particules de PS Les essais d’absorption et | Aljaibachi et

Callaghan 2018
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Les groupes témoins des
expériences d’absorption
et de dépuration et des
expériences avec
différents régimes
alimentaires n’ont pas été
exposeés aux algues.

Pour les essais de toxicité
chronique, les
concentrations de
particules de
microplastiques étaient de
1,39 x 1073 mg/L (faible) et
1,11 x 1072 mg/L (élevé).
Les concentrations
d’algues étaient de

1,00 x 10't mg/L (faible) et
de 8,00 x 10"t mg/L.

Le groupe témoin des
essais de toxicité
chronique n’a pas été
exposé a des particules de
microplastiques.

relativement élevée de
particules de
microplastiques

(1,11 x 102 mg/L), la TLso
était de 10,09 + 0,70 %,
soit une valeur
légerement plus faible
que celle du témoin pour
une méme concentration
d’algues. On n’a relevé
aucun effet sur la
reproduction.

Chez D. magna au stade
de néonate, la mortalité
des néonates nourris avec
une faible concentration
d’algues (1,00 x 10 mg/L)
et des macroplastiques
était significativement
plus élevée que celle des
néonates nourris
uniquement avec des
algues. On n’a constaté
aucun effet sur la
mortalité a une
concentration d’algues
élevée (8,00 x 10! mg/L)
et avec I'absorption de
particules de
microplastiques. On n’a
relevé aucune variation
significative de la
reproduction lorsque le
régime alimentaire était
le méme, avec et sans
microplastique.

Xenopus laevis
(grenouille griffée
d’Afrique) tétard

Stades de
développement 36 a 46

Particules de
microplastiques de PS
bleues (2,75 + 0,09 um) a
0,125 pg/mL, 1,25 pg/mL
et 12,5 pg/mL (nominale)

Le groupe témoin n’a pas
été exposé a des
particules de
microplastiques.

Des particules de
microplastiques ont été
trouvées dans le tube
digestif des tétards pour
chaque concentration
étudiée. Toutefois, les
analyses par MEB laissent
penser que les parois
épithéliales n’ont subi
aucune lésion mécanique
causée par ces particules.

De Felice et coll.
2018
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Il n’y avait aucun
microplastique dans les
branchies.

On n’a noté aucun effet
significatif sur la
mortalité, la croissance
ou la nage (vitesse de
nage ou distance
parcourue) au cours des
premiers stades de la vie.

Carassius auratus
(cyprin doré)

6 semaines

Fibres d’acétate de
vinyle-éthylene (0,7 a

5,0 mm), fragments de PS
(2,5 a 3,0 mm) et pastilles
d’acrylate de PE (4,9 a
5,0 mm)

Les poissons ont été
nourris avec une
concentration de 1,36 %,
1,94 % ou 3,81 %
(glaliment+particules de
microplastiques]/g p.h.?
de poisson) de fibres, de
fragments et de pastilles,
respectivement.

Le groupe témoin a regu
des pastilles d’aliments qui
ne contenaient aucun
microplastique.

Divers effets sublétaux
ont été observés, mais
aucune mortalité.

Les poissons exposés aux
pastilles, aux fragments et
aux fibres de plastique
présentaient une perte de
poids significative par
rapport au groupe
témoin.

Les fragments et les
pastilles ont été
machouillés et recrachés
par les poissons. Les
changements les plus
nombreux notés dans la
machoire supérieure
(27,0 %) et inférieure
(30,4 %) ont été observés
dans le groupe ayant regu
des fragments, suivis des
poissons exposés aux
pastilles. On a relevé des
Iésions dans la cavité
buccale de 80,0 % des
poissons qui ont
machouillé des fragments
de plastique. Cette lésion
pouvait aller de
I’exfoliation légere aux
incisions profondes. En
outre, 13,1 % des
poissons exposés aux
fragments présentaient

Jabeen et coll.
2018
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une dilatation des
sinusoides du foie.

On a trouvé des fibres
dans les branchies, le
tractus gastro-intestinal
et les matiéres fécales,
mais ces fibres n’avaient
pas tendance a
s’accumuler dans le
tractus. Les changements
prononcés de la machoire
supérieure étaient les
plus fréquents chez les
poissons exposés aux
fibres. Par ailleurs, ce
groupe présentait des
Iésions graves dans le
foie. Les valeurs les plus
élevées de l'indice des
organes pour la machoire
supérieure, le foie et les
intestins du poisson ont
aussi été relevées chez les
poissons exposés aux
fibres.

La partie distale de
I'intestin présentait des
changements plus
prononcés et graves que
la partie proximale de
I'intestin, un phénomene
possiblement attribuable
a l'ingestion de fibres.

Daphnia magna
Daphnia pulex
Ceriodaphnia dubia
(puces d’eau)

96 heures

Des microspheéres (1 a

5 um) de plastique ayant
une fluorescence verte ont
été utilisées comme
particules de
microplastiques primaires
de plastique.

Des particules de
microplastiques de PE de
forme irréguliere (environ
1210 um) ont servi de
particules de

Aux concentrations
estimées sans effet et a
trois températures
différentes (18 °C, 22 °C,
26 °C), la sensibilité de

D. magna et D. pulex aux
particules de
microplastiques primaires
et secondaires de
plastique augmente
considérablement avec la
température. On n’a pas

Jaikumar et coll.
2018
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microplastiques
secondaires de plastique.

Les concentrations étaient
les suivantes : 103, 10%,
10°, 108,

107 particules/mL.

Le groupe témoin n’a pas
été exposé a des
particules de
microplastiques.

observé cet effet avec
C. dubia.

A la température la plus
faible étudiée (18 °C),

C. dubia était 'espece la
plus sensible. A la
température la plus
élevée (26 °C), D. magna
et D. pulex étaient les
plus sensibles.

Les particules de
microplastiques primaires
de plastique étaient plus
toxiques que les
particules de
microplastiques
secondaires pour

C. dubia.

Pour toutes les especes,
la survie était dépendante
du temps, comme
I'indiquait la comparaison
des estimations de la ClLso
entre les données a

48 heures et a 96 heures.
Chez D. magna, par
exemple, la CLso a

48 heures était de

32,0 particules/mL, et la
Clso a 96 heures était de
18,0 particules/mL a

18 °C.

Danio rerio
(poisson-zébre)

10 jours

Particules de PA, PE, PP et
PVC vierge (diametre
moyen d’environ 70 um)

Deux types de particules
de PS (taille nominale de
1,0 um et 5,0 um) ont été
utilisés : PS vierge pour
I'essai de toxicité et PS
ayant une fluorescence
rouge pour examiner la
distribution des particules
de microplastiques dans
C. elegans.

Chez D. rerio, on n’a
observé aucune variation
significative de la létalité
apres une exposition a
une concentration de
0,001 a2 10,0 mg/L de
particules de
microplastiques. Chez les
poissons survivants, les
particules de PA, PE, PP et
PVC ont causé des lésions
intestinales (y compris
une fissure des villosités
et une segmentation des

Lei et coll. 2018a
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Dans le cas de D. rerio, les
concentrations de

0,001 mg/L, 0,01 mg/L,
0,1 mg/L, 1,0 mg/L et
10,0 mg/L ont été
utilisées.

Dans le cas de D. rerio, le
groupe témoin a regu de
I’eau du robinet
déchlorée.

entérocytes) chez
73,3 % a 86,7 % des
individus.

Chlorella pyrenoidosa
(algues vertes)

30 jours (qui comprend
trois périodes de
croissance : phase de
latence, phase
logarithmique et phase
stationnaire)

Microbilles de PS (1,0 um)
a 10 mg/L, 50 mg/L et
100 mg/L ajoutées dans
les cultures d’algues

Le groupe témoin était
constitué d’une préculture
de C. pyrenoidosa en
phase logarithmique de
croissance dans un

milieu BG-11 sans
microplastique.

Les particules de
microplastiques de PS a
1,0 um ont causé une
diminution de la
croissance de

C. pyrenoidosa liée a la
dose, de la phase de
latence aux premiéeres
phases logarithmiques
(jour 0 a jour 22). A 10, 50
et 100 mg/L de particules
de microplastiques de PS,
on a constaté une
inhibition du ratio de
croissance de 20,9 %,
28,4 % et 38,1 %,
respectivement.

De la phase de latence
aux premieres phases
logarithmiques, les
particules de
microplastiques

(100 mg/L) ont eu un
effet négatif sur la
photosynthese. Toutefois,
de la fin de la phase
stationnaire et au-del3,
on a observé une
stimulation de la
photosynthese aussi liée
a la dose.

En présence de particules
de microplastiques, on a
aussi noté un

Mao et coll. 2018
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épaississement de la
paroi cellulaire et des
thylakoides déformés.
Apres 25 jours
d’exposition, la
morphologie des cellules
est presque revenue a la
normale.

Daphnia magna
(puce d’eau)

21 jours d’exposition

Quatre générations
d’affilée

Microsphéres (1 a 5 um)
ayant une fluorescence
rouge a 0,1 mg/L

Le groupe témoin a été
exposé a un milieu
d’études propre.

Une exposition chronique
de D. magna a des
microplastiques a causé
une mortalité chez les
parents (10 % a 100 %), et
une diminution
significative de la
croissance, de la
reproduction
(progéniture au complet
et juvéniles mobiles) et
du taux de croissance de
la population.

Dans les deux groupes
traités, les populations
exposées aux
microplastiques sont
décédées ala
génération F1 (2°). Les
juvéniles provenant de
femelles exposées a des
microplastiques étaient
immobiles.

On a noté un certain
rétablissement de la
population de la F;,
comme une
augmentation de la
production de juvéniles
mobiles et une premiére
ponte plus précoce.
Cependant, les femelles
provenant de la
population Fo exposée
(désignées comme un
modele de population
rétablie) présentaient
encore une réduction

Martins et

Guilhermino 2018
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significative de la
croissance, de la
reproduction et du taux
de croissance de la
population jusqu’a la
génération F3, par rapport
aux témoins. Ces résultats
indiquent qu’un retour
complet a la normale
apres des effets sur le
développement et la
reproduction peut
prendre plusieurs
générations.

Daphnia magna
(puce d’eau)

14 et 21 jours

Microsphéres (1 a 5 um)
ayant une fluorescence
rouge a 0,02 mg/L et
0,2 mg/L (nominale)

Le groupe témoin a été
exposé a de I'eau dure
sans microplastique.

Lorsqu’on a exposé

D. magna a des
microplastiques durant
14 jours, on a noté une
réduction significative du
nombre total d’alevins et
une fréquence accrue de
juvéniles immobiles. Il n’y
a eu aucun effet sur la
mortalité des parents
femelles.

Lorsqu’on a exposé

D. magna a des
microplastiques durant
21 jours, on a constaté un
effet lié a la dose sur la
mortalité. A la
concentration de

0,02 mg/L, les
microplastiques ont
induit 10 % de mortalité.
Toutefois, a 0,2 mg/L, les
microplastiques ont
induit 30 % de mortalité.
Il n’y a eu aucun effet
significatif sur la
croissance.

Aprés une exposition de
D. magna durant 21 jours,
les microplastiques ont
aussi réduit la capacité de
reproduction.

Pacheco et coll.
2018
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L’exposition a repoussé le
moment de la premiére
ponte (49 %) et réduit le
nombre total de pontes
de 71 %. Comme pour le
traitement de 14 jours, on
a aussi noté une
diminution du nombre
d’alevins et une induction
de juvéniles immobiles. Il
n’y a eu aucun effet sur le
nombre d’ceufs n’ayant
pas donné d’alevins dans
les deux régimes
d’exposition.

Danio rerio
(poisson-zeébre)

Dans les expériences
de distribution, le
temps d’exposition
était de 20 heures (4 a
24 haf) et 92 heures
(4 a 96 haf)

Pour les expériences
d’absorption et de
PCRq¢, le temps
d’exposition était de
92 heures (4 a 96 haf)

Pour les expériences
sur les effets sur le
développement, le
temps d’exposition
était de 68 heures (4 a
72 haf)

Pour les expériences
sur la nage et
I'alternance lumiere et
obscurité, le temps
d’exposition était de
116 heures (4 a

120 haf)

Microplastiques de PS
ayant une fluorescence
verte (1 um)

Pour les expériences sur la
distribution, les effets sur
le développement, la nage
et le passage de la clarté a
I’obscurité ainsi que
I'analyse par PCRq, les
concentrations utilisées
étaient de 100 pg/L et
1000 pg/L.

Pour les expériences
d’absorption, les
concentrations utilisées
étaient de 10, 100 et
1000 pg/L.

Le groupe témoin a été
exposé a un milieu sans
microplastique, lequel
était destiné aux
embryons.

Il a été établi que les
microplastiques
adhéraient au chorion de
I'embryon et que leur
distribution augmentait
avec une concentration
croissante de PS.
L’absorption des
microplastiques
augmentait aussi
proportionnellement a la
concentration de
I’exposition.

L’exposition a légerement
abaissé le taux d’éclosion.
Toutefois, ce résultat
n’était pas significatif. La
vitesse de
développement (pour ce
qui est de la longueur du
corps et du sac vitellin) de
la larve n’a pas varié
significativement de 4 a
72 h apres la fécondation.
Les larves ne présentaient
aucune malformation
manifeste.

Dans I'essai sur la nage,

I’exposition a 1 000 pg/L
de microplastiques s’est
soldée par une

Qiang et
Cheng 2019
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diminution significative
de la distance et de la
vitesse de nage des larves
en condition d’obscurité
de 3,2 % et de 3,5 %,
respectivement. Aprés
une stimulation par une
alternance obscurité et
lumiere, une réduction
significative de la capacité
de nager a aussi été
observée dans les
conditions d’obscurité. A
une exposition de

1 000 pg/L, la distance
totale de nage a diminué
de 2,6 % et la vitesse de
nage était de 2,8 %
inférieure a celle des
témoins. On n’a noté
aucune variation
significative lorsque les
poissons ont été exposés
a la lumiere.

Dans le groupe exposé a
1000 pg/L, 'expression
d’il1b et de cat a été
régulée a la hausse a une
valeur de 165 % et de
121 %, respectivement.
On n’a observé aucune
variation significative de
I’expression de sod.

Danio rerio
(poisson-zébre)

21 jours

Microbilles de PS (5 um) a
50 pg/L et 500 pg/L

Le groupe témoin a été
exposé a de I'eau du
milieu d’élevage sans
microplastique.

On a observé des lésions
intestinales graves dans
78 % et 86 % des coupes
histologiques prélevées
dans les groupes traités
avec 50 pg/L et 500 pg/L,
respectivement.

Il a été établi que
I’exposition a des
microplastiques induisait
un stress oxydatif dans les
intestins et augmentait la
perméabilité. En outre,

Qiao et coll.
2019a
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on a noté une variation
significative des profils
métaboliques intestinaux
et du microbiome des
intestins.

Daphnia magna
(puce d’eau)

10 jours

Particules de PS non
enrobées (1,25 um) a
2 mg/L, 4 mg/Let 8 mg/L

Le groupe témoin n’a pas
été exposé a des
microplastiques.

Il n’y a eu aucune
mortalité, peu importe le
traitement. On a observé
une diminution du taux
de croissance corporelle
avec l'exposition aux
microplastiques, ce qui
est un indicateur de la
valeur adaptative de la
population.

Aprés une exposition aux
PS, la quantité de
transcrits de TRxR (role
essentiel dans la défense
oxydative) chez D. magna
a augmenté
significativement (2,5 a

5 fois) a 2 et 4 mg/L de
PS. Le nombre de
transcrits s’est abaissé a
8 mg/L, mais est resté
significativement élevé
par rapport au groupe
témoin.

Le nombre de transcrits
de I'arginine kinase
(jouant un réle essentiel
dans la production
d’énergie et un réle de
tampon d’ATP dans la
cellule) était
significativement élevé en
présence de PS (environ

5 fois a 2 mg/L).

Le nombre de
transcriptions de la
perméase (facilite
I’élimination de composés
cytotoxiques des cellules)
s’est haussé de 1,4 a

1,8 fois lorsque D. magna
était exposé a2 et a

Tang et coll. 2019
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4 mg/L de PS. L'exposition
a8 mg/Laréduitla
transcription par rapport
aux témoins.

Gammarus pulex
(amphipode)

Dans I'étude sur
I"absorption,
I’exposition était de
24 heures.

Dans I'étude sur
I’exposition chronique,
I’exposition était de
48 jours.

Des particules irréguliéres
(10 a 150 um) ont été
préparées a 'aide de
bouteilles de boisson
gazeuse vertes
fluorescentes composées
de PET.

Dans I'étude sur
I"absorption, les
concentrations utilisées
étaient les suivantes :
0,8 particule/mL,

40 particules/mL et

4 000 particules/mL.

Dans I'étude sur
I’exposition chronique, les
concentrations utilisées
étaient les suivantes :

0,8 particule/mL,

7 particules/mL,

40 particules/mL,

400 particules/mL et

4 000 particules/Ml.

Le groupe des témoins
négatifs a été exposé
uniquement a un

milieu ISO; le groupe
témoin avec solvant a été
exposé a un milieu I1SO
contenant 10 % d’alcool
cétylique.

Dans |'expérience sur
I"absorption, aucune
mortalité n’a été
observée. En outre, la
charge corporelle était
dépendante de la dose et
de I'age. La charge
corporelle était
significativement plus
élevée chez les juvéniles
gue chez les adultes pour
les traitements réalisés
avec 0,8 particule/mL et
4 000 particules/mL.
Aucune différence
significative n’a été
constatée a la
concentration de

40 particules/mL. Par
ailleurs, une
concentration plus élevée
en microplastiques a été
associée a une charge
corporelle
significativement plus
élevée a la fois chez les
juvéniles et chez les
adultes.

Dans I'étude sur
I’exposition chronique,
aucun effet significatif n’a
été noté sur
I’alimentation, les
réserves d’énergie et les
périodes de mue. Les taux
de mortalité n’ont pas
varié chez les juvéniles,
mais la mortalité a
augmenté de facon
significative chez les
adultes a la concentration
de 7 particules/mL et de

Weber et coll.
2018
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400 particules/mL par
rapport aux témoins.

Eriocheir sinensis
(crabe chinois)

Pour les expériences
d’absorption,
I’exposition était de
sept jours.

Pour les essais de
toxicité, I'exposition
était de 21 jours.

Deux types de

microsphéeres (5 um) de PS

ont été utilisés :
microsphéres
fluorescentes pour les
expériences d’absorption
et d’accumulation, et

microsphéres de plastique

vierge pour les essais de
toxicité.

Pour les expériences
d’absorption, une
concentration de

40000 pg/L a été utilisée.

Pour les essais de toxicité,

les concentrations
nominales étaient de

40 pg/L

(5,4 x 10 particules/mL),
400 pg/L

(5,4 x 103 particules/mL),
4000 pg/L

(5,4 x 10* particules/mL)
et 40 000 pg/L

(5,4 x 10° particules/mL).

Le groupe témoin n’a pas
été exposé a des
microplastiques.

Aucune variation
significative de la survie
n’a été observée avec
I’exposition aux
microplastiques.

Le gain pondéral, le taux
de croissance spécifique
et l'indice
hépatosomatique ont
généralement diminué
avec une concentration
croissante de
microplastiques, a
I’exception du taux de
croissance spécifique
dans le groupe ayant été
traité avec 40 pg/L.
Dans les expériences
d’absorption, des
microplastiques

(40000 pg/L) se sont
accumulés dans les
branchies, le foie et
I'intestin de E. sinensis.

L’activité de
I'acétylcholinestérase, de
I"alanine
aminotransférase et de la
catalase dans tous les
groupes traités était
significativement plus
faible que celle du
témoin.

L'activité de la
superoxyde dismutase, de
I'aspartate transaminase
et de la GPx® et la
concentration du GSHf
ont augmenté chez les
crabes exposés a 40 et/ou
a 400 pg/L de
microplastiques.
Toutefois, on a constaté

Yu et coll. 2018
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une baisse générale de
I'activité a une exposition
élevée (4 000 et

40 000 pg/L).

L’expression des genes
codant les enzymes
antioxydantes SODS,
catalase, GPx et GST"
dans le foie a d’abord
augmenté puis diminué
apres I'exposition. Par
ailleurs, I'expression du
géne codant pour le p38
s’est accrue dans la voie
de signalisation de MAPK!
lorsque les crabes ont été
traités avec 4 000 pg/L et
40000 pg/L de
microplastiques, mais on
a noté une réduction
significative de
I’expression d’ERKI, AKTX
et MEK'. Aucune variation
significative de la
transcription n’a été
relevée pour le géene
codant la protéine JNK
(c-Jun N-terminal kinase).
Ces résultats indiquent
que I'exposition aux
microplastiques peut
induire un stress oxydatif
dans le foie d’E. sinensis.

a Temps létal a 50 %

bPoids humides

¢ Heures apres la fertilisation

d Réaction en chaine de la polymérase quantitative
e Glutathione Peroxidase

f Glutathione

8 Superoxyde Dismutase

h Glutathione-S-transférase

iProtéine kinase activée par des agents mitogénes
J Kinase régulée par un signal extracellulaire
kProtéine kinase B

I Mitogen-activated protein kinase (MAPK) kinase
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Tableau D-2 : Milieu aquatique : organismes marins

Organisme et
durée d’exposition

Type et concentration des
microplastiques

Résumé des effets

Source

Oncorhynchus
mykiss
(truite arc-en-ciel)

Quatre semaines

Particules de PS (100 a

400 um) incolores a
environ 500 a

700 particules/jour/poisson

Le groupe témoin n’était
pas exposé a des
microplastiques.

Aprés une analyse
histologique, on n’a observé
aucun effet significatif de la
fréquence des cellules
caliciformes sécrétant du
mucus dans les portions
proximale et distale de
I'intestin de la truite. En
outre, on n’a constaté
aucune altération de la
morphologie tissulaire, de la
perméabilité paracellulaire et
des fonctions liées au
transport intestinal (transport
de la lysine-3H, capacité de
transport des ions et flux net
des ions) dans les intestins a
la suite de I'exposition.

Les microplastiques de PS
n’ont pas induit de réaction
pro-inflammatoire ou
anti-inflammatoire dans les
portions distale et proximale
des intestins.

Asmonaite et
coll. 2018

Brachionus
plicatilis
(rotifere)

48 heures

Tigriopus fulvus
(crustacé)

48 heures

Acartia clausi
(copépode marin)

48 heures
Mytilus

galloprovincialis
(moule)

Microplastiques non
fluorescents de PEBD (1 a
500 pm)

Des microplastiques de PE
ayant une fluorescence
verte et rouge ont été
utilisés pour examiner
I'ingestion de particules
(taille nominale de 1 a

5 um) par des larves de
rotéres, des copépodes et
des moules.

Les charges de
microplastiques vierges
mises a |'essai variaient
pour chaque organisme et

Les microplastiques vierges
n’ont eu aucun effet
significatif sur le
développement
embryonnaire des moules,
peu importe la concentration,
dans des conditions statiques
ou dans une roue rotative.
Toutefois, I'agitation orbitale
a 200 rpm a réduit
significativement le
pourcentage de larves
véligéres au stade D apreés
I’exposition.

Les microplastiques vierges
n’ont pas causé d’effets
significatifs aux
concentrations inférieures a

Beiras et coll.

2018
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48 heures

Paracentrotus
lividus
(oursin de mer)

48 heures
Oryzias
melastigma

(poisson)

1a13joursapres
la fertilisation

étaientde 0, 0,01, 0,1, 1, 3,
10, 20, 30, 50 et 100 mg/L.

Le groupe témoin était
exposé a de I'eau de mer
filtrée a I'aide d’un filtre de
0,22 pm et sans
microplastique.

30 mg/L, peu importe
I’espeéce examinée. Les
particules de 1 a 4 um étaient
I’exception, et étaient
associées a une CMEO de
0,01 mg/L pour I'immobilité
de B. plicatilis, une CMEO de
1 mg/L pour la mortalité de
B. plicatilis (CLsp > 10 mg/L) et
une CMEO de 1 mg/L pour la
mortalité de T. fulvus

(CLso = environ 1,82 mg/L).

Lophelia pertusa
(corail d’eau
froide)

Dans les
expériences sur
I'activité des
polypes et la
vitesse de capture,
I’exposition était
de 7,20 ou

47 jours.

Dans les
expériences sur la
vitesse de
croissance des
coraux,
I'exposition était
de 69 jours.

Microbilles de PEBD
(500 um) a 350 billes/L

Le groupe témoin n’a pas
été exposé a des
microplastiques. Les
mesures des témoins ont
été réalisées dans des
canaux ne contenant aucun
corail pour quantifier la
sédimentation du
zooplancton dans
I'expérience sur la vitesse
de capture des proies.

La vitesse de capture des
coraux était significativement
inférieure a celle des témoins
a7eta20joursapres
I’exposition a des
microplastiques. Cependant,
apres 47 jours, elle n’a pas
significativement varié de
celle des témoins, ce qui
indique un comportement
compensatoire possible au fil
du temps.

Les microplastiques n’ont pas
eu d’effet sur le
comportement des polypes,
mais les coraux exposés a des
microplastiques présentaient
aussi une vitesse de
croissance du squelette
significativement inférieure
par rapport aux témoins dans
des conditions
expérimentales in situ. La
calcification était aussi a la
baisse.

Chapron et coll.
2018

Isochrysis galbana,
clone T-ISO
(microalgue)

72 heures

PE micronisé en poudre
(1,4 a 42 um; taille
moyenne des particules de
3,29 um) a des
concentrations de

0,5 mg/L, 1 mg/L, 10 mg/L
et 25 mg/L

L’exposition aux
microplastiques n’a pas eu
d’effet sur la vitesse de
croissance quotidienne, peu
importe la concentration
examinée.

Garrido et coll.
2019
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Le groupe témoin était
constitué de microalgues
dans une solution avec
surfactantala
concentration la plus
élevée

On a observé un pourcentage
inférieur d’inhibition
cellulaire lorsque du
chlorpyrifos était adsorbé aux
microplastiques, ce qui
indique que cette substance
pourrait moduler la toxicité
chez I. galbana.

Montastraea
cavernosa
(corail a grands

polypes)

Orbicella faveolata
(corail a petits
polypes)

Deux jours

Expérience 1 (effets des
microbilles sur la
calcification) : microbilles
fluorescentes de PE (taille
variable : 90 a 106 um,
4253500 um et 850 a
1000 um).

Expérience 2
(détermination des tailles
variables ingérées et
retenues) :

Microbilles de PE non durci
(tailles variables de 212 a
250 um, 425 a 500 um,
85021000 um, 1,7 a
2,0mmet2,42a2,8mm).
Les polypes ont regu

trois microbilles de chaque
catégorie de taille.

Expérience 3 (comparer
des microbilles et des
microfibres) :

Microbilles fluorescentes
de PE non durci (425 a
500 um) et microfibres
fluorescentes de polyester
non durcies (3 a5 mm de
long). Les polypes ont recu
trois plastiques de chaque

type.

Les groupes témoins n’ont
pas été exposés a des
microbilles. Pour
I’expérience 2, le groupe
témoin a recu des aliments
ne contenant aucune
microbille.

Dans I'expérience 1, on n’a
observé aucune variation
significative de la calcification
entre les témoins et le
groupe traité avec des
microplastiques.

Dans I'expérience 2, il a été
déterminé que M. cavernosa
et O. faveolata ont ingéré les
microbilles de 425 a 500 um,
de 850 21000 um, de 1,7 a
2,0mmetde2,4a2,8mm
gu’on leur a fourni. Toutefois,
les microbilles de 212 a

250 um n’ont pas été
ingérées par I'une ou 'autre
des especes. On n’a relevé
aucune variation significative
de excrétion, peu importe la
catégorie de taille.

Dans I'expérience 3,

M. cavernosa a excrété 100 %
de microbilles et de
microfibres. O. faveolata a
excrété les proportions
moyennes suivantes :

80,0 % + 23,3 et 76,7 % * 35,3
de microbilles et de
microfibres, respectivement.
On n’a relevé aucune
différence significative entre
I'ingestion de microbilles ou
celle de microfibres.

Hankins et coll.
2018
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Acanthurus Microbilles de PS (90 um) a | L'exposition a des microbilles | Jacob et coll.
triostegus 5 particules/mL (nominale) | durant 3,5 et 8 joursn’apas | 2019
(chirurgien- modifié I'activité de
bagnard) Le groupe témoin a été recherche de nourriture
exposé a de I'eau de mer (mesuré en nombre de
3,5et8jours sans microplastique. bouchées) de A. triostegus. La
survie des post-larves ala
prédation n’a pas été
touchée de fagon significative
par rapport aux témoins.
Brachionus Microbilles de PS non La toxicité des billes était Jeong et coll.
koreanus fonctionnalisées (0,5 um et | dépendante de la taille et de | 2016
(rotifere 6 um) la concentration. Dans le
monogononte) groupe traité avec des billes
Pour les essais de toxicité, de 6 um, B. koreanus
Pour les essais de les concentrations utilisées | présentait une croissance
toxicité, étaient de 0,1 pg/mL, légérement irréguliere, mais
I’exposition était 1 pg/mL, 10 pg/mL et aucun changement significatif
de 12 jours 20 pg/mL. de la fécondité et de la durée
de vie.
Pour les Pour les expériences
expériences d’ingestion, d’excrétion, de | Les deux tailles de microbilles
d’ingestion, mesure de la concentration | ont été ingérées par les
d’excrétion, de de DRO, d’activation de la rotiféres. Les auteurs ont
mesure de la MAPK et de la émis I’"hypothese que les
concentration de concentration d’enzymes microplastiques de 0,5 pum
DRQ?, d’activation | oxydantes, la présentaient un temps de
de MAPK et de concentration utilisée était | rétention plus long associé a
mesure des de 10 pg/mL. des effets plus nocifs.
enzymes
antioxydantes, Le groupe témoin n’a pas Une activité enzymatique
I’exposition était été exposé a des accrue de la GPx, de la GR®,
de 24 heures. microplastiques. de la GST et de la SOD a été
observée pour les billes de
0,5 um. L'exposition aux
microplastiques de 6 um était
associée a des activités
semblables a celles des
témoins. La concentration
totale en GSH n’a pas
significativement varié en
fonction du niveau
d’exposition.
Paracyclopina Microbilles de PS non Des microbilles des Jeong et coll.
nana fonctionnalisées (0,5 um et | deux tailles ont été ingérées, | 2017

(copépode marin)

24 heures

6 um)

mais I'excrétion dépendait de
la taille. De la fluorescence
était présente 24 heures
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Pour les essais de toxicité
et les expériences
mesurant la concentration
de DRO, les concentrations
utilisées étaient de

0,1 pg/mL, 1 pg/mL,

10 pg/mL et 20 pg/mL.

Pour les expériences sur
I'ingestion, I'excrétion, le
transfert de western et les
enzymes antioxydantes, la
concentration utilisée était
de 10 pg/mL.

Le groupe témoin n’a pas
été exposé a des
microplastiques.

apres |'exposition aux
microbilles de 0,5 um, mais
pas pour le groupe ayant
ingéré des microbilles de

6 um.

P. nana exposé a des
microbilles de 0,5 um
présentait un retard de la
mue. Aucun effet observable
n’a été relevé avec les
microbilles de 6 um.

La concentration de DRO
était supérieure dans le
groupe ayant regu des
particules de 0,5 um par
rapport aux témoins, mais
pas de facon significative. En
outre, les enzymes
antioxydantes GPx, GR, GST
et SOD avaient une activité
plus élevée dans le groupe
ayant regu des
microplastiques de 0,5 um.

Sparus aurata
(daurade royale)

45 jours

6 types de microplastique
ont été utilisés : PVC (poids
moléculaire élevé;

75,6 + 15,3 um), PA

(111,7 + 32,2 um), PE
(poids moléculaire
ultra-élevé; 23,4 £ 7,6 um),
PS (51,0 £ 36,3 um), PE
(poids moléculaire moyen
et densité moyenne;

54,5 + 21,3 um), PVC (poids
moléculaire faible;

87,6 £ 16,8 um)

La concentration utilisée
était de 0,1 g/kg de
p.c./jour.

Le groupe témoin a regu
des aliments qui ne
contenaient aucun
microplastique.

La biomasse totale des
poissons par aquarium n’a
pas varié avec I'exposition
aux microplastiques.

La concentration de glucose,
d’aspartate transaminase,
d’alanine transaminase, de
lactate déshydrogénase et de
gamma-glutamyl transférase
n’a pas varié
significativement par rapport
aux valeurs des témoins
apres |'exposition, ce qui
indique une absence de
stress.

La rétention de
microplastiques vierges était
faible dans le tractus

gastro-intestinal de S. aurata.

Toutefois, 5,3 % de tous les
foies examinés contenaient

Jovanovic et coll.
2018
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au moins un microplastique
apres 24 heures. Par ailleurs,
on n’a constaté aucune
variation significative dans
I’ensemble de tous les
examens histopathologiques
pour les différents groupes
traités.

Crepidula onyx
(crépidule
commune)

95 jours apres
I’éclosion

Microplastiques de PS
(2a5um)

Dans le premier essai, les
concentrations de
microplastiques étaient de
30 % (ratio faible) et de

70 % (ratio élevé) la
concentration d’algues
utilisée. Les concentrations
finales de microplastiques
étaient de 6 x

10* particules/mL et de
1,4 x 10° particules/mL
pour les traitements avec
ratio faible et élevé de
plastique, respectivement.

Dans le deuxiéme essai, un
traitement supplémentaire
réalisé avec

10 particules/mL a été
ajouté.

Le groupe témoin a été
nourri avec des algues.

L’exposition a 10 particules/L
de microplastiques n’a pas eu
d’effets significatifs sur la
vitesse de croissance et de
sédimentation des larves de
C. onyx. Aucune différence
significative n’a été observée
pour les juvéniles a cette
concentration.

La survie des larves n’a pas
varié avec I'ajout de
microplastiques a un ratio
élevé de plastique. Dans
I'essai 1, I'ajout de
microplastiques semblait
nuire a la vitesse de
croissance des larves. La
vitesse de croissance était
réduite lorsqu’on a réalisé un
traitement avec un ratio
élevé ou faible de plastique
par rapport aux témoins.
Cependant, la vitesse de
sédimentation a augmenté
chez les larves exposées aux
microplastiques. La
sédimentation est survenue
plus tot, a une taille de
particule plus petite, dans ce
groupe en raison de la vitesse
de croissance réduite.

L’exposition aux
microplastiques n’a pas eu
d’effet sur le taux de survie
ou le développement du
pénis des juvéniles.
Cependant, on a noté un
ralentissement de la vitesse

Lo et Chan 2018
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de croissance. Le groupe
traité avec des
microplastiques présentait
une vitesse de croissance
25 % inférieure a celle du
groupe témoin.

C. onyx exposé uniquement a
des microplastiques au cours
du stade larvaire a continué a
présenter une vitesse de
croissance plus lente que
dans le groupe témoin,
méme si les microplastiques
n’étaient pas présents dans le
milieu pendant 65 jours. Ce
résultat indique I'exposition
aux microplastiques est
associée a des effets a
retardement.

Mytilus edulis
(moule bleue)

Pour les essais
d’ingestion et
d’excrétion, le
temps d’exposition
était de

quatre heures.

Pour essais sur la
croissance des
larves, le temps
d’exposition était

Billes fluorescentes de PS
(2 pm)

Pour les essais d’ingestion
et d’excrétion, les
concentrations de PS
utilisées étaient de

0,70 mg/L, 1,05 mg/L et
1,40 mg/L (selon un ratio
plastique/algue).

Pour les essais sur la
croissance des larves, les
concentrations utilisées

La charge corporelle (masse
de microplastiques par
individu) était de

4,9 ng/larve, 3,4 ng/larve et
3,1 ng/larve pour les billes de
2 um et des concentrations
de billes de 1,40 mg/L,

1,05 mg/L et 0,70 mg/L,
respectivement.

On n’a observé aucun effet
significatif sur la vitesse de
croissance des larves, mais
I’exposition aux billes a

Rist et coll. 2019

de 15 jours. étaient de 0,42 pg/L, entrainé une hausse des
28,2 ug/L et 282 ug/L. larves ayant un
développement anormal. Les
Le groupe témoin n’a pas malformations étaient plus
été exposé a des fréquentes avec des
microplastiques. Pour les concentrations et des temps
essais d’ingestion et d’exposition croissants. A
d’excrétion, le groupe partir du jour 11, 40 % a 60 %
témoin n’a été exposé qu’a | de toutes les larves
des algues. présentaient des signes de
développement anormal.
Thalassiorira Des microbilles de PS non La mesure par fluorométrie Sjollema et coll.
pseudonana chargées (0,5 um et de modulation d’impulsion 2016

(diatomée)

en amplitude a révélé que les
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Dunaliella
tertiolecta
(algue flagellée
marine)

Chorella vulgaris
(microalgue verte)

72 heures

6,0 um) ont été utilisées
avec D. tertiolecta.

Des microbilles de PS
carboxylées et
négativement chargées
(0,5 um) ont été utilisées
pour les trois especes a
I'étude.

Les concentrations utilisées
étaient de 25 mg/L et de
250 mg/L (nominale). Les
auteurs ont noté que la
concentration moyenne
mesurée était jusqu’a 9 fois
plus faible que la
concentration nominale
dans le groupe traité par
des microbilles de 6,0 um.

Le groupe témoin n’a pas
été exposé a des
microplastiques.

billes chargées négativement
et non chargées n’étaient
associées a aucun effet
significatif sur I'efficacité de
la photosynthése chez les
trois especes a I’étude.

Une légere baisse (11 %) de la
croissance de D. tertiolecta a
été observée avec une
exposition a des billes non
chargées de 0,5 um ainsi
gu’avec une inhibition de la
vitesse de croissance de

13 %. Les effets étaient
inférieurs a 10 % pour les
billes de 6 um.

Sebastes schlegelii
(sébaste coréen)

14 jours

Microbilles de PS (15 um)
ayant une fluorescence
verte a

1 x 10°® microplastiques/L

Le groupe témoin n’a pas
été exposé a des
microplastiques.

Des microplastiques ont été
trouvés dans les branchies et
les intestins aprés une
exposition de 14 jours et une
dépuration de 7 jours.
Toutefois, aucune
translocation dans le foie n’a
été constatée.

L’exposition de 14 jours a des
microplastiques a causé une
hausse significative de la
durée de I'alimentation (par
environ deux fois). Le temps
associé a la recherche de
nourriture a diminué
rapidement, et le
rassemblement en bancs
(regroupement) a été mesuré
par une réduction de la
distance moyenne entre les
poissons. En outre, la vitesse
moyenne de nage était en
baisse, et les poissons

Yin et coll. 2018
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occupaient un volume
significativement plus petit
de lI'aquarium lorsqu’ils
recherchaient de la
nourriture que les poissons-
témoins.

Des changements
histopathologiques dans le
foie (hyperémie), la vésicule
biliaire (noircissement de la
bile) et les intestins
(morphologie altérée) des
poissons ont été observés
apres 14 jours d’exposition
aux microplastiques.

Aprés 14 jours d’exposition et
une dépuration de 7 jours, on
n’a noté aucune mortalité.
Toutefois, il y avait une
réduction significative de la
croissance et des réserves
d’énergie. Le taux de gain
pondéral a diminué et est
passé de 8,92 + 0,98 % chez
les témoins a 3,09 +0,32 %
dans le groupe exposé aux
microplastiques.

aDérivés réactifs de I'oxygene

b Glutathione réductase

Tableau D-3 : Organismes du sol

Organisme et
durée d’exposition

Type et concentration
de microplastiques

Résumé des effets

Source

Folsomia
candida
(collembole)

28 jours

Billes de PE (< 500 pum;

distribution de la taille :

32% <50 um, 25 %
entre 50 et 200 pm, et
43 % entre 200 et

500 pum)

Les concentrations
utilisées étaient de
0,005 %, 0,02 %, 0,1 %,
0,5%etl%de

Les taux moyens de survie
étaient supérieurs a 80 % dans
les trois conditions.

Les collemboles présentaient
un comportement d’évitement
importanta 0,5 % et1%
(microplastiques p/p dans le sol
sec) qui semblait étre lié a la
concentration. La proportion
présentant un comportement

Ju et coll. 2019
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microplastiques p/p
dans le sol sec

Le groupe témoin a été
exposé a un sol sans
microplastique

d’évitement était de 59 % et
69 %, respectivement.

Le taux de reproduction
diminuait avec I'accroissement
de la concentration de
microplastiques. A |a
concentration la plus élevée
étudiée, qui est de 1 % de
microplastiques, le taux de
reproduction était réduit de
70,2 %. La CEso était de 0,29 %
de microplastique p/p dans le
sol sec.

A la concentration de 0,5 % p.s.

de sol, les particules de
microplastiques ont
significativement modifié la
communauté microbienne (et
réduit la diversité bactérienne
chez le collembole). Les
alphaprotéobactéries et
Wolbachia étaient
significativement moins
fréquents avec une exposition
aux microplastiques. Toutefois,
Bradyrhizobiaceae et Ensifer
ont augmenté de fagon
significative dans le groupe
exposeé.

Lobella sokamensis
(collembole)

Trois minutes

Microbilles de plastique
(diametre moyen de
0,50 £ 0,01 pm,

29+ 4 um et

248 + 14 pm)

Fragments de plastique
(diamétre moyen de
44 + 39 um,

282+ 131 um et

676 + 479 um)

Les concentrations dans
le sol étaient de 4 et de
8 mg/kg pour les
microbilles d’environ
0,50 um, et de

L'arrivée des microplastiques
dans le sol a perturbé le
déplacement de L. sokamensis.
Les collemboles se sont
déplacés pour éviter d’étre
emprisonnés, et ce
comportement a créé des
biopores dans le sol. L'arrivée
des particules de plastique
dans ces cavités a, par la suite,
eu pour conséquence de les
immobiliser a I'intérieur de
celles-ci. Par le recours a un
indice du déplacement pour
guantifier le comportement
des collemboles, il a été établi
que les déplacements variaient

Kim et An 2019
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1 000 mg/kg pour les
autres tailles de
microplastiques.

Les concentrations en
solution étaient de

10 mg/L et de 20 mg/L
pour des microbilles
d’environ 0,50 pm.

Le groupe témoin était
exposé a du sol sans
microplastique et a de
I’eau désionisée.

significativement en fonction
de la taille dans tous les
groupes par rapport aux
témoins. Plus précisément,
dans la solution de microbilles
d’environ 0,50 um de 8 mg/kg,
les déplacements ont diminué
significativement par rapport
aux autres groupes traités.

Caenorhabditis
elegans
(nématodes)

Trois jours

Microplastiques de PS
(0,5um, 1,0 um, 2,0 um
et 5,0 um) a 1,0 mg/L

Le groupe témoin a été
exposé a une
suspension sans
microplastique.

Les microplastiques de PS
présentaient des effets sur la
[étalité liés a la taille. Les taux
de survie étaient réduits dans
tous les groupes traités. Le
groupe ayant recu des
particules de 1,0 um affichait la
réduction moyenne de la survie
la plus faible, qui était de
32,27 %. En outre, ce méme
groupe présentait une
diminution significative de la
longueur du corps et de la
durée de vie moyenne.

L’exposition aux
microplastiques a induit un
plus grand nombre de tétes
agitées et de corps courbés
dans le groupe ayant regu des
particules de 0,5 um, mais a
diminué le déplacement dans
tous les autres groupes traités.
Cependant, I'exposition aux
particules de PSde 2,0 um a
entrainé une augmentation
significative de la vitesse
moyenne du rampement.

L’exposition aux
microplastiques a endommagé
des neurones cholinergiques
(c.-a-d. bris des dendrites
ciliées) dans tous les groupes

Lei et coll. 2018b
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traités, ce qui indique une
régulation a la baisse de unc-17
(code I'acétylcholine dans les
neurones cholinergiques).

On a aussi observé des lésions
aux neurones GABAnergiques
dans le groupe ayant recu des
particules de 1,0 um.

Les microplastiques de PS ont
régulé a la hausse I'expression
de gst-4 (code la glutathion
S-transférase-4, une enzyme
importante jouant un réle dans
le stress oxydatif).

Tableau D-4 : Organismes des sédiments

Organisme et

Type et concentration

Résumé des effets

Source

(palourde d’eau
salée)

Quatre semaines

1 mg/kg, 10 mg/kg et
25 mg/kg de sédiments
secs.

On a mesuré une faible
contamination de fond
par le sulfonate de
perfluorooctane dans
les microplastiques.

Le groupe témoin a été
exposé a des sédiments
non contaminés.

les deux espéces pour tous les
traitements.

Chez E. tenuis, on n’a constaté
aucun changement significatif
de la concentration en
protéines et en glucides.
Toutefois, on a noté une
réduction significative de la
concentration en lipides (64 %)
chez les individus exposés a des
particulesde 20a 25 umala
concentration de 10 mg/kg. En
outre, une diminution liée a la
dose de I'énergie totale était
observable, peu importe la
taille de particules.

Chez A. nitida, on a noté une
diminution significative de la
concentration en protéines
chez les individus exposés a des

durée de de microplastiques
I’exposition
Ennucula tenuis Des fragments de PE Aucun changement significatif Bour et coll. 2018
(bivalve) (fourchettes de taille : de la mortalité, de I'indice
436um,20a25umet | détat ou du comportement
Abra nitida 125 a 500 um) a fouisseur n’a été relevé chez
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particules de PE de 125 a

500 um. On a observé des
changements apparents, mais
pas significatifs de la
concentration en lipides et en
glucides et de I'énergie totale.

Perinereis
aibuhitensis

(ver infectant les
palourdes)

Quatre semaines

Microspheéres de PS
(fourchettes de taille :
8al2umet32a

38 um) a 100 billes/mL
et 1000 billes/mL
(nominale)

Le groupe témoin a été
exposé a de I'eau de
mer filtrée a I'aide d’un
filtre de 0,45 pum sans
microplastique.

La présence de microplastiques
a accru la mortalité de

P. aibuhitensis, et les
microbilles de 8 a 12 um
avaient un effet beaucoup plus
important que les autres
traitements. Par exemple,
I’exposition a des microspheres
de 8 a 12 um a la concentration
de 100 billes/mL a donné une
survie moyenne de 38 %
comparativement a plus de

80 % chez les témoins.

La régénération des segments
était liée a la taille et la vitesse
la plus faible a été observée
chez les vers exposés a des
microsphéres de 8 a 12 um
(taille la plus petite) a la
concentration de

1 000 billes/mL. La
régénération était de

8,3+ 1,4 % pour ce groupe,
comparativement a

20,7 £ 2,5 % pour le groupe
témoin. En outre, les vers
exposés a une concentration
plus faible de microplastiques
étaient associés a un
pourcentage plus élevé de
segments régénérés.

Leung et
Chan 2018

Hyalella azteca
(amphipode)

Asellus aquaticus
(isopode)

Sphaerium
corneum
(bivalve)

Fragments de PS
irréguliers (20 a 500 um)
mélangés avec du
sédimenta 0,1 %, 1 %,
5%, 10 %, 20 %, 30 % et
40 % de sédiments p.s.

Le groupe témoin a été
exposé a des sédiments
sans microplastique.

Chez H. azteca, A. aquaticus,

S. corneum et Tubifex spp., les
microplastiques n’ont eu aucun
effet significatif sur la mortalité
a toutes les concentrations
examinées. Chez Lumbriculus
variegatus, aucun effet n’a été
relevé sur la reproduction
(mesuré comme facteur de
reproduction).

Redondo-
Hasselerharm et
coll. 2018
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Lumbriculus
variegatus
(ver)

Tubifex spp.
(ver)

28 jours

Aucune variation de croissance
n’a été constatée chez

A. aquaticus, S. corneum,

H. azteca, L. variegatus et
Tubifex spp.

Chez H. azteca, on n’a noté
aucune variation de I'activité
d’alimentation a toutes les
concentrations.

Chez L. variegatus et

Tubifex spp., I'exposition aux
microplastiques n’a pas nui a
I’excrétion.

On n’a trouvé aucun
microplastique dans
I'organisme et les matieres
fécales de H. azteca.

Chironomus tepperi
(ver de vase)

Essai de croissance
sur cinq jours et
essai d'émergence
sur 10 jours

Microplastiques de PE
bleus et blancs
(fourchette de taille : 1 a
4um,10a27 um, 43 a
54 um et 100 a 126 um)
a 500 particules/kg de
sédiment

Le groupe témoin a été
exposé a des sédiments
non enrichis. D’autres
essais témoins réalisés
avec une eau
modérément dure avec
et sans Tween-20
(surfactant) ont aussi
été menés pour vérifier
que les larves étaient
bien sensibles et que le
Tween-20 n’avait pas
d’effet sur les résultats.

Lors de I'essai sur la croissance
d’une durée de cing jours, les
taux de survie des vers exposés
a des microplastiques étaient
liés a la taille, et les effets
étaient plus prononcés avec les
particules de taille plus petite.
Le taux de survie était le plus
faible dans le groupe traité
avec des particules de 10 a

27 um (57 % de survie) que
dans le groupe témoin (92 % de
survie). L'exposition a la
concentration la plus élevée
étudiée n’a pas eu d’effets
significatifs sur la survie.

Un effet lié a la taille sur la
croissance des larves a aussi
été observé, et I'exposition a
des microplastiques plus petits
a entrainé une diminution
significative de la longueur du
corps. L'exposition a des
particules de 10 a 27 um est
aussi associée a une plus
courte longueur du corps

Ziajahromi et coll.
2018
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(7,6 £ 2,4 mm) par rapport a
celle des larves du groupe
témoin (12,9 £ 3,1 mm). Aucun
changement significatif n’a été
noté pour le groupe ayant été
traité avec des particules de
100 a2 126 pm.

La longueur de la capsule
céphalique de la larve n’a pas
varié avec I'exposition, peu
importe le traitement, sauf
dans le cas des particules de
10 a 27 um, qui ont réduit de
facon significative la longueur
moyenne de la capsule. La MEB
a aussi révélé une réduction de
la taille de la capsule
céphalique et de la bouche
dans ce groupe.

On a émis I’hypothése que les
particules de 10 a 27 um
étaient associées aux effets les
plus prononcés, car il s’agit de
la taille idéale a ingérer et a ne
pas exécrer.

Dans le cadre de I'essai sur
I’émergence d’une durée de
10 jours, il a été établi que
I’exposition aux
microplastiques a eu des
répercussions sur le nombre
total d’adultes qui ont émergé.
On a constaté une réduction
significative du taux
d’émergence a toutes les
fourchettes de taille. Pour les
particules de 10 a 27 um, le
taux d’émergence n’était que
de 17,5 % comparativement a
92 % dans le groupe témoin.

Caenorhabditis
elegans
(nématode)

Deux jours

Pour C. elegans,
concentrations de

0,5 mg/m?, 1,0 mg/m?,
5,0 mg/m? et

10,0 mg/m?

Chez C. elegans, les
microplastiques de PA, de PE,
de PP et de PVC ont induit des
effets significatifs sur la survie,
a l'exception du PVCala

Lei et coll. 2018b
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Un milieu de croissance
pour nématode dans de
|"agar ensemencé avec
la souche OP50
d’Escherichia coli a été
utilisé pour le groupe
témoin.

concentration de 0,5 mg/m?2.
Les particules de PS
présentaient un effet
significatif lié a la taille sur la
|étalité, les particules de

1,0 um ont causé une létalité
importante et les particules de
5,0 um ont causé une létalité
modérée. En outre, I'exposition
a des microplastiques a la
concentration de 5,0 mg/m? a
entrainé une réduction de la
longueur moyenne du corps et
de la reproduction (nombre
d’embryons et taille de la
couvée). L’exposition aux
microplastiques a aussi abaissé
la concentration de calcium
dans les intestins et augmenté
I’expression de gst-4.

Chez C. elegans, les particules
de PS de 1,0 um présentaient la
toxicité la plus élevée,
I’accumulation la plus grande
dans les intestins, la
concentration de Ca?* la plus
faible dans les intestins et
I’expression la plus importante
de gst-4 de toutes les tailles a
I'étude.

Gammarus pulex
(amphipode)

28 jours

Fragments de PS
irréguliers (20 a 500 um)
mélangés avec du
sédiment a la
concentration de 0,1 %,
1%,5%,10%, 20 %,

30 % et 40 % de
sédiment p.s.?

Le groupe témoin a été
exposé a du sédiment
exempt de
microplastique.

Chez G. pulex, les
microplastiques n’ont eu aucun
effet significatif sur la mortalité
a toutes les concentrations a
I’étude.

On a constaté une réduction
significative de la croissance
aprés une exposition a des
concentrations élevées de
microplastiques (10 % a 40 %)
par rapport aux témoins. Aprés
des calculs, la CEso® a été
établie a 3,57 % de sédiments
p.s. (£3,22), et lavaleur de la
CE1o° était de 1,07 %.

Redondo-
Hasselerharm et
coll. 2018
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On n’a relevé aucune
différence dans 'activité
d’alimentation a toutes les
concentrations. En outre, des
microplastiques étaient
présents dans I'organisme et la
matiere fécale a toutes les
concentrations aprés un temps
de dépuration de 24 heures. Il
a été établi que I'absorption de
G. pulex était proportionnelle a
la concentration de
microplastiques dans les
sédiments.

aPoids sec
b Concentration efficace a 50 %.
¢Concentration efficace a 10 %
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Annexe E : Données supplémentaires des études toxicologiques

Tableau E-1 : Etudes de toxicité par ingestion

Especes, voie et | Microplastiques a Concentration Résumé des effets Source
durée d’exposition I'étude
Rats Tissu en polymére | Les aliments a I'étude Aucun effet ayant une Merski
non tissé par étaient constitués de la | pertinence et coll.
Voie alimentaire filage direct matiere a I'étude toxicologique et 2008
constitué de PE et | mélangée a une découlant du
90 jours de PET (réduit en | alimentation de base, traitement n’a été
(7 j/semaine) poudre fine) de sorte que I'on observé pour tous les
obtienne les parametres évalués
La taille des concentrations de dans I'étude sur
particules et leur 0%, 0,5%, 2,5 % ou I’alimentation, c.-a-d.,
dénombrement 5 %. aucun effet indésirable
n’ont pas été lié au traitement sur les
communiqués, parameétres sanguins, le
mais selon la poids des organes ou
fourchette I’histopathologie du
classique du foie.
diametre des
fibres non tissées, La DSEOQ? n’a pas été
les particules calculée par les auteurs,
devraient étre mais il pourrait s’agir de
dans la fourchette la dose la plus élevée,
de 1350 um qui est de 2 500 mg/kg
(Welle et coll. p.c./jour (en présumant
2018). un facteur alimentation
de 5 % pour les rats)
(OMS 2019)
Souris PS fluorescent 1,46 x 10° particules de | Accumulation de PS Deng et
5 um a la concentration | dans le foie, les reins et | coll.
Gavage Diameétre de 5 um | de 0,1 mg/jour les intestins des souris | 2017
et de 20 um exposées autant aux
28 jours 2,27 x 10% particules de | particules de 5 um qu’a

(7 j/semaine)

20umala
concentration de
0,1 mg/jour

celles de 20 um

(Translocation
vraisemblable vers le
foie et les reins et
particules décelables
une semaine aprées
I'arrét de I'exposition)




Souris
Gavage

28 jours
(7 j/semaine)

PS vierge

Diameétre de 5 um
et de 20 um

1 x 10° particules de
5 um a la concentration
de 0,01 mg/jour

2 x 103 particules de
20umala
concentration de
0,01 mg/jour

1 x 10° particules de
5 um a la concentration
de 0,1 mg/jour

2 x 10* particules de
20umala
concentration de
0,1 mg/jour

5 x 10° particules de
5 um a la concentration
de 0,5 mg/jour

1 x 10° particules de
20umala
concentration de
0,5 mg/jour

La présence d’'une
inflammation et de
gouttelettes de lipides a
été observée dans le
foie des souris traitées a
la dose la plus élevée.
Données sur la
fréquence ou la gravité
non communiquées

Métabolisme de
I'énergie :

Les deux tailles de
particules de PS ont
induit une diminution
de la concentration
d’ATP et une diminution
significative de I'activité
de la LDHP liée a la dose

Métabolisme des
lipides :

diminution de la
concentration du
cholestérol total et des
triglycérides pour tous
les traitements

Biomarqueurs du stress
oxydatif :

Activité accrue de la
GPx (plus élevé dans le
groupe ayant recu des
particules de 5 um) et
de la SOD; diminution
de I'activité de la
catalase dans presque
tous les groupes traités

Risque de
neurotoxicité :
L'activité de
I'acétylcholinestérase
dans le foie a baissé
apres une exposition
aux deux tailles de

Deng et
coll.
2017
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microplastiques de PS,
mais elle était plus
grande dans le groupe
ayant recu les particules
de 5 um.

Souris PS Mélange de particules | Aucun signe Stock et
de PS de 1 um (4,55 x d’inflammation ou de coll.
Gavage Diamétre de 1 um, | 107 particules), 4 pm stress oxydatif apres 2019
4 pym et 10 um (4,55 x 107 particules) I’exposition a des
28 jours et 10 um (1,49 x microparticules de PS.
(trois fois/semaine) 106 particules)
dans du CMC¢a la Présence faible de
concentration de particules dans les
10 mL/kg/p.c. cellules du jéjunum et
du duodénum.
Aucune particule
trouvée dans d’autres
organes (foie, rate et
reins).
Souris PS vierge et 1456 x 10° particules/L | Accumulation de PSde |lJinet
fluorescent ayant un diametre de 5 um dans les intestins | coll.
Eau potable 5 um a la concentration | apres une expositiona | 2019

Six semaines
(exposition
continue)

Diameétre de 5 um

de 100 pg/L

1456 x 107 particules/L
ayant un diameétre de

5 um a la concentration
de 1000 pg/L

la concentration de
1 000 pg/L

Dysbiose du microbiote
des intestins (variation
de la composition du
microbiote du contenu
cacal de la souris) aux
deux doses

Dysfonctionnement de
la barriere intestinale

Altération du
métabolisme des acides
aminés et des acides
biliaires apres une
exposition a la
concentration de

1 000 pg/L

211



PE a2 000 pg/L (3,7 x
108 particules/L) et IOF
a 10 pg/L

PE 2 2000 pg/L (3,7 x
108 particules/L) et IOF
a 100 pg/L

Aucun groupe témoin
n’ayant pas uniquement
recu de
microplastiques. On
ignore quel constituant
du traitement a induit
les effets.

Souris PS 1456 x 10 particules/L | Altération du Lu et
de0,5umala métabolisme des lipides | coll.
Eau potable Diameétre de concentration de dans le foie 2018
0,5 um et 50 um 100 pg/L dans I'eau Altération de la
Cing semaines potable composition du
(exposition microbiote des intestins
continue) 1456 x 10%° particules/L
deO0,5umala
concentration de
1 000 pg/L dans I'eau
potable
1456 x 10* particules/L
de50 umala
concentration de
100 pg/L dans I'eau
potable
1456 x 10* particules/L
de50 umala
concentration de
1 000 pg/L dans I'eau
potable
Souris PE et ignifugeants | PS a2 000 ug/L (3,7 x Stress oxydatif, Deng et
organophosphorés | 102 particules/L) et IOF | neurotoxicité et coll.
Eau potable (IOF) (PTCE et a 10 pg/L perturbation accrue du | 2018
PTDCP)ou PS et métabolisme des acides
90 jours IOF PS a 2000 pg/L (3,7 x aminés et de I'énergie
(exposition 108 particules/L) et IOF | découlant de la
continue) a 100 pg/L co-exposition.

aDose sans effet observé
b Lactate déshydrogénase
¢ Carboxyméthylcellulose
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Tableau E-2 : Etudes de toxicité par inhalation

5 j/semaine)

Espéces, voie Microplastiques Concentration Résumé des effets Source
et durée étudiés
d’exposition
Rats Fibres de PP (MG®du | 13,0, 28,1 ou Hausse liée a la dose Hesterberg
diamétre de 1,2 um 59,6 mg/m?3 de la fréquence des et coll. 1992
Inhalation par | etlongueurde 11,63 | (12,1,200u microgranulomes et
le museau 14,7 um) 48,1 fibres/cm?) des macrophages
uniquement contenant des fibres
et aggravation de leur
90 jours (6 h/j, état, accompagnée
5 j/semaine) d’une bronchiolisation
a concentration
élevée. Réversible aux
deux concentrations
les plus faibles.
CMEOQP = 13 mg/m?
CMEOQ,q4¢ = 2,3 mg/m?
Rats Particules de mousse | 8,65 mg/m3 Aucun effet sur le Thyssen et
de PU fraichement poids corporel, la coll. 1978
Inhalation produites survie, le
dans une (94 % < 5 um et comportement ou la
enceinte 83 % <3 um) fréquence des
tumeurs. Granulomes
12 semaines intra-alvéolaires et
(6 h/jour, infiltration
5 j/semaine) péribronchiale et
périvasculaire de
lymphocytes.
CMEO = 8,65 mg/m?3
CMEO,q = 1,54 mg/m3
Rats Particules de mousse | 3,6 et 20,5 mg/m3 Aucun effet sur la Laskin et
de PU fraichement mortalité ou le poids. | coll. 1972
Inhalation produites (diametre Congestion
dans une médian de 0,7 um) hémorragique causée
enceinte par un cedeme a
concentration élevée.
30 jours Aucune aggravation
d’exposition de la pneumonite ou
(6 h/jour, augmentation de

I'infiltration de
lymphocytes.
Aggravation liée a la
dose de I'hyperplasie
de la trachée.
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Aggravation de la
métaplasie
squameuse de la
trachée uniquement a
faible concentration.
Changements
bronchioalvéolaires
plus nombreux
(emphyseme
centrilobulaire et
macrophages)
uniquement a
concentration élevée.
Aucune aggravation
de I'hyperplasie des
bronches ou de la
métaplasie
squameuse.
Macrophages
contenant des
particules dans la
lymphe et les
poumons. Carcinome
a cellules squameuses
observé chez un rat
de chaque groupe
traité.

CMEO = 3,6 mg/m3
CM andj = 0,64 mg/m3

Hamsters

Inhalation
dans une
enceinte

30 jours
d’exposition
(6 h/jour,

5 j/semaine)

Particules de mousse
de PU fraichement
produites (diamétre
médian de 0,7 um)

3,6 et 20,5 mg/m?

Aucune hausse de la
mortalité. Perte
pondérale
uniquement a faible
concentration.
Congestion
hémorragique causée
par un cedeme a
concentration élevée.
Aucune aggravation
de la pneumonite ou
augmentation de
I'infiltration des
lymphocytes.
Changements
histologiques limités a

Laskin et
coll. 1972
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une hyperplasie des
bronches.

CMEO = 3,6 mg/m?
CMEQ,q; = 0,64 mg/m3

Rats

Inhalation par
le museau
uniquement

4 semaines
(20 jours
d’exposition),
6 h/jour,

5 j/semaine

Particules en forme
de fibre constituées
de nylon et non
enduites (longueur
moyenne et
diamétre moyen de
9,8 et1,6 um,
respectivement)

4,0,15 et

57 fibres/cm3
(0,6, 2,7 et
19,6 mg/m3)

Aucun effet sur le
poids corporel, le
poids des poumons
ou les observations
cliniques.

Hausse réversible du
dénombrement total
des cellules du LLBA
dans le groupe ayant
recu 57 fibres/cm?
(accompagnée d’une
augmentation de la
proportion de
neutrophiles).
Absence de signes
d’une inflammation
pulmonaire, de
biomarqueurs d’'une
Iésion pulmonaire et
d’une prolifération
cellulaire.

LLBA et macrophages
des tissus lymphoides
du nez contenant des
particules de nylon
plus nombreuses et
plus persistantes a
concentration élevée.
Aucune incidence sur
I’activité phagocytaire
des macrophages.
Aucun changement
significatif de la
vitesse de
prolifération des
cellules.

CSEOQ?: 15 fibres/cm?
(2,7 mg/m3)

CSEQ,q® =

2,7 fibres/cm3

(0,48 mg/m?3)

Warheit et
coll. 2003
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Cobayes
Inhalation
dans une

enceinte

325 jours

Particules de nylon
et d’orlon
(dimensions non
précisées)

2 g pulvérisés
3 fois/jour

Foyers dans les
nodules
sous-pleuraux dans
les zones
d’emphyséme,
précisément dans les
septums
interalvéolaires.
Foyers d’cedéme, de
fibres réticulaires et
de granulomes
contenant des
histiocytes et des
fibroblastes. Les
Iésions contenaient
des particules
inhalées.

CMEO =6 g/jour

Pimentel et
coll. 1975

Rats

Inhalation par
le museau
uniquement

Cing jours
(6 h/jour)

Copolymere d’ester
acrylique, avec ou
sans fraction
nanoparticulaire
(DAMM' de 1,2 um
et diametre médian
de 0,4 um pour les
deux composés a
I’étude, mais la
distribution de la
taille variait dans les
deux types
d’aérosols)

3,4 et 10,6 mg/m3
pour les

deux composés a
I'étude

Aucun effet lié au
traitement sur le
poids corporel, les
observations
cliniques, les
parameétres
hématologiques, les
parameétres du LLBA
(dénombrement
cellulaire différentiel
et total ou indicateurs
biochimiques d’une
Iésion pulmonaire) ou
I’histologie des
poumons et des
ganglions
lymphatiques.

CSEO =10,6 mg/m3
CSEQ.q; = 2,7 mg/m?

Ma-Hock et
coll. 2012

Rats
Intratrachéal

Instillation
unique

Particules de PVC
(<5 um)

25 mgen
suspension dans
1 mL de solution
saline

Aucun effet sur la
mortalité.
Augmentation
réversible de I'activité
de la succinate
déshydrogénase, de
I'adénosine
triphosphatase et des
enzymes lysosomales

Agarwal et
coll. 1978
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des poumons.
Changements
inflammatoires et
vasculaires,
hyperplasie, fibrose
interstitielle et
granulomes dans les
zones pulmonaires
associées a un dépot
de particules; effets
réversibles lorsque les
particules sont

éliminées.
DMEQS =25 mg
Rats Particules de PVCen | 2 mgdans 0,2 mL Petit foyer de matiére | Pigott et
suspension ou en de solution saline granulaire Ishmael 1979
Intratrachéal émulsion (groupes accompagné d’une
avec divers inflammation légére
Instillation diametres moyens dans les alvéoles et
unique en masse variant de les conduits
133130 um); un alvéolaires. Aucune
groupe exposé a un fibrose; aucun
copolymére changement
d’acétate de vinyle lymphatique.
DMEO =2 mg
Rats Particules de PVC 10 ou 50 mg/kg Aucun effet sur le Xu et coll.
fabriquées ou lavées poids corporel. 2004
Intratrachéal (pour éliminer les LLBA : LDH élevé,
substances concentration accrue
Instillation adsorbées); taille de protéines totales,
unique médiane d’environ dénombrement plus

2 um

élevé des cellules
totales et des
neutrophiles dans les
groupes ayant regu
50 mg/kg au 2¢ et au
7¢ jour apres
I'instillation, mais
retour aux valeurs des
témoins aux points
temporels ultérieurs.
La plupart des effets
ont persisté plus
longtemps pour les
particules de PVC
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lavées que pour les
particules non lavées.
Histologie : Les
groupes ayant recgu
une concentration
élevée de particules
de PVC présentaient
un épaississement des
parois alvéolaires
accompagné d’amas
de cellules de
I'inflammation et de
particules 2 jours
apreés l'instillation,
puis d’'une
inflammation accrue
au 7¢ jour dans le
groupe traité par des
particules de PVC
lavées. Foyer a la
surface des poumons
a 28 jours (moins
évident a 90 jours) et
augmentation du
nombre de
macrophages (sans
fibrose) a 90 jours.

Rats
Intratrachéal

Instillation
unique

Brins de nylon non
coupés et broyés
(largeur et longueur
moyenne de 2 um et
de 14 um,
respectivement)

10 mg/kg p.c. de
particules dans une
solution saline

Augmentation
significative de la
fréquence
respiratoire.
Pneumonie suppurée
autour des
bronchioles;
inflammation
histiocytaire dans les
alvéoles situées pres
des fibres; aucune
fibrose.
Augmentation
significative de la
numeération des
leucocytes
polymorphonucléaires
dans le LLBA.
Augmentation

Porter et
coll. 1999
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significative de la
chimioluminescence,
mais aucun
macrophage
alvéolaire. Hausse
significative de
I’albumine (indicateur
d’une détérioration
de la barriere
sang-gaz) et de
I'activité de la
métalloprotéase de la
matrice (indicateur
d’une inflammation).
DMEO = 10 mg/kg

Rats
Intratrachéal

Instillation
unique

Microsphéres de PS
(64, 202 ou 535 nm)

1 mg dans 0,5 mL
de solution saline

LLBA : Augmentation
significative de la
numération des
cellules totales pour
les particules de 64 et
202 nm. Hausse de la
concentration en
protéines pour les
particules de 64 et
535 nmet
augmentation de
I'activité de la LDH
(qui semble indiquer
une mort cellulaire)
pour les particules de
64 nm.

DMEQO" =1 mg

Brown et
coll. 2001

Rats
Intratrachéal

Instillation
unique

Particules de PU
résultant d’'une
mousse vieillie ou
fraichement
préparée (diameétre
aérodynamique de
<10 um pour 93,5 %
des particules et

<5 um pour 52 %
des particules)

20 mg/mL dans la
solution saline

Infiltration
lymphocytaire
précoce et activité
des macrophages
dans les poumons,
accompagnées par la
suite d’'un
épaississement de la
paroi alvéolaire, d'une
épithélisation et
d’une fibrose, qui, a
18 et a 24 mois, ont
évolué en cicatrice et
en emphyseme

Stemmer et
coll. 1975
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périfocal. Hyperplasie
de I'épithélium
bronchial et
adénomes
intrabronchiaux
bénins induits par les
particules de PU
produites avec une
mousse fraichement

deux jours, du
5¢au 19¢ jour
de gestation

Instillation
unigue au
19¢ jour de
gestation

A court terme :

préparée.
Rates gravides | Particules de PS de 2974 pg de Hausse significative Fournier et
20 nm particules de PS des sites de coll. 2018
Intratrachéal (équivalant a réabsorption chez les | (résumé
952 pg/dose) et animaux exposés (a la | uniqguement;
Doses 2,4 x 10® particules | fois a court terme et aucun texte
répétées : dans 300 pL de avec doses répétées). | intégral)
Instillation solution saline Signes d’une
tous les translocation de

particules dans les
poumons : étude avec
doses répétées —
placenta, petits
entiers et foie des
foetus; étude a court
terme — rate et coeur
de la mere, placenta,
coeur du feetus, foie
du foetus et petits
entiers.

aMoyenne géométrique
b Concentration minimale entrainant un effet observé
¢ Concentration minimale entrainant un effet observé, ajusté pour une exposition continue
dConcentration sans effet observé
€ Concentration sans effet observé, ajusté pour une exposition continue
fDiamétre aérodynamique moyen en masse
g Dose minimale entrainant un effet observé
hDose minimale entrainant un effet observé
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