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Les plastiques sont omniprésents dans notre quotidien et sont devenus des matériaux 

essentiels à de nombreux secteurs, tels que le médical, le bâtiment et la construction, le transport, 

l’électronique, le textile, ou l’agriculture. Le secteur de l’emballage détient cependant la première 

place, puisqu’il représente 42 % de la production totale (Geyer et al., 2017). Les plastiques doivent 

leur popularité au large éventail de propriétés qu’ils offrent, telles que leur durabilité, leur résistance 

à la chaleur, aux UV et aux produits chimiques, leur légèreté, leur souplesse ou au contraire leur 

rigidité, auxquelles s’ajoute leur faible coût de production (Andrady, 2003). Découverts au début du 

20e siècle, la production industrielle de plastiques débute dans les années 1950 et ne cesse de croître. 

De 2 millions de tonnes en 1950, leur production mondiale a atteint presque 370 millions de tonnes 

en 2019 (PlasticsEurope, 2021). Bien qu’ils aient été conçus pour leur durabilité, une part importante 

des plastiques a une durée d’utilisation inférieure à 1 an, ou de seulement quelques années (Figure 

1). Cette forte production et faible durée d’utilisation engendrent une quantité considérable de 

déchets plastiques, estimée à 6,3 milliards de tonnes entre 1950 et 2015 (Geyer et al., 2017). 

 

 

Figure 1: Distributions de la durée de vie des plastiques suivant les secteurs industriels d'utilisation. Les courbes 

correspondent à des fonctions de distribution de probabilité log-normales (de Geyer et al., 2017). 

 

a) Plastique et déchets plastiques 

Un plastique est un polymère, c’est-à-dire une longue chaîne de monomères carbonés 

obtenue par polymérisation. Les principaux polymères plastiques sont le polyéthylène (PE), le 

polypropylène (PP), le polychlorure de vinyle (PVC), le polyéthylène téréphtalate (PET), le 

polyuréthane (PUR), et le polystyrène (PS) (PlasticsEurope, 2019). Aux polymères de base sont 

incorporés des additifs afin d’améliorer leurs performances, leurs fonctionnalités et leur durabilité 

Distributions des durées de vie des produits

D
D

V

Années

Emballage

Produits grand public et institutionnels

Autres et textiles

Electricité et électronique

Transport

Machinerie industrielle

Bâtiment et construction



Introduction générale 

3 
 

(Hahladakis et al., 2018). Ces additifs sont des substances organiques et inorganiques qui peuvent 

être classées en quatre catégories (Hahladakis et al., 2018) : 

• Les charges (carbonates de calcium, talc, argiles, ...) : elles sont ajoutées pour augmenter 

la masse et la densité, les propriétés de surface, les propriétés optiques ou encore la 

couleur du plastique. Elles permettent également de réduire le coût de fabrication des 

plastiques (Wypych, 2010). Elles représentent jusqu’à 50% de la masse du plastique ;  

• Les additifs fonctionnels : Les plus importants sont les plastifiants qui représentent entre 

10 et 70 % de la masse du plastique. Le PVC à lui seul utilise 80 % des plastifiants. Les 

plastifiants les plus couramment utilisés sont des phtalates. Ils permettent d’augmenter 
la flexibilité ou l’extensibilité du plastique, ainsi que faciliter sa manipulation lors de la 
fabrication. Les additifs fonctionnels comprennent aussi les retardateurs de flammes, les 

stabilisants, les antioxydants ou encore les solvants (Hahladakis et al., 2018), constitués 

de composés bromés, métaux et métalloïdes.  

• Les renforts (fibres de verre, fibres de carbone) : Ils sont utilisés pour renforcer la 

résistance aux chocs. Ils représentent 15 à 30 % de la masse du plastique ; 

• Les colorants : ce sont des colorants solubles ou des pigments organiques ou 

inorganiques. Ils représentent 0.001 à 5 % de la masse du plastique. Les plus utilisés sont 

le plomb (Pb), le cadmium (Cd), l’arsenic (As), le chrome (Cr) (Hahladakis et al., 2018). 

Parmi l’ensemble des substances utilisées comme additifs, 144 ont été reconnues 
dangereuses (Stenmarck et al., 2017). Les phtalates sont reconnus comme étant des perturbateurs 

endocriniens (Bolgar et al., 2007; Okamoto et al., 2011). Les composés bromés, notamment les PBDE 

(polybromodyphényléthers), sont des polluants organiques persistants (Bolgar et al., 2007). Une 

grande quantité des métaux et métalloïdes sont également toxiques. Ces additifs sont généralement 

incorporés dans les plastiques par mélange et ne sont donc pas chimiquement liés au polymère 

(Bolgar et al., 2007).  

Les déchets plastiques sont issus d’objets manufacturés. Ils sont libérés dans l’environnement 
soit par dégradation des objets manufacturés, et sont alors qualifiés de déchets plastiques 

secondaires, soit directement libérés sous forme de particules micro- ou nanométriques 

manufacturées, et sont alors qualifiés de débris plastiques primaires. Les 4 grandes classes de débris 

plastiques se distinguent par leurs tailles (Hartmann et al., 2019). Elles sont constituées, des 

macroplastiques dont la taille est > 1 cm, les mésoplastiques entre 10 mm et 1 cm, les microplastiques 
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(MPs) entre 1 µm et 10 mm, et enfin, les nanoplastiques (NPs) < 1 µm (Gigault et al., 2018). Les 

nanoplastiques se distinguent cependant des autres classes de débris plastiques en termes de 

comportement et de risques. Leur taille nanométrique leur confère, en effet, des propriétés physico-

chimiques très différentes. Les nanoplastiques ont un comportement colloïdal, ils sont régis par des 

mouvements browniens et ne sédimentent pas. Leur surface spécifique plus grande que celle des 

microplastiques induit potentiellement une forte réactivité de surface (Gigault et al., 2018, 2021).  

b) Rejets, accumulation et devenir dans l’environnement 
Sur les 6,3 milliards de tonnes de déchets générés, 79 % sont estimés finir en décharge ou 

dans l’environnement (Geyer et al., 2017). Dès les années 1970, des scientifiques ont alerté les 

pouvoirs publiques et la population sur la présence de plastiques sur les côtes, et dans le plancton 

(Carpenter et al., 1972; Carpenter and Smith Jr., 1972; Cundell, 1974). La mise en évidence de zones 

majeures d’accumulation de plastiques que représentent les gyres océaniques (Law et al., 2010; 

Lebreton et al., 2018) a définitivement contribué à la prise de conscience d’une contamination de 
l’environnement par les déchets plastiques.  

Les déchets plastiques sont devenus ubiquistes, et ont été détectés dans tous les 

compartiments environnementaux (Figure 2; Barnes et al., 2009; Horton et al., 2017; Jambeck et al., 

2015). Des plastiques ont été retrouvés dans les endroits les plus reculés de la planète tels que des 

hauts plateaux et lacs de montagne (Allen et al., 2019; Y. Zhang et al., 2019) ou aux Pôles (Bergmann 

et al., 2019; Materić et al., 2022a). Les particules plastiques sont transférées d’un compartiment à 
l’autre via les flux d’eaux et les dépôts atmosphériques (Allen et al., 2019; Bergmann et al., 2019; Dris 

et al., 2015; K. Liu et al., 2019; Y. Zhang et al., 2019). Des quantités variant de 29 à 280 particules m-2 

jour-1 ont été mesurées dans les dépôts atmosphériques parisiens (Dris et al., 2015). Ils sont 

également retrouvés dans un grand nombre d’organismes vivants marins ou terrestres (Moore, 2019; 

Rillig et al., 2019) ou même dans les organismes humains (Ragusa et al., 2021). Les océans ont 

cependant été le compartiment le plus étudié. Ils sont, en effet, le réceptacle final des déchets qui 

se concentrent dans les grands gyres océaniques, ou sédimentent sur le plancher océanique. Des 

concentrations de 71 particules de plastique kg-1 ont ainsi été mesurées dans les sédiments des fosses 

profondes du Pacifique (Peng et al., 2020). Une partie de ces plastiques est rejetée directement dans 

l’environnement marin par les activités de fret, les activités côtières, la pêche et l’aquaculture. Mais 
une large proportion provient des continents et sont transportés par les rivières jusqu’aux océans. 
En 2010, 4,8 à 12,7 millions de tonnes de déchets plastiques ont été estimés entrer dans les océans 



Introduction générale 

5 
 

par l’intermédiaire des continents (Jambeck et al., 2015). Les sources continentales de déchets 

plastiques sont nombreuses. L’agriculture, les décharges mal gérées, les rejets industrie ls sont les 

sources principales de déchets plastiques dans les sols (Bläsing and Amelung, 2018; da Costa et al., 

2017; de Souza Machado et al., 2018a). Une grande quantité de déchets plastiques est également 

rejetée directement dans les rivières par les stations d’épuration (Carr et al., 2016; Raju et al., 2018; 

Sol et al., 2020). Ces débris plastiques sont issus des produits d’hygiène et de l’entretien des 
vêtements synthétiques. A titre d’exemple, Mason et al. (2016) ont estimé que 52 000 à 15 millions 

de microplastiques sont rejetés chaque jour par les effluents de 17 stations d’épuration aux États-

Unis. 

Les déchets plastiques sont donc présents dans l’ensemble de l’environnement et sont 
maintenant considérés comme des contaminants émergeants persistants (Worm et al., 2017). Une 

fois libérés dans l’environnement, les déchets plastiques vont être dégradés. Les mécanismes de 
dégradation des plastiques sont complexes et font intervenir des processus physiques (abrasion 

mécanique, thermo-dégradation), chimiques (photo-dégradation, oxydation, hydrolyse) et 

biologiques (Singh and Sharma, 2008; White and Turnbull, 1994; Zhang et al., 2021). Ce vieillissement 

des plastiques modifie leurs propriétés physico-chimiques menant, notamment, à une réduction du 

poids moléculaire, à l’apparition de défauts dans leur structure et de fonctions de surface, 
augmentant ainsi leur réactivité de surface (Luo et al., 2020; C. Wang et al., 2020). La dégradation 

des plastiques dépend de chaque polymère, de leur densité, de leur taille et de leur sensibilité à la 

dégradation. Dans l’environnement, les plastiques sont souvent soumis à une combinaison de ces 
différents processus de dégradation. Dans les océans par exemple, où les mécanismes de 

dégradation sont les mieux décrits, la photo-thermo-oxydation dégrade et fragilise la surface des 

plastiques qui se fragmentent et libèrent de plus petites particules sous l’action de l’abrasion 
mécanique du sable ou des vagues (Song et al., 2017).  
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Figure 2: Sources et voies de transfert des déchets plastiques dans l'environnement (de Zhang et al., 2019). 

 

c) Quels risques font peser les déchets plastiques sur l’environnement ? 

Les macro/microplastiques et nanoplastiques ayant des comportements différents, ils ne font 

pas peser les mêmes risques sur l’environnement.  
Pour commencer, les macro- et microplastiques peuvent avoir un impact physique sur la 

faune, notamment par enchevêtrement, strangulation, ou ingestion (Laist, 1987; Thompson, 2006).  

Ce sont des vecteurs de transfert d’espèces allochtones, dont certaines possiblement invasives 

(Barnes and Milner, 2005). Ces débris sont en effet colonisés par des espèces qui transitent avec eux 

au sein et entre compartiments environnementaux. La présence de biofilms à leur surface favorise 

l’ingestion des déchets par la faune et accroit la dissémination et la translocation de bactéries (e.g. 
E. coli), dans toute la chaine alimentaire (Fabra et al., 2021). Fabra et al. (2021) parlent de « cheval de 

Troie ». Les débris plastiques ont également un impact physique sur les sols. Ils affectent leurs 

propriétés, telles que leur capacité de rétention d’eau ou leur densité (Wan et al., 2019), avec pour 

conséquence une perturbation de la croissance des plantes (Bosker et al., 2019; Qi et al., 2018). A ces 

impacts physiques, s’ajoutent des risques chimiques. La dégradation des plastiques induit la 
libération des additifs chimiques contenus dans leur structure (Hermabessiere et al., 2017; Kedzierski 
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et al., 2018; Nakashima et al., 2012). Le PVC est particulièrement pointé du doigt lorsqu’il est question 

de la libération d’additifs au regard de la quantité de plastifiants qu’il contient (Atek and Belhaneche-

Bensemra, 2005; Sullivan et al., 2019; Sun et al., 2022). Des polluants organiques (PCBs, bisphénols, 

antibiotiques) et inorganiques (métaux) peuvent également s’adsorber à la surface des débris 

plastiques (Davranche et al., 2020; Godoy et al., 2019; Hüffer et al., 2019; Velzeboer et al., 2014). 

Catrouillet et al. (2021) a montré notamment qu’une partie des métaux adsorbés à la surface des 
microplastiques altérés provenait de la libération des additifs métalliques initialement contenus dans 

les plastiques.  

Les nanoplastiques, en raison de leur taille nanométrique sont potentiellement plus mobiles 

et plus facilement transférés le long des chaînes trophiques. Ils ont en effet la capacité de franchir 

les parois cellulaires (Bouwmeester et al., 2015). De plus, leur réactivité de surface supérieure à celle 

des microplastiques augmente leur capacité d’adsorption des contaminants dans l’environnement 
(Besseling et al., 2019). Une étude a montré que la présence de nanoplastiques augmente aussi la 

toxicité d’autres contaminants vis-à-vis d’organismes. C’est ce qu’ont notamment démontré Das et 

al. (2022) où la présence de nanoplastiques augmente la formation d’hétéro-agrégats avec le TiO2. 

Ces hétéro-agrégats s’adsorbent à la surface des algues, endommagent leur membrane cellulaire 
ayant pour conséquence d’augmenter la perméabilité de la membrane pour le TiO2. Bien que les 

nanoplastiques aient reçu une grande attention, notamment de le part des écotoxicologues, la 

plupart des études utilisent des modèles de nanoplastiques manufacturés sphériques, homogènes, 

monodisperses, peu fonctionnalisés et donc non représentatifs de l’hétérogénéité et de la 
complexité des nanoplastiques observés dans l’environnement (Arini et al., 2022; Blancho et al., 

2021a; El Hadri et al., 2020; Gigault et al., 2021). 

Il reste donc un long chemin à parcourir pour appréhender le réel impact et les risques liés 

aux micro- et nanoplastiques dans l’environnement (Mitrano, 2019). L’évaluation de l’impact des 
débris plastiques est d’autant plus importante que la majorité de ceux présents dans l’environnement 
est présente sous forme de micro- et nanoplastiques (van Sebille et al., 2015). 

d) Quid des sols 

Les surfaces continentales, et tout particulièrement les sols, ont connu un intérêt tardif en 

comparaison des océans (Figure 3). En 2012, M.C Rillig pointait déjà la nécessité de s’intéresser à la 
pollution plastique dans les sols. Pourtant, dès 1995, Otake et al. (1995) avaient étudié l’état de 
dégradation de plastiques enfouis dans un sol depuis plusieurs décennies. Les plastiques sont 
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également utilisés comme indicateurs de l’épandage de boues de stations d’épuration (Habib et al., 

1998; Zubris and Richards, 2005) et pour la définition des sols urbains (Rillig, 2012). Les impacts des 

microplastiques ont été étudiés, avant même que les premières quantifications de déchets plastiques 

aient été publiées en 2016 (Fuller and Gautam, 2016; Liu et al., 2018; Scheurer and Bigalke, 2018; 

Zhang and Liu, 2018). Quant aux nanoplastiques, ils n’ont été mis en évidence dans l’environnement 
que très récemment (Davranche et al., 2020; Materić et al., 2020, 2022a, 2022b; Ter Halle et al., 2017) 

mais jamais encore dans un sol. Très rapidement cependant, il est apparu que les continents 

constituaient la source principale des déchets dans les océans (Jambeck et al., 2015). Les rejets de 

déchets plastiques ont été estimés 4 à 23 fois supérieurs dans les sols par rapport aux océans (Horton 

et al., 2017). 

 

Figure 3: Nombre de publications obtenues sur Scopus avec pour mots clefs "microplastic*" ou "nanoplastic*" et « soil » ou 

« marine ». 

Comment expliquer cet intérêt tardif ? Contrairement aux océans où l’accumulation de 
déchets plastiques est visible et a interpelé l’opinion publique, la pollution plastique dans les sols est 
invisible et pose un réel challenge analytique (He et al., 2018; Rillig, 2012). Le sol est, en effet, une 

matrice complexe et hétérogène, riche en matières minérales et organiques (Bläsing and Amelung, 

2018). L’extraction des plastiques est compliquée, et nécessite des méthodes complexes et 
spécifiques à chaque polymère. La diversité de matières organiques dans les sols rend leur 
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identification délicate puisque les plastiques sont eux-mêmes carbonés. Pour toutes ces raisons, 

aucune méthode standardisée n’existe à ce jour. 
Face à ces premières données, les surfaces continentales sont désormais prises en compte 

et le nombre d’études qui leur sont dédiées croit exponentiellement ces dernières années (Figure 

3). Cependant, de nombreuses questions restent en suspens et la question de leur détection, et tout 

particulièrement de leur quantification, demeurent des verrous scientifiques majeurs.  

e) Sources de plastiques dans les sols 

La principale voie d’entrée des plastiques dans les sols est l’agriculture. L’utilisation de 
fertilisants organiques, tels que les boues de stations d’épuration (Ng et al., 2018; Qi et al., 2018; Raju 

et al., 2018; Sol et al., 2020) a été une des premières sources identifiées. Bien que les stations 

d’épuration soient de plus en plus performantes avec un taux d’abattement de 99 % du nombre de 
microplastiques, ceux-ci se concentrent dans les boues. Jusque 1 090 MPs kg-1 (Carr et al., 2016) et 

45,5 mg kg-1 de microplastiques ont été mesurés dans des boues de stations (Corradini et al., 2019). 

La moitié de ces boues étant utilisée à des fins agricoles, Nizzetto et al. (2016) ont estimé que 63 à 

430.103 et 44 à 300.103 tonnes de microplastiques entrent chaque année dans les sols européens et 

nord-américains par cette voie. En outre, les performances des stations d’épuration sont très 
variables d’un pays à l’autre. L’épandage des boues participe donc fortement à l’accumulation de 
microplastiques dans les sols agricoles (Crossman et al., 2020; van den Berg et al., 2020). Le compost 

et autres digestats constituent d’autres types d’amendements riches en déchets plastiques (Edo et 

al., 2022; Weithmann et al., 2018). Leurs concentrations varient en fonction de l’origine des déchets 
et de la taille des débris considérés. Des concentrations de 20 à 2400  MPs kg-1 ont ainsi été mesurées 

dans des sols amendés avec différents fertilisants organiques (Gui et al., 2021; Weithmann et al., 

2018). 

Une autre pratique très répandue est l’utilisation de films et paillis plastiques. Ils sont utilisés 

pour limiter la pousse d’adventices, et réduire l’utilisation de produits phytosanitaires et l’évaporation 
de l’eau (Gao et al., 2019). Mais ces films plastiques, élaborés à base de polyéthylène basse densité 

(LDPE), sont formulés pour se fragmenter lors de la croissance des plantes et sont donc difficilement 

récupérables. Ils sont souvent incorporés dans les sols en fin de culture lors du labour (Steinmetz et 

al., 2016). Les films plastiques sont particulièrement utilisés en Chine, qui peut compter jusqu’à 6 

récoltes par an (Zhang and Liu, 2018). Leur utilisation a été multipliée par 5 entre 1991 et 2017, 

atteignant 14,7.105 tonnes en 2017 (Gao et al., 2019). Liu et al. (2018) ont mesuré 78 ± 12 MPs kg-1 de 
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sol dans des sols agricoles sous paillis plastiques autour de Shanghai. Une alternative a été 

développée via l’utilisation de films biodégradables qui permettent d’atteindre les mêmes bénéfices 
que leurs homologues plastiques, tout en étant conçus pour se dégrader complètement dans les 

sols (Touchaleaume et al., 2016). Cependant, suivant les conditions d’humidité et de température du 
sol, leur vitesse de biodégradation varie (Beltrán-Sanahuja et al., 2021). Les micro- et nanoparticules 

produites, avant leur dégradation complète, pourraient aussi impacter l’environnement et 
interpellent la communauté scientifique (Sintim and Flury, 2017; Yu et al., 2021).  

Bien que moins répandue, l’irrigation à l’aide d’eaux usées non traitées constitue également 

une autre entrée de déchets plastiques dans les sols agricoles (He et al., 2018). Bläsing and Amelung 

(2018) ont estimé qu'entre 2.105 et 1,35.108 MPs par saison de culture et par hectare entreraient dans 

les sols via l’irrigation. Avec le changement climatique, cette pratique pourrait s’intensifier (Bläsing 

and Amelung, 2018). Plus largement, 25 à 2067 MPs kg-1 de sol ont été mesurés dans différents 

terrains agricoles à travers la Chine (Hu et al., 2022). Ces données montrent indubitablement que les 

entrées de déchets plastiques dans les sols sont multiples.  

L’agriculture n’est pas la seule voie d’entrée de plastiques dans les écosystèmes continentaux 
et les sols. La mise en décharge constitue l'une des principales options de fin de vie des plastiques. 

Or, des études ont montré la présence de microplastiques dans les lixiviats des décharges. He et al. 

(2019) ont analysé 12 lixiviats provenant de 6 décharges et tous contenaient des microplastiques à 

des concentrations variant de 0,42 à 24,58 MPs L-1. Les sols industriels et urbains sont eux aussi 

contaminés ; 56 MPs kg-1 ont été mesurés dans des sols urbains et 39 MPs kg-1 dans des sols 

industriels (Nematollahi et al., 2021). Une autre source peu documentée mais significative est 

l'abrasion des pneus (Knight et al., 2020; Sommer et al., 2018; Verschoor et al., 2016). Les particules 

d'usure des pneus ont récemment été classées comme source de microplastiques par l'Agence 

norvégienne de l'environnement car composées de caoutchouc synthétique fabriqué à partir de 

polymères (Sundt, 2018). Les sols des plaines d’inondation sont également des réceptacles de débris 
plastiques provenant des rivières (Scheurer and Bigalke, 2018; Weber and Opp, 2020). Scheurer and 

Bigalke (2018) ont par exemple quantifié jusqu'à 55,5 mg kg-1 de microplastiques dans les sols de 

plaines d’inondation suisses.  
A ces sources s’ajoutent de nombreux autres apports tels que les dépôts atmosphériques, 

les décharges illégales, les rejets accidentels, ou le ruissellement sur zones urbaines (Bläsing and 

Amelung, 2018; He et al., 2018; Ee-Ling Ng et al., 2018). Les sols, et plus particulièrement les sols 

agricoles, constituent donc un réservoir de débris plastiques conséquent. 
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f) Devenir des plastiques dans les sols 

Une fois dans les sols, les débris peuvent être soumis à la dégradation (Figure 4, 1). Chaque 

polymère présente une sensibilité différente à l’altération dans les sols (Scalenghe, 2018). Otake et 

al. (1995) et Sullivan et al. (2019) ont montré que le PE était plus sensible à la dégradation que le 

PVC, et le PS (Otake et al., 1995). La biodégradation est la voie de dégradation la plus décrite dans 

les sols (Huerta Lwanga et al., 2018; Janczak et al., 2020; Kumar et al., 2007; Kwak and An, 2021; Otake 

et al., 1995; M. Zhang et al., 2019). Le taux d’humidité des sols et le pH sont des facteurs de contrôle 
de la dégradation des plastiques en régulant l’activité bactérienne (Sullivan et al., 2019). Le type de 

sol et la rhizosphère peuvent également influencer la dégradation en contrôlant le pH (Janczak et 

al., 2020). La dégradation dans les sols est cependant très lente, Napper and Thompson (2019) n’ont 
observé qu’une réduction de la contrainte de traction après 3 ans d’enfouissement et Otake et al. 

(1995) ont montré une dégradation variable suivant le polymère après 32 ans d’enfouissement. A 
cela, peuvent s’ajouter l’altération mécanique due au travail du sol et la thermo-photo-oxydation 

pour les plastiques en surface (Ng et al., 2018).  

Dans les sols, la mobilité des plastiques (Figure 4, 2) est gouvernée par des paramètres 

intrinsèques aux plastiques et des paramètres externes. Les premiers paramètres de contrôle 

intrinsèques sont la taille et la forme. Plus ils sont petits, plus ils sont transportés facilement dans la 

porosité du sol (Gao et al., 2021; O’Connor et al., 2019; Zhang et al., 2022a). Les fibres et les films 

sont plus mobiles que les particules (Zhang et al., 2022a). La forme est d’ailleurs un paramètre plus 
déterminant que la taille, la concentration ou la composition pour les nanoplastiques, pour qui, une 

forme asymétrique et irrégulière favorise leur rétention dans les sols (Pradel et al., 2020). La charge 

de surface a également été identifiée comme un paramètre de contrôle décisif (Gao et al., 2021; Yan 

et al., 2020). Elle conditionne leur hydrophobicité et leur aptitude à l’hétéro-agrégation avec les 

particules du sol.  

Plusieurs paramètres externes interviennent également dans le transport des micro- et 

nanoplastiques, à commencer par les propriétés du sol, telle que la présence de matière organique. 

Elle améliore la mobilité des micro- et nanoplastiques (Gao et al., 2021; Pradel et al., 2021; Yan et al., 

2020). En effet, Yan et al. (2020) ont montré que des microplastiques enrobés de matière organique 

ont un potentiel zeta plus fort et une distance de transport vertical plus importante que des 

microplastiques sans matière organique. De la même façon, la matière organique, et plus 

particulièrement les acides humiques, maintiennent les nanoplastiques en suspension par répulsion 

électrostatique et stérique (Pradel et al., 2021). La teneur en oxydes de fer et d’aluminium, le pH et 
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la force ionique contrôlent aussi la mobilité des nanoplastiques. Wu et al. (2020) ont observé que 

leur mobilité chute avec l’augmentation de la concentration en oxydes, de la force ionique, et aux 
pH plus acides.  

 

 

Figure 4: Sources et processus majeurs intervenant dans le devenir des débris plastiques dans les sols (de Hurley and 

Nizzetto, 2018) 

Outre les propriétés du sol, O’Connor et al. (2019) et Gao et al. (2021) ont montré l’influence 
positive de l’alternance de cycles d’humidité/sécheresse sur leur transport vertical. L’intensité des 

précipitations influence aussi leur transport vertical et horizontal dans le sol, ainsi que leur transport 

en surface par ruissellement (N. Han et al., 2022; Zhang et al., 2022a). Les débris plastiques peuvent 

également être transportés par érosion éolienne (Rezaei et al., 2019). Enfin, ils peuvent être intégrés 
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au sol et transportés verticalement par le travail aratoire en contexte agricole, et par la faune du sol 

de façon plus générale. Plusieurs études ont en effet montré que les lombriciens véhiculent les 

micro- et nanoplastiques par attachement à leur corps et ingestion puis déjection (Heinze et al., 

2021; Huerta Lwanga et al., 2017; Rillig et al., 2017). Les plastiques sont accumulés sur les parois des 

galeries des lombriciens et peuvent alors être emportés par les flux d’eau préférentiels que créent 
ces galeries (Yu et al., 2019). Leur transport par des collemboles a également été mis en évidence 

(Maaß et al., 2017). La majorité de ces études ont cependant été réalisées en laboratoire, et en 

utilisant des nanoparticules de polymères modèles. Seuls Cattle et al. (2020) ont étudié la distribution 

verticale de microplastiques in-situ dans un sol, et aucune étude n’existe sur celle des nanoplastiques 
dans les mêmes conditions. 

Enfin, les plastiques interagissent également avec les constituants du sol (Figure 4, 3). 

L’ingestion des débris plastiques par la faune du sol peut s’accompagner d’une dégradation dans le 
tube digestif des organismes via les bactéries de leur flore intestinale et mener à la formation de 

nanoplastiques (Huerta Lwanga et al., 2018; Kwak and An, 2021). Les déchets plastiques servent 

également d’habitat pour des communautés bactériennes (Zhang et al., 2019). Enfin, les micro- et 

nanoplastiques s’hétéro-agrègent avec les constituants organiques et minéraux du sol. Ils sont alors 

intégrés dans les agrégats (Zhang and Liu, 2018) et stabilisés dans les sols.  

g) Sol, composte et plastiques 

 Le compostage des déchets organiques est une pratique dont les bénéfices sont largement 

reconnus. Il a permis de répondre à la problématique de stockage des produits résiduels organiques 

et de réduire la quantité de déchets incinérés (Sikora, 1998; Stan et al., 2009). Il permet également 

d’éliminer les agents pathogènes dans les déchets organiques en raison de la hausse de la 
température durant le processus de compostage (Sikora, 1998). L’épandage de compost améliore 

la stabilité des sols, leur productivité et leurs propriétés physico-chimiques, notamment par l’apport 
de nutriments et de matière organique (Roghanian et al., 2012; Stan et al., 2009; Weber et al., 2007). 

Bresson et al. (2001) ont montré une réduction de la dégradation de la structure de la surface des 

sols et donc de l’érosion des sols. Weber et al. (2007) ont observé une amélioration de la porosité 

accompagnée d’une meilleure capacité de rétention d’eau. 
Le recours au compostage des déchets organiques, provenant notamment des déchets 

ménagers ou industriels, a ainsi été plébiscité dès les années 1990. Des normes ont été instaurées 

pour limiter la quantité de débris plastiques résiduels. En France, par exemple, les films et polystyrène 
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expansé > 5 mm, ainsi que tout autre plastique > 5 mm, ne doivent pas excéder 0,3 % et 0,8 % de 

la matière sèche (NF U44-051). Mais aucune norme n’a été produite pour les débris < 5 mm. Par 
conséquent, des études ont récemment relevé la présence de débris plastiques en quantités 

variables dans les compostes (Braun et al., 2021; Edo et al., 2022; Gui et al., 2021; Scopetani et al., 

2022; Vithanage et al., 2021; Watteau et al., 2018a; Weithmann et al., 2018). Vithanage et al. (2021) 

ont recensés dans la littérature des concentrations dans des composts variant de 10 à 2 800 MPs 

kg- 1 de matière sèche, tandis que Edo et al. (2022) en ont mesuré entre 5.103 et 20.103 MPs kg-1 MS. 

Ces débris plastiques sont majoritairement des microplastiques, constitués de fibres et de fragments, 

dont 85 à 90 % sont < 2 mm (Edo et al., 2022; Watteau et al., 2018a).  

En 2008, 18 millions de tonnes de compost ont été utilisées en agriculture et horticulture 

(ARCADIS, 2010). Le compostage participe donc fortement aux entrées de plastiques dans les sols. 

Et pourtant, à ce jour, seulement deux études se sont intéressées aux plastiques issus de ces 

composts dans les sols (Cattle et al., 2020; Watteau et al., 2018a). Tandis que Watteau et al. (2018) 

ont mis en exergue la présence de plastiques dans un sol amendé en compost, Cattle et al. (2020) 

ont étudié leur distribution verticale dans une expérience in-situ. Celle-ci s’est restreinte à la 
profondeur de travail du sol. Mais, à notre connaissance, aucune information existe quant à la 

composition de ces plastiques, ou leur état d’altération.  
Le compostage affecte-t-il les plastiques ? Durant la phase thermophile du compostage, les 

conditions de température et d’humidité vont stimuler l’activité bactérienne entrainant la 
dégradation des plastiques (Chen et al., 2020; Sun et al., 2021). Les performances de la dégradation 

varient suivant les communautés bactériennes impliquées et les propriétés du polymère (Mercier et 

al., 2017). Sun et al. (2021) et Chen et al. (2020) ont ainsi observé une diminution de l’abondance en 
microplastiques après compostage tandis que Gui et al. (2021) ont montré une augmentation du 

nombre de microplastiques à chaque étape du processus de compostage. Le PVC étant peu affecté 

par la biodégradation, il s’altère légèrement et se fragmente tandis qu’une dégradation complète a 
pu être observée pour le PE, PP et PS (Chen et al., 2020; Sun et al., 2021). Cette différence peut 

s’expliquer notamment par la libération des plastifiants du PVC, qui affectent les communautés 
bactériennes (Scalenghe, 2018; Sun et al., 2021). Enfin, Xing et al. (2022) ont montré que lors du 

compostage, la biodégradation s’accompagne également d’une dégradation abiotique radicalaire 
par la production de radicaux libres.  
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h) Méthodes analytiques pour l’étude des plastiques dans les sols 

Pour les macro- et microplastiques, un grand nombre de méthodes ont été développées 

(Bläsing and Amelung, 2018; He et al., 2018; Pinto da Costa et al., 2019; Thomas et al., 2020). Les 

protocoles proposés comprennent plusieurs étapes : d’extraction des particules de la matrice, de 
purification nécessaire à l’analyse des polymères, de comptage et enfin d’identification. L’extraction 
peut être réalisée manuellement, ou par séparation par densité en utilisant des solutions à forte 

densité (e.g., NaCl, CaCl2, NaI) ou encore par pression des fluides. La purification a pour objectif 

d’éliminer les matières organiques présentes à la surface des débris plastiques et qui perturbent ou 

empêchent l’analyse des plastiques eux-mêmes carbonées. Elles sont pour la plupart basées sur la 

solubilisation (NaOH) ou l’oxydation (H2O2, UV, réaction de Fenton) des résidus organiques. 

L’analyse des polymères repose sur la spectroscopie infra-rouge et raman, parfois couplée à la 

microscopie qui permet le comptage du nombre de particules et leur identification. La spectrométrie 

de masse couplée à la thermogravimétrie (TGA), la chromatographie gazeuse (GC) ou encore 

l’extraction thermique (TED) sont également utilisées. Il n’existe cependant à l’heure actuelle aucune 
méthode standardisée et la diversité des méthodes proposées rend la comparaison des données 

difficile, voire impossible dans certains cas. 

A l’issue d’une revue des différents protocoles développés, Thomas et al. (2020) ont proposé 

la démarche analytique suivante comme première étape à un futur protocole standard (Figure 5). 

Pour les fractions > 5 mm, l’extraction est réalisée par tri manuel tandis que les agrégats doivent 
être dispersés pour les fractions < 5 mm. Si la matrice est organique, la digestion de la matière 

organique par réaction de fenton est réalisée avant la séparation par densité. Le protocole est 

inversé si la matrice est inorganique. L’analyse des plastiques est ensuite réalisée via la pyrolyse 
couplée à la GC-MS ou TED-GC-MS et par spectroscopie à résonnance magnétique nucléaire 

(NMR). Le nombre de particules est déterminé par l’infra-rouge (FTIR) ou Raman.  
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Figure 5: Proposition de protocole standardisé d’étude des microplastiques dans les sols. (de Thomas et al., 2020). 

 

Dans les sols, aucune méthode n’existait jusqu’alors. L’extraction et la détection des 
nanoplastiques dans les matrices environnementales est plus complexe et il n’existe à l’heure actuelle 
aucune méthode de quantification. Les principaux verrous sont : 

• Leur taille nanométrique qui fait de leur extraction et de leur identification un vrai défi 

(Nguyen et al., 2019). Les techniques classiques de séparation par densité, par filtration, ne 

peuvent s’appliquer. Leur signal est plus complexe à détecter et se trouver en dessous des 
limites de détection pour la spectrométrie par exemple (Jakubowicz et al., 2021). 

• Leur hétéro-agrégation avec les matières organiques ou inorganiques présentent dans les 

matrices environnementales (Gigault et al., 2018) qui limitent fortement les taux d’extraction 
et leur identification. 

• Leur composition carbonée. La matière organique de la matrice interfère donc dans leur 

détection (Blancho et al., 2021a; Gigault et al., 2021). Une étape de dégradation de la matière 
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organique est donc nécessaire, mais elle doit cependant conserver l’intégrité des 
nanoplastiques (Blancho et al., 2021a; Nguyen et al., 2019).  

 

Des développements analytiques ont cependant permis d’outrepasser ces verrous dans 
certaines autres matrices environnementales, comme résumé par Cai et al. (2021). Pour l’extraction 
et la séparation des nanoplastiques, Davranche et al. (2020) ont réalisé une extraction à l’eau sur des 
sables, puis ont filtré leurs solutions par membrane. Pour des échantillons d’eau de mer ou de neige, 
la préparation des échantillons a uniquement nécessité une filtration, soit par membrane soit par 

ultrafiltration (Materić et al., 2020, 2022b; Ter Halle et al., 2017a). Pour des aérosols atmosphériques, 

Xu et al. (2020) ont réalisé au préalable une digestion de la matière organique par H2O2 puis filtré 

leurs solutions par membrane. Les nanoplastiques ont ensuite été identifiés par spectrométrie de 

masse couplée soit à de la pyrolyse (Davranche et al., 2020; Ter Halle et al., 2017), soit à de la 

désorption thermique (Materić et al., 2020, 2022b), ou par spectroscopie Raman (Xu et al., 2020).  

 

i) Objectifs de la thèse 

Dans ce contexte, l’ambition de ce travail de thèse a été de fournir des premiers éléments 

de connaissance sur la dynamique des micro- et nanoplastiques dans le sol. En se basant sur l’étude 
d’un site au contexte singulier, les objectifs suivants ont été définis :  

• Identifier et caractériser les micro- et nanoplastiques dans le sol ; 

• Etudier leur comportement dans la colonne de sol ; 

• Tracer les sources et le devenir des plastiques. 
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Organisation de ce manuscrit 

Pour répondre à ces objectifs, ce manuscrit est structuré en cinq chapitres :  

Le premier chapitre présente le site d’étude et son historique, le protocole de prélèvement 
des échantillons et les caractéristiques géochimiques du sol ; 

Le deuxième chapitre présente la première étude menée sur les microplastiques prélevés 

dans le sol amendé en déchets ménagers. Le but de cette partie est de déterminer la distribution 

des microplastiques dans le sol et de les caractériser en termes de composition et d’état de surface. 
Des analyses par ATR-FTIR ont été réalisées et l’étude des spectres obtenus, associée au calcul de 

l’indice carbonyle, ont permis de définir l’état d’altération de ces débris plastiques. Ce chapitre 

correspond à un article en préparation ; 

Le troisième chapitre présente une méthode développée pour extraire et caractériser les 

nanoplastiques dans un sol. L’extraction consiste en une extraction à l’eau afin d’obtenir la fraction 
facilement mobilisable du sol. La méthode d’identification et de caractérisation repose sur une 

séparation des colloïdes par taille (A4F-UV-SLS) couplée à de la spectroscopie de masse (Py-GC/MS) 

pour l’identification des polymères. Il s’agit de la première méthode développée pour mettre en 

évidence des nanoplastiques dans un sol. Ce chapitre correspond à un article publié dans 

Chemosphere ;                                                                                                                                                          

Le quatrième chapitre fait suite au développement de la méthode d’identification des 
nanoplastiques dans les sols en étudiant leur présence ou absence le long du profil de sol. La 

méthode a été adaptée d’après les travaux de Blancho et al., (2021b) afin de déterminer la présence 

de deux polymères en particulier en s’affranchissant de l’étape de fractionnement. Les différences 
de comportement entre micro- et nanoplastiques peuvent ainsi être discutées. Ce chapitre 

correspond à un article en préparation ; 

Le cinquième chapitre présente une étude menée afin de déterminer d’une part la 
participation des plastiques dans la contamination en métaux identifiée dans le sol amendé en 

compost. Et d’autre part, de tester le potentiel des métaux à tracer la présence des nanoplastiques 

par l’utilisation de l’isotopie. Des analyses élémentaires et isotopiques ont ainsi été réalisées à la fois 

sur les sols, les microplastiques et les solutions de sols. Ce chapitre correspond à un article en 

préparation. 

Ce manuscrit se termine par une conclusion générale et les perspectives de ce travail de 

doctorat. 



 

 
 

 

 

 

1 Chapitre 1 :  

 Présentation du site d’étude et du contexte 
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L’ensemble des travaux menés dans cette thèse de doctorat est basé sur un site d’étude 
composé de parcelles agricoles, localisées dans la commune de Cléry-Saint-André, dans le Loiret 

(Région Centre, France) (Figure 1.1. A).  

 

Figure 1.1: Site d'étude et localisation. En A, une prise de vue du site d’étude depuis la parcelle contaminée, la parcelle 
témoin étant visible sur la droite ; en B, une photographie de la surface de la parcelle contaminée montrant une grande 

quantité de débris de déchets plastiques. 

Ce site a été choisi pour son contexte historique singulier. La parcelle d’intérêt présente en 
effet une importante contamination en débris plastiques clairement visible en surface (Figure 1.1. B). 

Cette contamination date des années 90 suite à l’épandage de compost de déchets ménagers. La 

gestion des déchets ménagers par compostage permet de répondre à l’augmentation croissante du 
nombre de déchets tout en réduisant leur taux d’incinération et en apportant des nutriments aux 

sols (Stan et al., 2009). Cependant, peu de règles encadraient alors cette pratique dans les années 

1900, notamment sur le tri des déchets avant broyage et compostage. Les premières normes et 

réglementations ont été publiées en France en 2006 (NF U 44-051). Ce manque de réglementation 

explique la présence de nombreux déchets plastiques et de verre dans la parcelle d’étude. Ce 

compost, épandus en 1990, a été mélangé au sol par un labour profond à la charrue de 30 à 40 cm. 

Des débris plastiques sont ainsi également visibles dans la colonne de sol sur les 30 premiers cm 

(Figure 1.2).  

A

B



Chapitre 1 : Présentation du site d’étude et du contexte 

21 
 

La parcelle agricole a ensuite été cultivée en rotation 

de seigle et de tournesol jusqu’en 2005, et labourée tous les 

ans. Une herse rotative était également utilisée lors des semis, 

dont la profondeur de travail est de 15 cm environ. Des 

apports de chaux ont été réalisés tous les ans à hauteur de 

300 à 350 kg ha-1, ainsi que d’engrais minéraux N-P-K (azote, 

phosphore et potassium) de l’ordre de 100 kg ha-1. Depuis 

2005, la parcelle est laissée en prairie de ray-grass pour la 

production de foin. 

Une parcelle juxtaposée à la parcelle contaminée a 

été utilisée comme témoin. Sa proximité géographique 

permet d’assurer une continuité du sol. Son historique 

parcellaire n’est cependant pas connu, elle est actuellement 
en jachère. 

 

 

1.1. Échantillonnage des sols 

 Les sols ont été échantillonnés en novembre 2019. La parcelle contaminée (C), ainsi que la 

parcelle non-contaminée, faisant office de témoin (T), ont été échantillonnées selon le plan 

d’échantillonnage suivant (Figure 1.3). Trois zones de prélèvement ont été définies par parcelle afin 

d’obtenir des échantillons représentatifs de l’ensemble de chaque parcelle. Au sein de chaque zone, 

8 sondages ont été réalisés à la tarière sur 60 cm de profondeur. Cette profondeur ne correspond 

pas à la profondeur du sol mais a été choisie pour répondre aux besoins de cette étude. Ce choix a 

été guidé par la profondeur d’apparition des débris plastiques visibles, d’environ 30 cm. Les 30 cm 
inférieurs ont ainsi été échantillonnés afin d’obtenir une partie du profil de sol sans débris. Les 8 
sondages extraits ont été divisés en tronçons de 5 cm. Tous les tronçons d’une même couche (0-5 

cm, 5-10 cm, etc) ont été mélangés afin d’obtenir un profil « composite » représentatif de chaque 

zone de prélèvement.  

Trois profils de sol ont ainsi été échantillonnés par parcelle, comptant chacun 12 couches de 

5 cm de 0 à 60 cm de profondeur. Les échantillons de sol ont ensuite été séchés à l’air libre, puis 
tamisés à 5 et 2 mm.  

Figure 1.2: Profil de sol de la parcelle 

contaminée. Les cercles mettent en 

évidence des débris plastiques. 
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Figure 1.3: Plan d'échantillonnage des sols. La parcelle C en bleu correspond à la parcelle contaminée, 

tandis que T, en orange, correspond à la parcelle témoin n’ayant pas reçu de compost. 

 

1.2.  Caractérisation des sols 

Les sols sont des cambisols (WRB). Il s’agit de sol épais, sableux à sablo-limoneux, enrichis 

en cailloux, et bien drainés. Ils sont développés sur des alluvions. Les 60 cm de sol échantillonnés 

dans le sol contaminé sont composés de trois horizons organo-minéraux : A1 de 0 à 10 cm de 

profondeur, marron foncé, plus riche en matière organique, sableux ; A2 de 10 à 40 cm de 

profondeur, plus clair à texture sablo-limoneuse ; et A3 de 40 cm à 60 cm, sablo limoneux, moins 

riche en matière organique et humide. Le sol de référence présente également trois horizons 

organo-minéraux : A1 de 0 à 20 cm de profondeur, marron foncé, sablo limoneux ; A2 de 20 à 50 

cm de profondeur, plus clair, plus sableux ; et A3 de 50 à 60 cm de profondeur, plus clair, à la texture 

sablo-limoneuse avec l’apparition parfois de tâches orange d’oxydo-réduction.  

@ Google Earth
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5
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B1 Zone de prélèvement Sondage tarière
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Des analyses granulométriques et géochimiques ont été réalisées par le Laboratoire 

d’Analyses des Sols (LAS ; INRAE) et le Service d’Analyses des Roches et Minéraux (SARM ; CNRS). 

Les analyses géochimiques ont été effectuées sur 1 g de sol tamisé à 2 mm et broyé. Les échantillons 

ont subi une fusion au LiBO3, puis ont été analysés par ICPMS (spectrométrie de masse par plasma 

à couplage inductif) afin de déterminer les concentrations en éléments majeurs et traces. Les teneurs 

en carbone organique et inorganique ont été déterminées par analyseur carbone-soufre (Horiba 

EMIA320V2).  

De 0 à 40 cm de profondeur, le sol contaminé est plus riche en aluminium (Al), fer (Fe), 

manganèse (Mn), calcium (Ca), et sodium (Na), tandis qu’il est moins riche en silicium (Si) et 
phosphore (P) (Table 1.1). La même tendance est observée pour le carbone organique (Corg) et 

inorganique, et certains éléments traces (Figure 1.4, Table 1.2). Le Cd, le Cu, le Pb et le Zn dépassent 

alors les valeurs du fond géochimique national (programme ASPITET, Table 1.2). Puis, à partir de 40 

cm de profondeur, les deux sols (C et T) ont une composition en éléments majeurs similaires, 

indiquant un fond géochimique identique. La chute des concentrations en Corg et éléments traces 

montre une composition majoritairement minérale, pauvre en éléments traces.  

Table 1.1: Composition géochimique en éléments majeurs des sols contaminé (C) et témoin (T). 

SiO2 Al2O3 Fe2O3 MnO MgO CaO Na2O K2O TiO2 P2O5 PF Total
% % % % % % % % % % % %

0 - 5 cm 80.69 6.39 0.97 0.040 0.26 0.96 0.94 2.94 0.32 0.18 5.36 99.03

5 - 10 cm 82.02 6.36 0.91 0.037 0.26 0.87 1.09 2.97 0.28 0.16 4.37 99.31

10 - 15 cm 82.79 6.18 0.88 0.035 0.23 0.75 0.91 2.92 0.27 0.16 4.02 99.14

15 - 20 cm 81.66 6.19 1.24 0.059 0.33 0.85 0.98 2.87 0.27 0.16 4.45 99.06

20 - 25 cm 79.91 6.96 1.05 0.042 0.33 1.11 1.13 3.22 0.30 0.18 5.08 99.30

25 - 30 cm 82.28 6.36 0.96 0.039 0.22 0.83 0.94 2.86 0.31 0.15 4.14 99.09

30 - 35 cm 83.09 6.83 1.05 0.040 0.18 0.49 0.85 3.20 0.31 0.12 2.98 99.14

35 - 40 cm 84.96 6.50 0.92 0.038 0.14 0.32 0.80 3.05 0.31 0.10 1.91 99.04

40 - 45 cm 84.70 6.79 0.93 0.038 0.15 0.31 0.83 3.19 0.31 < L.D. 1.85 99.09

45 - 50 cm 83.99 7.00 1.02 0.040 0.16 0.33 0.82 3.27 0.34 0.10 1.91 98.97

50 - 55 cm 84.61 6.92 1.04 0.040 0.15 0.27 0.78 3.10 0.34 0.10 1.80 99.15

55 - 60 cm 84.16 7.32 0.99 0.031 0.15 0.23 0.73 3.34 0.28 < L.D. 1.72 98.96

0 - 5 cm 83.27 6.33 0.81 0.036 0.13 0.25 0.75 3.13 0.29 < L.D. 4.33 99.33

5 - 10 cm 85.07 6.38 0.80 0.031 0.12 0.20 0.79 3.12 0.29 < L.D. 2.60 99.40

10 - 15 cm 84.86 6.65 0.84 0.033 0.13 0.20 0.79 3.22 0.30 < L.D. 2.13 99.15

15 - 20 cm 85.31 6.45 0.88 0.034 0.13 0.20 0.79 3.07 0.30 < L.D. 2.14 99.29

20 - 25 cm 85.13 6.69 0.85 0.033 0.12 0.19 0.79 3.35 0.29 < L.D. 1.83 99.27

25 - 30 cm 84.91 6.68 0.88 0.035 0.13 0.20 0.82 3.23 0.32 < L.D. 1.96 99.14

30 - 35 cm 85.66 6.35 0.84 0.037 0.12 0.22 0.77 3.02 0.30 < L.D. 1.80 99.12

35 - 40 cm 85.12 6.72 0.92 0.042 0.14 0.30 0.78 3.16 0.33 0.16 1.73 99.40

40 - 45 cm 84.40 7.03 0.93 0.037 0.14 0.21 0.79 3.35 0.33 < L.D. 1.81 99.02

45 - 50 cm 84.95 6.81 0.92 0.035 0.14 0.20 0.78 3.20 0.32 < L.D. 1.82 99.17

50 - 55 cm 84.89 6.89 0.97 0.036 0.15 0.19 0.76 3.21 0.32 < L.D. 1.62 99.04

55 - 60 cm 84.63 7.17 1.03 0.030 0.16 0.18 0.74 3.10 0.33 < L.D. 1.76 99.13

C

T
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Table 1.2: Concentrations en certains éléments traces métalliques. C correspond au sol 

contaminé et T au sol de référence. 

            

Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn
µg/g µg/g µg/g µg/g µg/g µg/g µg/g

0 - 5 cm 0.41 3.68 42.14 43.04 8.95 86.49 138.91

5 - 10 cm 0.35 3.40 47.08 225.20 10.00 83.83 130.80

10 - 15 cm 0.40 3.28 38.25 40.18 8.75 85.39 118.54

15 - 20 cm 0.37 3.47 43.83 41.71 10.89 81.34 659.69

20 - 25 cm 0.44 3.94 45.65 168.99 9.97 92.62 171.69

25 - 30 cm 0.30 3.52 33.02 38.36 8.77 78.39 107.11

30 - 35 cm 0.21 3.90 40.73 25.07 7.92 53.83 76.41

35 - 40 cm 0.10 3.58 24.05 15.14 7.16 29.86 32.74

40 - 45 cm 0.09 3.54 22.99 13.93 6.30 28.93 34.75

45 - 50 cm 0.11 3.89 25.14 15.97 7.20 30.06 36.00

50 - 55 cm 0.10 4.03 31.40 10.58 7.26 24.58 26.54

55 - 60 cm 0.06 3.93 27.08 7.95 8.37 24.10 22.33

0 - 5 cm 0.10 3.03 21.18 12.09 5.71 25.93 24.39

5 - 10 cm 0.07 2.93 24.21 12.35 5.69 25.76 21.76

10 - 15 cm 0.07 3.16 21.43 15.84 5.28 27.55 21.17

15 - 20 cm 0.07 3.17 25.80 17.37 5.68 29.01 22.24

20 - 25 cm 0.07 3.13 21.70 18.55 5.39 29.91 20.76

25 - 30 cm 0.07 3.23 25.13 17.71 5.95 27.32 22.43

30 - 35 cm 0.35 3.37 20.53 16.41 5.24 24.35 21.67

35 - 40 cm 0.08 3.59 23.39 15.19 6.19 24.21 24.33

40 - 45 cm 0.07 3.55 23.30 10.82 6.68 23.97 22.72

45 - 50 cm 0.06 3.37 26.12 9.92 6.62 22.24 22.63

50 - 55 cm 0.05 3.94 23.32 7.12 7.48 22.12 20.72

55 - 60 cm 0.05 3.97 33.60 8.21 7.99 22.30 21.65

0.16 14 66.3 12.8 31 34.1 80
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T
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Figure 1.4: Comparaison des concentrations entre le sol contaminé (C) et témoin (T) pour 

le carbone et quelques éléments traces. * Teneurs médianes en éléments traces métalliques dans les sols français, programme ASPITET 
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Du point de vue de la granulométrie, les deux profils de sol sont très similaires avec une 

texture sableuse à sablo-limoneuse sur l’ensemble du profil (Annexe 1). Le sol témoin est cependant 

légèrement plus limoneux et le trait sableux apparait plus haut dans le sol.  

 

Le sol contaminé en débris plastiques présente une composition géochimique plus riche en 

minéraux, Corg et éléments traces que le sol témoin. Des débris plastiques sont visibles en surface 

et dans les 30 premiers cm du sol.  La profondeur d’apparition correspond à la profondeur de labour 

et laisse supposer que les débris observés sont enfouis depuis un maximum de 30 ans. Ce site est 

donc particulièrement bien adapté à l’étude du devenir des déchets plastiques dans les sols, et cela, 

pour une longue période de contact plastiques-matrice du sol.  

 

 



 

 
 

 

Chapitre 2 :  

Microplastiques : Caractérisation, distribution et état 

d’altération 

 

 

La caractérisation des microplastiques marque le point de départ de ce 

travail de doctorat. La distribution verticale des microplastiques, ainsi que 

leur évolution à long terme dans les sols, ont été très peu décrites à ce jour. 

Des études récentes ont montré le potentiel des débris plastiques à libérer 

des contaminants dans l’environnement et à générer des particules 
nanométriques (Kedzierski et al., 2018; Kwak and An, 2021; Nakashima et al., 

2012; Scopetani et al., 2022). Cette première étude vise à déterminer 

l’étendue de la contamination en microplastiques dans ce sol et évaluer leur 

altération, afin d’estimer leur capacité à libérer d’autres contaminants dans 
les sols.   

Ce chapitre correspond à un article en préparation, intitulé « Vertical distribution and 

degradation condition of microplastics: insights from 30 years of burying », Aurélie 

Wahl, Mélanie Davranche, Murielle Rabiller-Baudry, Mathieu Pédrot, Imane Khatib, 

Fabian Labonne, Marion Canté, Candice Cuisinier, Julien Gigault. 

. 
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Vertical distribution and degradation condition of composted 

microplastics: insights from 30 years of burying 
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Khatib 1, Fabian Labonne 1, Marion Canté 1, Candice Cuisinier 1, Julien Gigault 1,3* 
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Rennes, France 
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*Corresponding author: julien.gigault@takuvik.ulaval.ca  

 

Résumé : 

Les microplastiques (MPs) dans les sols suscitent un intérêt croissant ces dernières années. 

Le compostage des déchets ménagers a récemment été considéré comme une source 

supplémentaire potentielle de MPs dans les agroécosystèmes. Le compost étant utilisé en grande 

partie comme engrais organique, le cycle de vie des débris plastiques dans et à partir du compost 

n'a pas été pris en compte dans une approche globale du devenir environnemental des MPs. Dans 

ce contexte, nous avons étudié la distribution verticale et les voies de dégradation de MPs enfouis 

depuis 30 ans dans un sol amendé avec du compost de déchets ménagers. Les MPs sont présents 

dans toute la zone de culture du sol (0 -35 cm de profondeur) mais n’ont pas été transférés dans 

les horizons inférieurs. Suite à une caractérisation détaillée de la composition des MPs par ATR-FTIR, 

le PVC, le PE, le PS et le PP ont représenté 90% du total des MPs identifiés parmi des fragments, des 

films et des fibres. Une altération avancée apparente a été démontrée, que l'on suppose être 

principalement due au compostage. Dans une moindre mesure, une dégradation supplémentaire a 

pu se produire dans la matrice du sol. L’importante dégradation observée démontre le potentiel de 

ces MPs a une plus grande contamination du sol.  
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Abstract: 

Microplastics (MPs) in soils have recently raised growing concerns. Composting household 

wastes has recently been considered as a potential input for MPs to agroecosystems. Used in priority 

as fertiliser, the life cycle of plastic debris in and from compost has not been considered a sustainable 

approach to the environmental fate of MPs. In this context, we investigated the vertical distribution 

and degradation pathways of MPs buried for 30 years in soil amended with household waste 

compost. The MPs are present in the cultivated depth but are not transferred in the deeper soil 

layers. After careful characterisation of the MPs composition with ATR-FTIR, PVC, PE, PS and PP 

accounted for 90% of the total MPs identified as heterogeneous fragments, films, and fibres. An 

apparent advanced alteration was demonstrated that is assumed to be mainly due to composting. 

To a lesser extent, an additional degradation may have occurred in the soil matrix. The high level of 

degradation highlighted the potential to further contamination.  

 

Keywords: Microplastics, Household wastes, compost, Soil, ATR-FTIR, Plastic degradation 
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1.1 Introduction 

Global plastic production has reached nearly 370 Mt in 2019 (PlasticsEurope, 2021), and with 

it, the number of generated wastes. Around 79 % of the wastes have been estimated to end up in 

landfills or the environment (Geyer et al., 2017), leading to their accumulation in all environmental 

compartments (Barnes et al., 2009; Andrady, 2015; Allen et al., 2019; Bergmann et al., 2019). Plastics 

are designed to be durable, but they become persistent contaminants once they reach the 

environment (Worm et al., 2017). Several negative effects on organisms and ecosystems have been 

highlighted (Besseling et al., 2014; Bosker et al., 2019; de Souza Machado et al., 2018b; Laist, 1987; 

Rillig et al., 2021). Although plastic debris is ubiquitous, its investigation in terrestrial environments, 

especially in soils, is recent. Plastic sources and inputs to soils are numerous. However agricultural 

practices such as plastic mulching (Gao et al., 2019; Steinmetz et al., 2016), greenhouses use (Zhang 

and Liu, 2018), irrigation (He et al., 2018), sewage sludge (Carr et al., 2016; Corradini et al., 2019), and 

organic fertiliser applications (Weithmann et al., 2018) were particularly singled out.  

As part of organic fertilisers, compost is an increasingly common practice. Composting 

reduces the overall amount of wastes that are either incinerated or landfilled (Stan et al., 2009), 

especially for household wastes (HW). Soil fertilisation with HW compost has many recognised 

benefits, such as stabilising soil structure, improved water retention and organic matter (OM) and 

essential nutrients increase; all decreasing chemical fertiliser applications (Bresson et al., 2001; 

Roghanian et al., 2012; Stan et al., 2009; Weber et al., 2007). However, when this practice became 

popular in the 1990s, HW was composted without prior sorting, leading to the occurrence of plastics, 

glass and metals (ADEME, 2015). Recent developments in policies and regulations emphasised thus 

the sorting of wastes before composting and the control of the compost quality. As an example, in 

France, films and expensed polystyrene > 5 mm, as well as other plastics > 5 mm, should not exceed 

0.3 % and 0.8 % of dry matter (DM), respectively (NF U 44-051). But no regulation exists for plastics 

< 5 mm. Nonetheless, plastic investigations in HW compost are recent (Braun et al., 2021; Edo et al., 

2022; Gui et al., 2021; Watteau et al., 2018a; Weithmann et al., 2018). Plastic debris abundance is 

variable, Gui et al. (2021) determined an average abundance of 2400 ± 358 plastic particles kg-1 DM 

in the 0.05 to 5 mm size range. By contrast, Edo et al. (2022) determined 5  to 20  x103 plastic particles 

kg-1 of DM for the same size range. That plastic debris is mainly microplastics (MPs; < 5 mm), 

dominated by fibres, fragments, and films, of which 85 to 90 % are < 2 mm (Edo et al., 2022; Watteau 
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et al., 2018a). The composting process enhances plastic degradation and increases smaller particles 

number (Gui et al., 2021; Sun et al., 2021; Xing et al., 2022).  

However, MPs fate in soils amended with HW composts was only reported in two studies 

(Cattle et al., 2020; Watteau et al., 2018a). Watteau et al. (2018) highlighted the presence of MPs in 

fractions > 50 µm in soil amended with HW compost for 10 years. In an experimental study of the 

MPs spatial distribution in agricultural soils amended with a compost made of municipal solid wastes, 

business and commercial wastes, Cattle et al. (2020) observed the presence of fragments and films 

within the cultivation depth. However, no information on the encountered polymers, their state, or 

their abundance was provided. More studies are thus needed to fully characterise and understand 

the extent of the contamination in soil, especially in the long term.  

The present study was conducted on soil amended with HW compost 30 years ago. Initial 

sorting of the wastes was not achieved, leading to a compost-enriched in plastics debris, among 

other anthropic particles and contaminants (i.e., glass, metals). Large proportions of degraded plastic 

debris are expected. Therefore, this soil represents an excellent opportunity to investigate MPs fate 

in soil. In addition, long-term MPs condition in soils was only reported by Otake et al. (1995). The 

present study was then aimed at investigating the fate of MPs in soils in the long term from the 

perspective of their vertical distribution and degradation processes. For this purpose, MPs were 

extracted from the 2 to 5 mm soil fraction according to the soil depth. Infrared measurements were 

performed to identify and characterise MPs at different depths and discuss their potential migration. 

Finally, their degradation condition was assessed from the analysis of carbonyl functions from the 

infrared spectra.  
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1.2 Materials and Methods 

 Site description and soil sampling  

The sampling site is located in Cléry-Saint-André, in central France. In the 1990s, to answer 

the growing amount of urban waste, the local authorities allowed a waste management company 

to compost them. Before composting, HW was crushed but not sorted. A considerable amount of 

plastics and glass remained therefore in the compost. Several agricultural parcels were fertilised with 

this compost and then tilled, leading to the spread of the plastic debris. This study was carried out 

on a parcel that received the HW compost in spring 1990. The soil is a well-drained cambisol (WRB), 

enriched in pebbles and developed from alluvial deposits. Each year, the soil was ploughed and then 

sown with a drill coupled to a rotary harrow. The average depth of tillage was approximately 35 cm 

and 15 cm for the rotary harrow. The land was grown for 15 years in rotation with sunflower and rye, 

with an annual ploughing. Since 2005, the parcel has been used as a meadow. The parcel was 

divided into three 20 m x 5 m plots to get a suitable representation of the entire field. A composite 

soil profile was performed on each plot from 8 sub-profiles from 0 to 60 cm depth. Sampling was 

carried out every 5 cm in depth (i.e., 0 to 5 cm, 5 to 10 cm). Hence, three composite soil profiles 

were collected. The same protocol was used to sample a neighbouring soil free of compost and 

considered as the soil reference. Soil samples were dried at ambient air and sieved at 5- and 2 mm. 

Geochemical and granulometric analyses were performed by the Service des Roches et Minéraux 

(SARM) and the Laboratoire d’Analyses des Sols (LAS). The two soils present the same sandy to 
sandy-silty texture and the same geochemistry from 40 cm depth. However, the amended soil is 

enriched in major and same trace elements on the first 35 cm of the soil profile (See details in 

Annexe 2).  

 Microplastic extraction and sorting 

Microplastics were manually extracted with a binocular loupe from the 5 to 2 mm soil fraction 

in all the layers of the 3 soil profiles (Figure 1.5). They were washed with ultrapure water and an 

ultrasonic bath for 30 min. Organic matter was removed under stirring using 1 M NaOH for 24 h. 

Then, MPs were washed using ultrapure water followed by a 30 min ultrasonic bath two times. 

Although Fenton reagent is recognized as the most suitable for removing soil OM from MPs 

(Thomas et al., 2020), the addition of Fe2+ could disturb our further analysis (i.e., metal). Microplastics 

were rinsed with ultrapure water, dried at 50°C, and sorted a second time. They were finally weighed 
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to determine their distribution in g kg-1 soil. Finally, MPs of each layer were mixed to obtain a 

composite per layer. The detailed characterisation using infrared measurements was performed on 

three layers - where MPs were visually the most concentrated – 0-5, 15-20 and 30-35 cm depth.  

The distribution of fragments, films and fibres was also determined in the sieved soil fraction. 

The recovered MPs shape is highly dependent on the sorting protocol. Zhang and Liu (2018) showed 

that 72 % of plastic particles are associated with soil aggregates. A preliminary disaggregation of soil 

(i.e., wet sieving, density separation) should release more particles and especially fibres (Gui et al., 

2021; Liu et al., 2018; Zhang and Liu, 2018). However, in the present study, as performed in 

Weithmann et al. (2018), the MPs sorting was carried out on the sieved soil fractions.  

 

Figure 1.5: Microplastics (MPs) extraction and sorting protocol. P1, P2, and P3 correspond to the composite soil profiles 

From the infrared analysis, the MPs distribution was also estimated as particle number kg-1 soil for the most encountered 

polymers, i.e. PE, PP, PS, and PVC (see details in  

Annexe 3), considering only fragments and films.  

 Microplastic characterisation 

Scanning electron microscopy (SEM-EDX) 

The surface of the MPs extracted and washed was analysed by Scanning Electron Microscopy 

(SEM - JEOL-JSM 7100 F) at a working voltage of 10 kV. SEM is equipped with an Energy Dispersive 

X-Ray Spectroscopy (EDX- Oxford Instruments AZtecEnergy) for the qualitative analysis of the 

elements on the surface. MPs studied were films or fragments of different colours (black, white, blue) 

from the soil surface layer (0-5 cm). Samples were deposited on a carbon scotch and a thin layer of 

Au-Pd was applied by cathode pulverisation. 
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Infrared spectroscopy (ATR-FTIR) 

Identification 

The MPs identification was performed using Attenuated Total Reflection-Fourier Transform 

Infrared (ATR-FTIR). The ATR- module is composed of a ZnSe crystal with a fixed incident angle of 

45°. ATR-FTIR spectra were recorded on a Jasco spectrophotometer (FT/IR-4100). Measurements 

were realised in 128 scans with a 2 cm-1 resolution, between 600 and 3700 cm-1 (Spectra Manager 

software), from which the background spectrum recorded in the air was subtracted. The 

identification was performed by comparing the spectra of the samples with a laboratory-made 

database (references to known plastic packaging and plastic standards from Sigma-Aldrich). Each 

plastic debris was identified based on matching the primary reference bands for each standard with 

the bands in the sample spectra.  

Beforehand, a representative sample of the MPs from each composite was sampled with a 

dispatcher as one-third of the total MPs amount. This representative sample was sorted according 

to the texture, gloss and colour of the particles. Then, ATR-FTIR measurements were performed on 

the different groups to validate the selection. The MPs were sorted by polymers types for each layer 

and weighed to obtain the proportion of each class. This was realised for all the MPs from 0-5 cm, 

15-20 cm, and 30-35 cm soil layers.  

Carbonyl index (CI) 

Polymer oxidation involves the formation of carbonyl functions C=O that can be used to 

estimate their oxidation degree. This degree of oxidation/degradation can be calculated for a given 

polymer by determining the carbonyl index (CI) from the ATR-FTIR spectra. The CI is the ratio of the 

carbonyl function bands to a reference band specific to the polymer. Different calculations are 

described in the literature, either the single-band method (Barbeş et al., 2014; Mylläri et al., 2015; 

Xing et al., 2022) or the integrative method (Almond et al., 2020; Ter Halle et al., 2017) that consider 

all the carbonyl area bands. While the single band method provides information on a specific 

function related to a particular degradation reaction, the integrative method provides an overview 

of the degradation. According to the literature and the spectra, we chose the integrative method of 

Almond et al. (2020) by considering the carbonyl functions area, from 1700 to 1600 cm-1 (details in 

Annexe 4). A baseline correction was applied to samples and references spectra before calculations. 

The baseline was taken from 1800 to 1900 cm-1 for all. The CI was calculated for PE, PP, PVC, and PS 

- following the equations (1) to (4). 
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𝐶𝐼𝑃𝐸 = 𝐴𝑏𝑠 (1600 − 1700 𝑐𝑚−1)𝐴𝑏𝑠(1450 − 1475 𝑐𝑚−1)  

𝐶𝐼𝑃𝑃 = 𝐴𝑏𝑠 (1600 − 1700 𝑐𝑚−1)𝐴𝑏𝑠(1425 − 1477 𝑐𝑚−1) 

𝐶𝐼𝑃𝑉𝐶 = 𝐴𝑏𝑠 (1600 − 1700 𝑐𝑚−1)𝐴𝑏𝑠(1400 − 1450 𝑐𝑚−1) 

𝐶𝐼𝑃𝑆 = 𝐴𝑏𝑠 (1610 − 1700 𝑐𝑚−1)𝐴𝑏𝑠(1425 − 1460 𝑐𝑚−1) 

Statistical Analysis 

The differences in the average of the CI calculated for the three soil layers were assessed 

using one-way ANOVA (Welch’s tests). The Tukey or the Games-Howell post-hoc test, according to 

the homogeneity of variances or equal sample sizes, was used to separate the treatment average. 

In the post-hoc tests, the differences were considered statistically significant for P<0.05. The extreme 

values higher than or less than 1.5 times the interquartile range were excluded. The normality of the 

data and the homogeneity of the variance were tested following the Shapiro-Wilk test and Levene’s 
test.  

1.3 Results and discussion 

 Microplastic composition, shape, and concentration 

Nine different polymers were identified in the 2-5 mm fractions: polyethylene (PE), 

polypropylene (PP), polystyrene (PS), polyvinyl chloride (PVC), polyethylene terephthalate (PET), 

polyester, polyamide (PA), polycarbonate (PC) and polyurethane (PU) (Table 1.3). No MPs were 

observed in the reference soil. The number of debris impossible to identify was low (N.I, Table 1.3). 

Table 1.3: Concentration of each identified polymer. 

 

The PVC, PP, PS, and PE accounted for around 90 % of the total MPs, PVC being the most 

abundant (52 – 73 %). By contrast, the most identified polymers in the literature are PS, PE, PP, 

Polyester and, in a lower amount, PVC (Gui et al., 2021; Weithmann et al., 2018). Only two studies 

were performed on soils amended with similar composts (Cattle et al., 2020; Watteau et al., 2018a), 

but neither polymer identification nor quantification was provided. It is worth noting that packaging 

is the main source of PE, PP, PS, and PET in HW (Geyer et al., 2017). By contrast, PVC mainly originates 

from the building and construction sectors, leading to its limited occurrence in recent municipal 

MPs tot. PVC PP PS PE PA PET Polyester PC PU N.I

0-5 cm 2.923 1.763 0.522 0.428 0.103 0.049 0.024 0.021 0.000 0.000 0.015

15-20 cm 2.544 1.868 0.202 0.199 0.213 0.000 0.001 0.029 0.031 0.000 0.002

30-35 cm 0.949 0.492 0.208 0.046 0.106 0.000 0.023 0.019 0.000 0.001 0.053

g kg
-1

 Dry Matter 
 

(1) 

(2) 

(3)

(4)
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wastes, while it was most likely a common waste in 1990. Microplastics are mainly composed of 

fragments (83 to 94%), films (4 to 14%), and fibres (< 2%) in fewer amounts.  

An average of 2.92 g of MPs kg-1 soil DM was determined in the uppermost 5 cm of the soil 

representing 291 plastic (films and fragments) particles kg-1 soil DM. To our knowledge, no other 

quantification exists for agricultural soils amended with HW compost. In soils with different 

agricultural practices, fewer MPs were observed under plastic mulching (Table 1.4, Liu et al. 2018; Hu 

et al. 2022) but a lot more were identified under cumulative agricultural practices (Table 1.4, Zhang 

and Liu, 2018). However, if only fragments and films are considered, Zhang and Liu (2018) recovered 

75 plastic particles kg-1 soil DM. Therefore, the plastic abundance in the studied soil is much higher 

than in soils with other agricultural plastic sources, while fibres were not even considered.  

Table 1.4: Concentrations of microplastics from different agricultural soils. 

Sources of microplastics Microplastic concentration 

Particles kg-1 dry matter of soil 

Microplastic 

sizes 
References 

HW compost 291 2-5 mm This study 

Mulching films 78 1-5 mm Liu et al., 2018 

Mulching films 154 1-5 mm Hu et al., 2022 

Greenhouses, irrigation with 

WWTP effluents, inorg. and org. 

fertilisation (i.e., sewage sludge) 

938 > 1 mm 
Zhang and Liu, 

2018 

 

Finally, in the uppermost 5 cm of the soil, considering the polymer distribution relative to the 

particle number (not masses), and as PE is exclusively films, its abundance is equivalent to that of 

PVC. On a mass basis, Cattle et al. (2020) demonstrated that fragments are dominant, but in 

abundance, films are prevalent. Therefore, depending on their shape, the polymer proportions differ 

(Hu et al., 2022). Both mass and particle number have thus to be determined to characterise the 

potential plastic contamination.  
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 MPs distribution in the soil profile 

The average 2-5 mm MPs distribution is plotted 

relative to the soil depth in Figure 1.6. Microplastics were 

present in the first 35 cm of the soil profile. Their 

concentration decreases with depth, except at 25 cm, 

where the concentration is similar to the surface (2.73 and 

2.92 g kg-1 soil, respectively, Figure 1.6). Therefore, the MPs 

occurrence has not exceeded the cultivation depth as 

previously observed elsewhere (Cattle et al., 2020). The 2-

5 mm MPs are not transferred deeper into the soil. Zhang 

et al., 2022 observed that the soil pore size restricts the 

mobility of the 1-5 mm MPs while smaller MPs are 

mobilised via water flows. Recent studies also suggested 

that MPs mobility could be enhanced by bioturbation 

involved by i) burrowing fauna like earthworms (Huerta 

Lwanga et al., 2017; Rillig et al., 2017) ii) collembolans 

(Maaß et al., 2017), iii) the action of plant roots (Li et al., 

2021), even for > 2 mm MPs (Li et al., 2021; Rillig et al., 2017). The bioactivity also promotes the MPs 

transfer through the attachment to organisms’ bodies, the ingestion, and indirectly by forming 
preferential water pathways. Soil tillage also leads to the formation of a plough sole hard to cross 

by roots and earthworms that could explain this MPs distribution, rather than the soil porosity. A 

varying roughness was also observed by secondary electronic microscopy with cracks and small 

holes at the surface (Figure 1.7). Clay particles and Fe oxides were identified by Energy Dispersive X-

ray spectroscopy (EDX). These soil particles can increase the MPs density and surface charge, leading 

to a potential vertical migration (Yan et al., 2020). Hence, soil particles associated with the MPs 

surface may control their mobility depending on the soil composition.  
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Figure 1.7: SEM image of a plastic debris surface 

However, considering the MPs shape, two trends can be observed (Figure 1.8. A). While the 

concentration of fragments decreases with depth, films show similar concentrations at 0-5 cm and 

30-35 cm depth and an accumulation at 15-20 cm. The use of a rotary harrow could explain such a 

difference. When the plough blades penetrate the soil, rigid fragments are spread out while films 

are more easily captured and carried away. The fragment distribution can also result from the 

vibrations exerted on the soil surface by the passage of agricultural engines and, to a lesser extent, 

by rain episodes. Such oscillations can lead to the upwelling of large particles as with gravels and 

enhance the downward migration of the smaller ones. Several factors and/or their combination can 

thus control the MPs distribution inside the soils. The rotary harrow penetrates up to 15 cm into the 

soil and could explain the film accumulation in the 15-20 cm layer. Li et al. (2021) showed that plastic 

films are more retained by roots that act as a net. Plastic films were, indeed, found entangled in the 

roots (Figure 1.9). Therefore, the films could be mixed with the soil, spread over the cultivation area, 

and blocked by the root system. Another assumption is a loss of films from the surface rather than 

an accumulation at 15-20 cm. They may have been transported by water runoff and soil erosion (Liu 

et al., 2018; Rezaei et al., 2019). They may have been also preferentially degraded compared to the 

fragments. Films are mostly made of PE while fragments are mainly composed of PVC, less sensitive 

to degradation (Otake et al., 1995; Scalenghe, 2018).  
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Finally, the distribution of films and fragments also conditions the distribution of the different 

polymers. As PVC is largely represented by fragments, its proportion decreases with the soil depth 

(Figure 1.8. B). By contrast, PE is exclusively supported by films. In proportion, its distribution then 

increases with depth as the proportion of PVC decreases (Figure 1.8. C). 

 

Figure 1.8: MPs detailed distribution. Analysis was made on 3 soil layers: 0-5 cm, 15-20 cm, and 30-35 cm. A presents the 

evolution of the concentrations for both fragments (black) and films (blue). In contrast, B and C illustrate the evolution of 

the proportions for the main identified polymers, in masses for B, and the number of particles for C 
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 Microplastic alteration 

Microplastics underwent mechanical abrasion when crushing, and biochemical degradation 

during composting. Finally, they were buried into the soil matrix for almost 30 years. A high level of 

alteration was thus expected. The MPs observation by SEM showed cracks and small holes at their 

surface (Figure 1.7). Those features confirm the MPs alteration, which is variable between particles. 

The alteration was investigated via ATR-FTIR on the 4 main polymers, namely PE, PP, PS and 

PVC. The ATR-FTIR spectra of soil MPs showed more bands than no-altered polymer references and 

standards (Fig. S 4, Annexe 4). Spectra of the 4 polymers exhibited new large absorption bands 

between 1600 to 1700 cm-1 and around 1030 cm-1. A new band between 3200 to 3500 cm-1 was also 

obtained for PE and PP. Finally, PVC showed an additional band between 1750 and 1715 cm-1 on all 

spectra, appearing on some PE, PP, and PS spectra. The same features were obtained for PP and PE 

since they are chemically close (Scalenghe, 2018). Some authors observed the band at 1030 cm-1 for 

composted PE and PS after 60 and 40 days (Sun et al., 2021; Xing et al., 2022). However, Sun et al. 

(2021) did not observe this band for PVC. Debris of PE buried in soil for 32 years also exhibited this 

band at 1030 cm-1 (Otake et al., 1995). All these authors attributed this band to the formation of C-

O functions. Interestingly, this band was not observed for plastics submitted to photodegradation 

(Almond et al., 2020; Moldovan et al., 2012; Mylläri et al., 2015). Bands between 3200 and 3400 cm-1 

obtained for PE were consistent with the literature. Otake et al. (1995) (band at 3400 cm-1 ) related it 

to hydroperoxide groups, while Sun et al. (2021) (bands at 3435 and 3240 cm-1) attributed them to 

alcohol hydroxyl and phenolic hydroxyl groups. Here, the broadband from 3200 to 3500 cm-1 could 

result from the overlapping of all these bands. Several studies also observed the development of a 

band at 1715 cm- 1 (Gulmine et al., 2003; Jakubowicz and Enebro, 2012; Mylläri et al., 2015; Otake et 

al., 1995; Xing et al., 2022), which can be attributed to the development of carbonyl functions. Here, 

bands were observed in this area (1715-1750 cm-1). However, they were also observed on some 

spectra from coloured or flexible reference MPs and in all the PVC samples, while they did not appear 

on colourless and rigid standards (Fig. S 4, Annexe 4). These bands could therefore correspond to 

additives. Atek and Belhaneche-Bensemra (2005) showed that PVC additives are observed on FTIR 

spectra at ~1715-1730 cm-1. This wavenumber corresponds to esters, which many common additives 

are (Hahladakis et al., 2018). Hence, bands from 1700 to 1800 cm-1 could correspond to polymer 

alteration and additive. These bands were then no longer considered. Carbonyl functions are 

described from 1600 to 1850 cm-1 in the literature. Here, bands from 1600 and 1700 cm- 1 can be 
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attributed to carbonyl functions. They are not single bands but a large pattern from 1600 to 1700 

cm-1. They likely correspond to the overlap of carbonyl functions from several carbonyl compounds 

such as ketone, aldehyde, or carboxylic acid. However, Otake et al. (1995) and Xing et al. (2022) 

observed bands at 1640 and 1600 cm-1, respectively, that they associated with unconjugated C=C 

resulting from biodegradation processes. Therefore, our MPs spectra showed consistent similarities 

with MPs exposed to composting or burying in soil. However, our PVC spectra exhibited an 

additional band at 1030 cm-1, which was not observed for PVC exposed to the soil for 32 years (Otake 

et al., 1995) or after 60 days of composting (Sun et al., 2021). These results suggested that the studied 

MPs were strongly altered compared to literature data. 

Additionally, Carbonyl Index (CI) was calculated for the major polymers, namely PE, PP, PS, 

and PVC, for layers at 0-5 cm, 15-20 cm, and 30-35 cm (Figure 1.10). Because bands at 1700 and 

1800 cm-1 might result from additives, and since no specific band were identified for the 4 polymers 

in the carbonylation zone, CI was calculated using a wide range instead of a single band by adapting 

the integrative method from Almond et al. (2020). that consist of using all the bands present in the 

carbonylation area. For all the layers, CI varied from 0.29 to 1.41 ± 0.09 for PE, from -0.040 to 0.75 

± 0.09 for PP, from 0.10 to 1.18 ± 0.09 for PS and from 0.07 to 1.86 ± 0.09 for PVC. The CI variations 

can only be attributed to the variation of the intensity of a large massif, likely the overlap of different 

bands. Very little literature is available using the integrative method. Ter Halle et al. (2017) determined 

CI ranging from 0.13 to 0.74 for PE and PP debris (92% of PE) collected in the North Atlantic gyre 

(NAG). From an experimental study, Almond et al. (2020) calculated a CI of 0.44 for PE exposed to 

UVA for 28 days. By contrast, the range of CI determined for PP in our study corresponds to the CI 

determined by Almond et al. (2020) for PP exposed to UVA for 0 to 9 days. The present PP debris 

seemed therefore less altered than PE debris. No comparison is available for PS and PVC carbonyl 

index (Mylläri et al., 2015; Yousif et al., 2019). Finally, no CI data exists for composted plastic debris.  

The occurrence and diversity of the functional groups observed in the present study and the 

CI values suggest that the composting process could firmly control the alteration degree of our MPs 

samples. The ATR-FTIR spectra exhibited specific bands related to particular functions that can only 

be formed subsequently during the composting process. Plastic degradation seems then higher 

from composting process than from photooxidation occurring in open environments. Carbonyl 

indexes of MPs collected in the studied soil are around 2 times higher than that of Ter Halle et al. 

(2017) for MPs collected in the North Atlantic gyre. The variety of the functional groups is also higher 

in the present study. During the composting process, Xing et al. (2022) demonstrated the production 
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of ⋅OH free radicals through Fenton-like reactions promoted by the oxidation of Fe (II) by Fe-

oxidising bacteria. Bacterial activity produces a few micrometre holes onto MPs surface (Xing et al., 

2022), similar to the holes observed in Figure 1.7. These ⋅OH free radicals promote chain scission and 

oxidation of the polymers. This process is enhanced by high temperature, moisture, and aeration of 

the compost which stimulate the bacterial activity.  

 

Figure 1.10: Carbonyl Index according to the depth. Carbonyl index were calculated at 0-5 cm, 15-20 cm and 30-35 cm for 

PE (n=11, 14, 14), PP (n=19, 10, 9), PS (n=25, 9, 7) and PVC (n=29, 22, 21). Different letters indicate significant differences (p 

< 0.05) 

Evolutions of the CI for the 4 main polymers were plotted relative to the soil depth (Figure 

1.10). Carbonyl indexes of PE were significantly higher at 15-20 cm depth (p=0.002 between 0-5 and 

15-20 cm and p < 0.001 between 15-20 and 30-35 cm) but no significant differences were obtained 

between 0-5 and 30-35 cm (p = 0.823). Carbonyl indexes of PP were also significantly higher at 15-

PE

PS

a

a

b

a

b

a

a

a

b

Carbonyl indexCarbonyl index

Carbonyl index

0.0 0.2 0.4 0.6

0.0

Carbonyl index

0.5 1.0 1.5

PVC
0.3 0.6 0.9 1.2

0.25      0.50     0.75     1.00      1.25

0-5 cm

15-20 cm

30-35 cm

0-5 cm

15-20 cm

30-35 cm

0-5 cm

15-20 cm

30-35 cm

0-5 cm

15-20 cm

30-35 cm

PP

a

a

b



Chapitre 2 : Microplastiques : Caractérisation, distribution et état d’altération 

 

42 
 

20 cm depth (p = 0.012 between 0-5 and 15-20 cm and p = 0.006 between 15-20 and 30-35 cm) 

and no significant differences were determined between 0-5 and 30-35 cm (p = 0.334). By contrast, 

CI of PVC also present no significant differences between 0-5 and 30-35 cm (p = 0.846) but were 

significantly lower at 15-20 cm depth (p = 0.008 between 0-5 and 15-20 cm and p < 0.001 between 

15-20 and 30-35 cm). Finally, CI of PS were not significantly different between 0-5 to 15-20 cm (p = 

0.859) but significantly lower at 30-35 cm depth (p = 0.016 between 0-5 and 30-35 cm and p = 

0.034 between 15-20 and 30-35 cm).  

Evolutions in the CI with depth suggest that an additional alteration likely occurred after 

burial in the soil; which was expected after almost 30 years. Sullivan et al. (2019) and Otake et al. 

(1995) showed that PE and PP alteration is possible when buried in the soil. While Otake et al. (1995) 

observed no alteration for PS and PVC MPs after 30 years, our results suggest, nonetheless, that 

both underwent degradation in the soil. Very scarce information is available on the degradation of 

PS and PVC (Chamas et al., 2020), but Sullivan et al. (2019) also observed PVC degradation in sandy 

soil under moisture conditions. The high alteration produced by composting of the MPs has 

probably increased their sensitivity to further degradation. They could have undergone 

biodegradation by soil microorganisms. This biodegradation is controlled by the occurring bacterial 

strains (Janczak et al., 2020), which are affected by root exudates, depending on the plant species 

and the soil composition (Uren, 2000). In addition, root exudates are composed of organic acids and 

protons, which could also participate in the degradation of MPs. Finally, the root exudates, associated 

with the rhizosphere activity, modify significantly the physicochemical parameters next to the roots 

(e.g. pH, moisture) that can affect the hydrolysis or oxidative reaction rates and lead to an increase 

in the degradation of MPs in the rhizosphere. Hence, the rhizosphere may be highly involved in the 

plastic degradation in soils. Its depth varies according to vegetation and land uses. The studied soil 

has been a meadow of ray grass for 15 years. Ray-grass roots can reach 25 cm in depth (Li et al., 

2021). Microplastics within the rhizosphere may have been then preferentially exposed to soil 

microorganisms and, thus, subjected to biological processes (Janczak et al., 2020; Kumar et al., 2007; 

Mercier et al., 2017; Otake et al., 1995). By contrast, below 25 cm depth, all these processes are less 

important and may not be able to alter MPs. Finally, MPs from the uppermost 5 cm were expected 

to be more altered than at depth in response to UV exposure. Microplastics were then expected to 

show a decreasing degradation with depth.  

However, PE and PP present higher oxidation at 15-20 cm depth but no significant difference 

between the 0-5 and 30-35 cm depths (Figure 1.10). Thus, photooxidative degradation either did not 
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occur/is not substantial at the soil surface. Or, by contrast, PE and PP underwent a high degradation 

with oxidised surfaces, which increase their surface charge and then, their potential for vertical 

migration (Yan et al., 2020).  It would increase the average degradation condition of MPs in the lower 

soil layers and the number of particles, which is what is observed for PE MPs. An accumulation of 

films (mainly PE) and a higher degradation were observed at 15-20 cm. Runoff and wind erosion at 

the soil surface could also induce surface abrasion on MPs, leading to the loss of the alteration layer 

and an apparent lighter alteration degree. Microplastics made from PVC also present no significant 

difference between the 0-5 and 30-35 cm depths but a lower unexpected degradation at 15-20 cm. 

Finally, PS MPs degradation profile suggests that they did not undergo photo degradation at the 

soil surface and were only submitted to degradation in the rhizosphere.  

1.4 Environmental implications 

The present MPs originated from household wastes. They were crushed and subjected to 

composting process, promoting a high level of alteration. The SEM observations highlighted the 

surface embrittlement favourable to the release of nanoparticles and leading to an increase in the 

specific surface area (Figure 1.7). The MPs embrittlement and the ⋅OH free radicals action also 

promote the MPs oxidation and the subsequent formation of surface functional groups (Tourinho et 

al., 2019; Q. Wang et al., 2020; Xing et al., 2022), as well as their surface hydrophilicity, which promotes 

their mobility and vertical downward (Yan et al., 2020).  

This plastic-enriched compost was mixed to the soil where MPs likely underwent transfers 

through the soil where the 2-5 mm MPs remained in the cultivation depth. Although they were not 

quantified here, smaller particles are expected to be produced from degradation processes. Their 

abundance can be greater than that of > 2 mm MPs (Gui et al., 2021; Hu et al., 2022; Zhang and Liu, 

2018). Such smaller particles are prone to downward mobility (Zhang et al., 2022b) and could reach 

deeper soil layers. Besides, MPs migration in the soil may enhance the release of small MPs and even 

nanoplastics (NPs) by mechanical abrasion from the altered layer of MPs. Soil biota, especially 

earthworms, can also participate in the production of small MPs and NPs (Kwak and An, 2021). Hence, 

small MPs and NPs fate transfers should be further assessed.  

The quantified MPs represent only the tip of the iceberg. In this respect, Zhang and Liu 

(2018), showed that MPs > 1 mm represented only 5 % of the total MPs sampled in Chinese farmland 

soils and fibres accounted for 92 % of the total amount. Quantifying the remaining smaller MPs and 

fibres is, therefore, crucial. The MPs degradation involves also the release of additives, especially 
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PVC (Scalenghe, 2018; Sullivan et al., 2019; Sun et al., 2021). The prevalence of degraded PVC, here, 

raises the question of the contamination by additives in this soil with all the known negative effects 

it generates.  

The potential impacts of MPs are then shape-, size-, concentration- and polymer-dependent 

(Lozano et al., 2021), which reinforce the need to characterise the MPs contamination as a whole and 

the need for further research in the present soil.  

1.5 Conclusion 

In 1990, to counter the increasing amount of incinerated or landfilled wastes, HW composting 

was promoted to use as organic fertiliser. No pre-sorting was performed, leading to an abundance 

of plastics. Those plastics first underwent mechanical abrasion from crushing, leading to the 

formation of microplastics. Investigations on their distribution in the soil suggested vertical transfer, 

which is likely controlled by fieldwork, soil uses, and soil biota. Microplastics from 2-5 mm were not 

transferred below the cultivation depth. However, a more significant occurrence of smaller particles 

is expected, which could present a higher ability to transfer deeper in soils, which requires further 

research. Polyvinyl chloride and PE were the most abundant polymers in mass and particle numbers. 

They are followed by PP and PS. All together accounted for 90% of the total identified polymers. 

Their composting promoted their oxidation and subsequent fragmentation into smaller particles. 

The oxidation involved the formation of oxygenated surface functions which have potentially 

increased their surface reactivity regarding the environment components and pollutants. The burial 

of MPs resulting from the soil tilling for 30 years also participated in their degradation to a lesser 

degree. Hence, fertilising the soil with this compost promoted the input of highly degraded MPs, 

which could be even more harmful to soil biota, and announced the fragmentation and addition of 

smaller particles to the soil.  

This study also reinforced the general claim about the difficulty of comparing different 

studies because of the lack of standardisation in methods, data treatment, or unit systems. It also 

showed the necessity to consider both the particle number and masses to characterize the MPs 

contamination in the environment. Their shape, size, polymer type, and density would determine 

their fate in the environment in terms of mobility, ageing, and environmental impacts.  



 

 
 

2 Chapitre 3 :  

Du micro- aux nanoplastiques : première évidence 

Le chapitre précédent a montré la présence de microplastiques fortement 

altérés dans le sol. Cette forte altération, héritée majoritairement du procédé 

de compostage, est susceptible d’avoir libéré dans le sol des quantités 

importantes de nanoplastiques. Besseling et al., (2014) ont estimé que la 

concentration de nanoplastiques (particules <100 nm issues de la 

dégradation des déchets plastiques) pourrait être 1014 fois plus élevée que 

celle actuellement mesurée pour les microplastiques. Une moyenne de 251 

MPs kg-1 de sol a été déterminée dans ce sol. D'après l'estimation de 

Besseling et al., (2014), un maximum de 2,5.1016 nanoplastiques kg-1 de sol 

pourraient ainsi être produits dans ce sol agricole. Se pose alors la question 

de savoir si des nanoplastiques sont réellement présents. Jusqu’alors, ils n’ont 
été mis en évidence que dans des eaux, des sables et de la neige (Davranche 

et al., 2020; Materić et al., 2022b, 2020; Ter Halle et al., 2017). Cependant, le 

sol est une matrice bien plus hétérogène, puisque composée de solides 

organiques et minéraux subissant des écoulements, et dont le 

fonctionnement est en partie contrôlé par des processus biologiques, eux-

mêmes très complexes. En dehors de cette complexité, un des verrous 

majeurs à la détection des nanoplastiques dans les sols est la composition 

carbonée des polymères noyés dans une matrice elle-même organique. De 

ce fait, discriminer les nanoplastiques des colloïdes organiques dans les sols 

constitue un véritable challenge analytique auquel nous avons tenté de 

répondre dans ce chapitre.  

Ce chapitre correspond à un article publié en 2021 dans Chemosphere, intitulé 

« Nanoplastic occurrence in a soil amended with plastic debris » Aurélie Wahl, 

Corentin Le Juge, Mélanie Davranche, Hind El Hadri, Bruno Grassl, Stéphanie 

Reynaud & Julien Gigault.  



Chapitre 3 : Du micro- aux nanoplastiques : première évidence 

46 
 

Nota bene : cet article a été la première étude réalisée durant cette thèse de doctorat. Nos connaissances sur 

l’historique du site, ainsi que nos réflexions et conclusions ont pu, entre temps, évoluer. 

.  

Nanoplastic occurrence in a soil amended with 

plastic debris 

Aurélie Wahl1, Corentin Le Juge1, Mélanie Davranche1, Hind El Hadri2, Bruno Grassl2, 

Stéphanie Reynaud2, Julien Gigault1* 

 

1 CNRS/ Univ. Rennes, Geosciences Rennes, UMR 6118, F35000 Rennes, France. 

2 CNRS/ Univ Pau & Pays Adour/ E2S UPPA, Institut des sciences analytiques et de physicochimie 

pour l'environnement et les matériaux, UMR 5254, 64000, Pau, France 

* Corresponding author (e-mail: julien.gigault@univ-rennes1.fr) 

 

Résumé : 

Bien que beaucoup études s’intéressent à l'impact potentiel des nanoplastiques, la preuve 

de leur présence dans l’environnement n'a été montrée que dans peu d’environnements (i.e océans, 

sables, neige). Dans cette étude, une stratégie analytique innovante a été développée permettant 

de démontrer la présence de nanoplastiques dans le sol. Compte tenu de la quantité de matière 

organique dans le sol, la discrimination et l'identification des nanoplastiques sont difficiles. Pour 

contourner l'impact de la matière organique, des analyses de fractionnement de la taille ont été 

couplées à des analyses moléculaires. Les nanoplastiques détectés présentent une taille variant de 

20 à 150 nm et couvrent trois des familles de plastiques les plus courantes : le polyéthylène (PE), le 

polystyrène (PS) et le chlorure de polyvinyle (PVC). De plus, en fournissant une méthode 

d'extraction/analyse innovante et simple, cette étude ouvre la voie à d'autres études, notamment en 

ce qui concerne le devenir et les impacts environnementaux des nanoplastiques. 
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Abstract: 

 While several studies have investigated the potential impact of nanoplastics, proof of their 

occurrence in our global environment has not yet been demonstrated. In the present work, by 

developing an innovative analytical strategy, the presence of nanoplastics in soil was identified for 

the first time. Our results demonstrate the presence of nanoplastics with a size ranging from 20 to 

150 nm and covering three of the most common plastic families: polyethylene, polystyrene and 

polyvinyl chloride. Given the amount of organic matter in the soil matrix, the discrimination and 

identification of large nanoplastic aggregates are challenging. However, we provided an innovative 

methodology to circumvent the organic matter impact on nanoplastic detection by coupling size 

fractionation to molecular analysis of plastics. While photodegradation has been considered the 

principal formation pathway of nanoplastics in the environment, this study provides evidence, for 

the first time, that plastic degradation and nanoplastic production can, however, occur in the soil 

matrix. Moreover, by providing an innovative and simple extraction/analysis method, this study 

paves the way to further studies, notably regarding nanoplastic environmental fate and impacts. 

 

Key Words: Nanoplastics, soil, municipal wastes, Py-GCMS, AF4 
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2.1 Introduction 

Despite a consensus that plastic debris will accumulate in the environment, its presence has 

drastically increased, reaching almost 360 million tons in 2018 (PlasticsEurope, 2019). Plastic pollution 

is now considered one of the main environmental challenges and represents an emerging threat for 

all living species, especially due to the chemical species (additives and other adsorbed elements) 

that are associated with plastics (Alimi et al., 2018; Davranche et al., 2019; Shen et al., 2019; Velzeboer 

et al., 2014). Leading governments have even classified plastic pollution as a critical problem 

comparable to climate change (Programme, 2016). 

 In marine systems, despite knowledge gaps regarding the occurrence and fate of 

microplastics, the recent discovery of nanoplastics (Ter Halle et al., 2017) has opened the door to 

new considerations in terms of their properties and environmental fate and behavior. Nanoplastics 

are defined as plastic particles with sizes covering the colloidal range (1 nm to 1 µm) and with a  

Brownian motion in aqueous system (Gigault et al., 2018). By contrast, compared to marine systems, 

terrestrial systems are largely ignored, as noted by Rillig (2012). 

However, plastic-based materials such as plastic mulches and polytunnels are widely used to 

increase agricultural production efficiency or life duration (Gao et al., 2019; Liu et al., 2018; Steinmetz 

et al., 2016). Sewage sludge products also contribute to the incorporation of microplastics into soils 

(Corradini et al., 2019; Habib et al., 1998). Both inputs, together with many others (Hurley and 

Nizzetto, 2018), such as landfills (He et al., 2019), lead to the accumulation of plastics in soils, which 

could represent an even larger pollution pool than that in the oceans (Horton et al., 2017). Once 

plastic debris is present in soil, it mixes and reacts with soil organic matter (OM) and minerals and 

may persist for up to a few hundred years (Bläsing and Amelung, 2018). The prolonged residence 

time of plastics in soil could lead to the formation of micro- and nanodebris. The formation of such 

debris represents a severe challenge for environmental protection, especially for long-term farming 

based on plastics utilization (Steinmetz et al., 2016). Some recent studies have started investigating 

nanoplastic impacts on soil biota (Awet et al., 2018; Zhu et al., 2018), their interactions with 

contaminants (Davranche et al., 2019; Velzeboer et al., 2014) and their transport through model soils 

(Hu et al., 2020; Pradel et al., 2020). However, to the best of our knowledge, evidence of nanoplastics 

in a natural soil environment has never been demonstrated. This lack is clearly due to the need for 

appropriate analytical methodologies for the identification of nanoplastics in the complex and 

heterogeneous soil matrix (Pinto da Costa et al., 2019). The size, shape, concentration (at the trace 
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level) and carbon composition of nanoplastics make their identification and quantification highly 

challenging, especially due to the amount of natural OM, which is also composed of carbon and 

covers the entire colloidal size range. 

Due to their small size and high surface reactivity, nanoplastics could exert a direct and 

indirect effect on soil ecosystems, including groundwaters. They could indirectly influence the soil 

physicochemical properties, whereas direct effects were already reported on soil microorganisms 

and fauna communities (Awet et al., 2018; Zhu et al., 2018). Since soils and groundwaters are major 

human resources, evaluating the occurrence, fate and impact of nanoplastics in soils is crucial and 

is a main political and governmental priority, leading to legislation such as the European Commission 

directive on plastics on soil regulation. 

Regarding the difficulties to extract and detect nanoplastics in a soil matrix, our objective is 

not to realize an exhaustive study of nanoplastic presence in various kind of soils, but to demonstrate 

that nanoplastics are present and can be produced directly in the soil matrix. The challenge was here 

to find a soil sufficiently contaminated by plastics and for enough years to allow the potential 

production of nanoplastics. For this purpose, we chosen to work on a soil contaminated by plastic 

debris through several municipal waste amendments performed around fifteen to thirty years ago. 

Nanoplastics were extracted using a water extraction procedure and subsequently identified by an 

innovative high-resolution analytical method combining size fractionation and molecular analysis.  
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2.2 Methods 

 Soil sampling and geochemical analysis.  

The soil samples are agricultural soils collected in central France in February 2018. They 

correspond to the upper most horizon (0 to 10 cm, organo-mineral (Ah) horizon) of a well-drained 

cambisol (WRB classification), enriched in pebbles and developed from alluvial deposits. The 

contaminated soil received two household wastes amendments mostly composed of plastics around 

thirty and fifteen years ago. The wastes were crushed and mixed with organic compost that was 

spread on the soil. The field was regularly tilled and used as a meadow for the last ten years. Plastic 

debris is thus clearly visible on and in the soil horizons from the surface to 40 cm depth. Plastic 

crushing has probably promoted the plastics degradation in the soil (Ng et al., 2018). Regarding the 

contamination origin, treatment and dates, this soil is therefore the ideal target for studying the 

potential nanoplastic production in a soil matrix.  

A soil control was sampled from a non-amended plot close to the contaminated plot. The 

same extraction protocol and characterization methods were used for the amended and control soil 

samples. Soil samples were dried in ambient air, sieved at 2 mm and stored in ambient air in the 

dark. To ensure no plastic pollution, both soils were similarly stored and treated. The geochemical 

composition of both soil samples is summarized in Annexe 5. Geochemical analyses were performed 

at the “Service d’Analyse des Roches et des Minéraux” (SARM). The major element concentrations 
were determined by inductively coupled plasma-atomic emission spectrometry (ICP-AES, Thermo 

ICap 6500). Trace element concentrations were determined by ICP-mass spectrometry (Thermo 

Elemental X7). The samples were digested by alkaline fusion using lithium metaborate (LiBO2) as a 

fusion flux.  

 Nanoplastic water extraction experiments.  

To extract nanoparticles from the soil samples, soil-water extraction was performed. 

Ultrapure water was added to soil at a soil/water ratio of 1:4 (200 g/800 g) and stirred at 300 r min- 1 

for 72 h without any pH adjustment. Soil solutions were sampled over time. After pH and conductivity 

measurements, each sample was filtered to 0.8 µm (Sartorius filters). Total organic carbon (TOC) was 

determined using a TOC analyzer (Shimadzu TOC-V CSH). The accuracy of the TOC measurements 

was estimated at ± 5% for all samples using a standard solution of potassium hydrogen phthalate. 

The extraction experiments were performed in duplicate.  
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  Nanoplastics identification and characterization.  

Water-extract filtrates were fractionated by asymmetric flow-field flow fractionation coupled 

to UV spectroscopy and static light scattering (AF4-UV-SLS, Wyatt Technology, Germany, and 

Agilent Technologies, France). The AF4 channel thickness was fixed by a 250-μm Mylar film. The 
channel had a length of 26.5 cm and a width that narrowed from 2.1 to 0.6 cm. The accumulation 

wall was defined by a 10-kDa PES membrane purchased from Wyatt Technology. The method used 

was described by Gigault et al. (2017). The detailed parameters are presented in the Annexe 6. Three 

hundred microliters of each sample were injected into the AF4 instrument. The sizes (gyration radius, 

Rg) obtained from SLS were determined by the first-order Berry model using ASTRA-6 software. The 

AF4 instrument was calibrated (Annexe 7) using polystyrene spherical models (PSL, NIST traceable 

standard) to convert the elution time for a sphere with the equivalent hydrodynamic diameter (dzH). 

Both the AF4 extracts and < 0.8 µm water extract fractions were analyzed by pyrolysis (PY-3030D - 

Frontier Lab, Japan) coupled to gas chromatography and mass spectrometry (Py-GCMS). For this 

experiment, 40 L of sample was introduced into an analysis cup and placed on a heating table at 

40°C until complete evaporation of the solvent. This step was repeated one time to concentrate the 

samples before injection. The method followed for Py-GC/MS was described by Dehaut et al. (2016), 

and the corresponding settings are detailed in the Annexe 6. A blank control was performed to 

ensure that none of the instruments or materials contaminated the samples. 

2.3 Results and Discussion 

  Extraction and aggregation of the nanoparticle fraction.  

During soil-water extraction, pH, conductivity and TOC were monitored in the <0.8 µm 

fraction of the soil water-extracts (Figure 2.1). For the contaminated soil (Figure 2.1. I), in the first 6 h, 

TOC increased from 24 to 30 mg L-1 and then decreased to reach a pseudo equilibrium from 24 h 

with an average concentration of 23.7 ± 1.8 mg L-1. The pH remained stable (7.35 ± 0.2), while the 

conductivity continuously increased along the experiment, from 59.0 to 325.7 µS cm-1. The TOC 

variations could be explained by an aggregation. Aggregates were formed with the running time 

experiments and were removed by the filtration at 0.8 µm, leading to the TOC decrease. This 

hypothesis is also supported by the conductivity increase, which could be responsible of the colloids 

material aggregation. By contrast, the TOC, pH and conductivity of the control soil all increased 

along the experiment (Figure 2.1. II) but with values much lower than for the contaminated soil. The 
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control soil did not reach equilibrium during the experiment. Moreover, the control soil has lower 

concentrations of CaO and CO2 total than the contaminated soil (Annexe 5).  The contaminated soil 

is thus enriched in carbonates as compared to the control sample. Such carbonates are dissolved 

during the water-extraction which buffer the pH and involve the conductivity increase. This 

carbonates enrichment could be the result of agricultural practices such as liming but also of the 

presence of weathered plastics debris. Hahladakis et al. (2018) showed that plastics can have 

carbonate-based fillers representing until 50% of the total plastic weight. 

 

Figure 2.1: Evolution of TOC, pH, and conductivity with extraction time. I: contaminated soil, II: soil control. The error bars 

correspond to the standard deviation calculated from duplicates. 

To verify such hypothesis and better understand the behaviors in presence, the soil water 

extracts were characterized by AF4-UV-SLS. Regarding the TOC evolution, only 3 samples were 

collected and analyzed at 3 extraction times (6 h, 24 h and 72 h). Figure 2.2 presents the AF4-UV-

SLS analysis results at different sampling times for the <0.8 µm solutions. According to the UV results, 

3 populations (void time, A and B) were identified for all extraction times (Figure 2.2. I). The void 

time population from 0 to 2.5 min corresponds to small particles (0 to 5 nm) that are generally not 

colloidal (Chevalier et al., 2018) and correspond to low-molecular-weight OM. They were not 

considered in the present study. Two colloidal populations were identified: A from 7 to 12 min and 

B from 12 to 19 min, which correspond to hydrodynamic sizes (dZH) of 20 to 150 nm and 150 nm to 

500 nm, respectively (Annexe 7). The variation in Rg (gyration radius), obtained by SLS, provides 

information on the particle size. From 6 h to 24 h, while Rg did not vary for A, Rg increased from 200 

to 600 nm for B and finally decreased at 72 h to reach 200 nm, the initial value (Figure 2.2. II). Such 

Rg variations indicate particle aggregation (Frimmel et al., 2007). To characterize the nature of the 

particle aggregation, Rg was combined with the hydrodynamic radius (rH – obtained from AF4 elution 

time, eq. (1)) to determine the shape factor S (i.e., Rg/rH). While S = 0.778 corresponds to hard 
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spherical particles, a deviation to 1 indicates the presence of inhomogeneities on the sphere structure 

(Brewer and Striegel, 2011). Here, S >> 1 indicates the formation of polymorphic aggregates. Our 

results therefore show the formation of large and polymorphic aggregates. This aggregation process 

can be confirmed by the UV signal evolution with time. From 6 to 72 h, the UV signal of A decreased, 

while it increased for B, indicating the aggregation and transfer of the A population to B. Moreover, 

from 6 to 72 h, the maximum of the peaks in the B population is shifted to the right, which means 

that the particles size increased. In addition, from 6 to 72h, the total UV signal decreased for the 

same elution time interval (7 to 20 min). The total area of the peaks was 367 at 6 h, 314 at 24 h and 

213 at 72 h which correspond to the TOC decrease and particles loss. Thus, after 24 h, large 

aggregates with sizes > 0.8 µm were formed, and the remaining particles in the <0.8 µm fraction 

were smaller, as confirmed by the Rg decrease.  

 

Figure 2.2: Fractograms (UV trace at 254 nm) of the soil water extracts at 6 h, 24 h and 72 h from the contaminated soil 

with respect to elution time. II: Evolution of the gyration radius (Rg) with the elution time for the 3 soil water extracts. 
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 Are extracted nanoparticles, nanoplastics?  

To discriminate the presence of anthropogenic nanoparticles, populations A and B identified 

by AF4 were collected and further analyzed by Py-GCMS. Analysis by Py-GCMS of different plastic 

materials provides specific molecular markers, which are reported in commercial databases (Tsuge, 

Ohtani, et Watanabe 2011; Annexe 8). Figure 2.3 presents the pyrograms obtained at different 

extraction times for A only.  

 

Figure 2.3 : Pyrograms of the 3 soil-water extracts at 6, 24 and 72 h. Numbers correspond to specific markers of plastic: 1: 

toluene, 2: styrene, 3: 1-decene, 4: a-methyl styrene, 5: 1-undecene, 6: 1-dodecene, 7: naphthalene, 8: 1-tridecene, 9: 

naphthalene 1-methyl, 10: 1-tetradecene, 11: 1-pentadecene. II, III and IV: Ion chromatograms at 24 h for m/z=128 and 

142, m/z=104 and 118, and m/z=55 and 57, respectively. Finally, the box in the top right corner in IV details the triplet n-

alkadiene *, n-alkene ° and n-alkane +.  

The most abundant signal was obtained at 24 h (no signal at 72 h). At 6 h and 24 h, the 

global pyrograms present a series of multiple peaks at constant time intervals that are characteristic 

of polyethylene (PE) (Tsuge et al., 2011). By extracting the appropriate ion masses (m/z, Annexe 8), 

specific plastic molecular markers were identified at particular retention times (tR), as follows: 

- Naphthalene (m/z 128) at tR=11.3 min and naphthalene-1-methyl (m/z 142) at tR=12.3 min 

are characteristic of polyvinyl chloride (PVC; Figure 2.3. II) 

- Styrene monomer (m/z 104) at tR=8.5 min and toluene (tR=7 min) are markers of polystyrene 

(PS; Figure 2.3. III). 
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- Finally, as previously described, the pyrogram (Figure 2.3. IV) shows the presence of PE with 

a series of alkenes: 1-decene (C10), 1-undecene (C11), 1-dodecene (C12), 1-tridecene (C13), 1-

tetradecene (C14) and 1-pentadecene (C15). 

Moreover, as demonstrated by Ter Halle et al. (2017), the presence of the triplet n-alkadiene, n-

alkene and n-alkane with a bimodal distribution indicates a typical molecular formation pathway of 

PE during pyrolysis, rather than OM (Figure 2.3. IV). Considering the Py-GCMS results and by 

comparison with the control soil, nanoplastics are effectively present in the amended soil. Indeed, 

for the control soil, 24 h of extraction time also allowed the most important signals to be obtained, 

but these signals had typical markers that are characteristic of natural organic matter (Annexe 9). 

No specific markers of plastics were determined in the control soil water extracts at any time. 

For the contaminated soil, a first approximation gives a size ranging from 20 to 150 nm (A 

population) with heterogeneous shapes. Surprisingly, no signal was obtained for B despite the 

aggregation suggested by the AF4 results and TOC evolution. Different hypotheses could be made: 

(i) the nanoparticles identified in A aggregated to form micrometric particles that were transferred 

to B while the nanoplastics remained stable; or (ii) OM became predominant in B and interfered with 

the pyrolysis signal. Nanoplastics could be stabilized by their bindings with organic macromolecules 

or present a different aggregation behavior. However, the comparison of the water extracts with 

and without AF4 analysis and fraction collection (Figure 2.4) showed that the pyrolysis signals were 

enhanced after size fractionation despite sample dilution. 
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Figure 2.4: Comparison between bulk solutions and solutions fractionated by AF4. I: 6 h, II: 24 h. 

Therefore, AF4 can be used as a purification technique to remove organic and dissolved 

species that may interfere with detection. The amplification of the Py-GCMS signal of plastics after 

AF4 purification demonstrates that OM mitigates the detection of plastics. A higher proportion of 

OM than plastics could hide the plastic signature in the Py-GCMS results for the B population. This 

assumption explains the higher pyrolysis signal at 24 h than at 6 h and the plastic disappearance at 

72 h. To summarize, in the first 6 h, OM was quickly released and aggregated after 24 h. In both 

cases, OM was present in a higher proportion than plastics and interfered with the plastic pyrolysis 

signal until plastic detection became impossible at 72 h. By contrast, at 24 h, OM had just begun to 

aggregate, and its proportion was less than that of nanoplastics, enhancing the plastic PY-GCMS 

signal. 

Finally, despite the increase in detection sensitivity achieved using A4F or other colloidal 

purification techniques (ultracentrifugation and ultrafiltration), it is still challenging to attribute 

specific markers to nanoplastics or OM. An interesting way to discriminate the OM contribution from 

that of plastics is the toluene-to-styrene ratio (Tol/Sty). Styrene and toluene are also produced during 

the pyrolysis of OM (Fabbri et al., 1998). Tol/Sty ranges from 4 to 5 for substrates of OM origin, in 



Chapitre 3 : Du micro- aux nanoplastiques : première évidence 

57 
 

contrast to values of 0.001 to 1 for polystyrene plastics (Fabbri et al., 1998; Watteau et al., 2018b). This 

difference in ratios was confirmed by analyzing polystyrene nanoplastics and humic acid standards 

(Dignac et al., 2005). Tol/Sty did not exceed 0.03 for the polystyrene standards, while 6.3 was 

obtained for the humic acids. In the soil-water extracts, for A, Tol/Sty was 2.8. Recently, Watteau et 

al. (2018) compared the Tol/Sty values of leachates from a soil amended with household wastes. For 

the 0-2 m fraction, potentially containing nanoplastics, Tol/Sty was approximately 3 to 5 for their 

nonamended soil sample (Watteau et al., 2018b). Despite this difference in range from typical values, 

the authors claimed no plastic occurrence since Tol/Sty was over 1. However, the confidence of the 

nanoplastics detection in our samples is based on (i) the coherent polystyrene detection associated 

with PE and PVC nanoplastics identification and (ii) the contribution of OM to plastics markers at the 

nanoscale (i.e., high specific surface area). Note that in the literature, Tol/Sty ratios were determined 

from microplastic debris with sizes generally >500 m. Nevertheless, plastic debris (micro- and 

millimetric) is generally coated by biofilms and OM with a thickness less than 0.4 m (Besseling et 

al., 2017). Therefore, the mass proportion of OM on large debris is insignificant. Nanoplastics (like 

other nanoparticles) are also associated with OM (surface sorption, heteroaggregate formation, 

surfactant-type associations, etc.) (Hotze et al., 2010). However, regarding the high specific surface 

area and similar size of OM and nanoplastics, the OM mass contribution to core materials (i.e., 

plastics) is substantially larger (Delay et al. 2011). Indeed, by decreasing the size from 200 m to 200 

nm, the OM volume on plastic increases by more than 4 000 times (Annexe 10). This OM distribution 

on nanoplastics leads to different Tol/Sty values from those of large microplastics. 

To summarize, in our experiment, nanoplastics are released into the soil solution 

concomitantly with OM, which controls the stability and aggregation pathways of nanoplastics 

(Hotze et al., 2010). OM-nanoplastics associations are thus a key factor in their detection in complex 

environmental matrices. This study demonstrated the mandatory use of AF4 or other size-separation 

techniques for proper detection. The development of an analytical strategy based on Py-GCMS is 

therefore needed (pyrolysis temperature optimization, ramp program, etc.). Preliminary sample 

treatment (UV or H2O2) to separate nanoplastics from OM is also of major concern in such analytical 

strategies. Finally, this study also raises the question of plastics impacts on soil chemical properties. 

The occurrence of plastic debris seems indeed to involve different geochemical behaviors of both 

studied soils. 
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2.4 Environmental implications  

In addition to the first proof of nanoplastic presence in a soil contaminated by plastic debris, 

this study demonstrates that such debris is formed from larger pieces of plastic directly in the soil 

matrix. While the main degradation pathways of plastics in ocean and surface waters are mechanical 

abrasion and photo-thermo-oxidative degradation (Andrady, 2015), these mechanisms only occur in 

the first centimeters of the soil. Unfortunately, experimental data on plastic degradation in soils are 

limited and rather scattered, as is knowledge of the parameters that control these degradation 

processes (Scalenghe, 2018). To elucidate this uncertainty concerning nanoplastic formation 

pathways, the degradation of carrier plastic bags in soil, open-air and marine environments was 

recently compared over a 3-year period (Napper and Thompson, 2019). After 3 years, plastic bags 

were still functional after exposure to soil and marine environments but had degraded into 

microplastics under open-air conditions. Therefore, degradation is slower in soil and marine 

environments than under open-air conditions. Our results suggest that in a 30-year time frame, 

plastic degradation in soil occurs to produce nanoplastics, which is similar to the degradation time 

observed in oceanic systems. This degradation pathway in soil thus suggests the implication of 

mechanisms other than photo-thermo-oxidative processes. Scalenghe (2018) reported that plastics 

degradation in soil could be enhanced by microorganisms.  

Nanoplastics production in soil also raises the question of their environmental fate and their 

final impact on living organisms. The nanoscale of nanoplastics allows them to pass through the cell 

membranes (Bouwmeester et al., 2015). As soils support our food sources, there is an urgent need 

to investigate the fate of nanoplastics: Are they taken up by plants? Do they accumulate in the food 

chain? Are they transferred to surface and groundwater? Their ability to cotransport contaminants 

(Davranche et al., 2019; Velzeboer et al., 2014) as well as to release additives in the environment 

(Shen et al., 2019) could also impact water quality. These issues represent considerable societal and 

economic impacts that need to be urgently characterized to better anticipate them. 

To conclude, it is important to note that the aim of the present study was not to provide an 

exhaustive study of the nanoplastic occurrence in various soil families and pedo-climatic conditions. 

Regarding that no study has already provided evidence of the potential nanoplastic production and 

presence in natural soil under environmental conditions, we chose to study a soil sample 

contaminated in plastics during a sufficient timeframe to be able to prove that nanoplastics can be 

produced directly in a soil matrix. For this, we developed an innovative and single 
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extraction/analytical procedure allowing to detect nanoplastics even with a high amount of OM. 

Moreover, the present results suggest that nanoplastic production in soil seems to be rather slow, 

30 years maximum, since photo-degradation is only limited to the first cm of the uppermost soil 

horizon.  



 

 
 

3 Chapitre 4 :  

Comportement et distribution des nanoplastiques 

 

Précédemment, il a été montré que les processus de compostage induisent 

une forte dégradation des MPs, et notamment de leur surface. Cette 

altération de la couche de surface se traduit par des ruptures des chaines de 

polymères et par la formation de fractures, qui résultent finalement en la 

libération de micro- et nanoparticules dans le milieu.  

Une méthode d’extraction/détection de NPs dans une solution de sol a 
ensuite été développée. Elle a permis de mettre en évidence la présence de 

NPs dans la couche organique de surface d’un sol amendé en compost 

enrichi en débris plastiques. Il est maintenant important de savoir si ces NPs 

sont présents dans tout le profil de sol ou uniquement dans les 35 premiers 

cm correspondant à la profondeur de labour, comme cela a été démontré 

pour les microplastiques. Ces informations constituent une première étape 

indispensable pour évaluer la mobilité et le potentiel de transfert des NPs 

dans le réseau hydrographique sous-jacent ou de surface.  

L’extraction des NPs a ainsi été réalisée à plusieurs profondeurs dans le profil 
de sol. L’identification des nanoplastiques s’est basée sur la nouvelle 
méthode de détermination récemment publiée par Blancho et al. (2021b) afin 

de s’affranchir du fractionnement par A4F. Cette dernière technique requiert 

des conditions de fractionnement propres à chaque colloïde considéré. Les 

colloïdes naturels des sols évoluant avec la profondeur, il aurait été 

nécessaire d’adapter les conditions en fonction de la composition des 
couches de sol étudiées. La nouvelle méthode va permettre également de 

déterminer si l’absence de PP lors de la première étude résulte d’une 
limitation analytique ou non. 

Ce chapitre correspond à un article en préparation, intitulé « First insights on 

nanoplastic mobility in soil », Aurélie Wahl, Mélanie Davranche, Imane Khatib, 

Caroline Guilmette & Julien Gigault. 
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First insights on nanoplastic mobility in soil 
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Résumé :  

Ce travail vise à documenter les voies de transport des nanoplastiques dans un sol contaminé 

en échantillonnant et en explorant la distribution verticale de leur occurrence. Bien que la présence 

de nanoplastiques dans les sols soit maintenant admise, les voies de transport et d'accumulation du 

sol vers les eaux souterraines sont encore inconnues dans l'environnement in-situ. Il est maintenant 

bien reconnu que la taille des particules est la clé du contrôle de leur transport à travers les milieux 

poreux. Le sol contaminé est une parcelle agricole amendée en compost de déchets ménagers 

enrichi en débris plastiques. Nous avons extrait les colloïdes du sol contaminé à différentes 

profondeurs. Après filtration à 0.8 µm, nous nous sommes concentrés sur la caractérisation de la 

phase colloïdale restante. La présence des plastiques a été caractérisée à l'aide de la pyrolyse-

chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse d’après la méthode de 
détection développée par Blancho et al. (2021b). Alors que la présence de matière organique est 

contrastée entre ces différentes profondeurs, le polystyrène (PS) et le polypropylène (PP) ont été 

identifiés dans toutes les couches de sol analysées, même à la plus grande profondeur où aucun 

microplastique n'a été détecté. L'implication de la matière organique dans la stabilisation des 

nanoplastiques (NPs) dans la fraction colloïdale de la solution du sol est suggérée. Contrairement 

aux microplastiques, ces résultats ont démontré que les NPs sont mobiles dans le sol. Une telle 

mobilité pourrait potentiellement contribuer à leur présence dans le système marin par le biais du 

transport des eaux souterraines et des eaux douces. 
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Abstract: 

 This work aims to document the transport pathways of nanoplastics in real contaminated 

soil by sampling and exploring the vertical distribution of their presence. While the presence of 

nanoplastics in soils is now accepted, the transport and accumulation pathways from soil to 

groundwater are still unknown in the real environment. It is now well recognised that particle size is 

the key to controlling their transport through porous media. The contaminated soil is an agricultural 

field amended with household waste compost-enriched in plastic debris. We extracted colloidal 

material from the contaminated soil at different depths. After filtration at 0.8 µm, we focused on the 

characterisation of the remaining colloidal phase. The presence of plastics was characterised using 

Pyrolysis-Gas Chromatography coupled with mass spectrometry according to the detection method 

developed by Blancho et al. (2021b). While the presence of organic matter is contrasted between 

these different depths, polystyrene (PS) and polypropylene (PP) were identified in all soil layers, even 

at the deepest depth where no microplastic (MPs) were detected. The involvement of OM in the 

stabilisation of NPs in the colloidal fraction of the soil solution is suggested. In contrast to 

microplastics, these results showed that NPs are mobile in soil. Such mobility could potentially 

contribute to their presence in the marine system through groundwater and freshwater transport. 
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3.1 Introduction 

Microplastic occurrence in agricultural soils is now widely documented, but that of 

nanoplastics (NPs) is very recent (Wahl et al., 2021). Detecting NPs under environmental conditions, 

particularly in soil, stays a real challenge. As nanosized particles, extraction/identification 

methodologies used for microplastics cannot be applied to NPs (Jakubowicz et al., 2021; Nguyen et 

al., 2019). Moreover, NPs are carbon-based, and soil contains large organic matter (OM) 

concentrations. Nanoplastics can (homo- or hetero-) aggregate with the soil organic and inorganic 

particles, challenging their extraction and identification from the soil matrices. Nevertheless, by 

developing a method based on the combination of size fractionation by asymmetric flow-field flow 

fractionation (AF4) and polymer detection by Py-GCMS, Wahl, et al. (2021) succeeded in 

demonstrating the presence of polystyrene (PS), polyvinyl chloride (PVC) and polyethylene (PE) NPs 

in a water-extract of a soil amended with household waste compost-enriched in plastic debris. This 

first method, while efficient, is however time–consuming and the use of the AF4 requires technicity 

which prevents its routine use. Furthermore, the heterogeneity of natural colloids from surface to 

depth would require specific fractionation conditions for each type of colloid. Blancho et al., 2021b, 

from experimental samples mixing NPs representative of those encountered in the environment 

(similar size, shape, and charge, Blancho et al., 2021a) and OM from various sources, proposed a 

simplified alternative for the determination of polypropylene (PP) NPs. They demonstrated that with 

any previous size-fractionation step, it is possible to identify PP NPs in an organic matrix by using 

specific PP markers (C9, C1,2, and C15) not produced by OM pyrolysis.  

Moreover, while Wahl et al. (2021) demonstrated the occurrence of NPs, their study was 

restricted to the uppermost layer of the soil (0-5 cm). But, to constrain the impact and the risk posed 

by the presence of NPs in the soil, it is essential to evaluate their potential mobility in the soil porosity. 

Are NPs trapped in the first organic soil layer? Are they transported by vertical water flow to reach 

the deepest horizons? This mobility concerns their transportation and their ability to reach the 

various environmental compartments, whether they are biotic or abiotic. For their transportation, 

several elements were provided by Pradel et al. (2020). A sand-column experiment demonstrated 

that NPs transport in the soil porosity does not depend on the NPs amount and size but more on 

their shape. They displayed that standard spherical NPs are less retained in the soil porosity than 

heterogeneous–shaped NPs produced by milling polymer pellets.  Liu et al. (2019) also showed that 

the NPs mobility is controlled by their hydrophobicity and surface charge, both influenced by the 
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surface oxidation and the level of alteration of the NPs. Besides, soil components and properties also 

affect their transport. Pradel et al. (2021) and Brewer et al. (2021) demonstrated that OM stabilises 

NPs and enhances their deposition and hetero-aggregation to the soil matrix. The presence of Fe 

and Al oxides also participate in their retention in soils due to electrostatic attraction between the 

negatively charged NPs and the positively charged minerals (Wu et al., 2020). The electrostatic 

attraction also occurs with clay particles which present variable surface charge. Depending on the 

pH and ionic strength of the soil solution, interactions between NPs and soil charge elements vary 

(Lu et al., 2021; Wu et al., 2020). Those two parameters are the key control factor for the NPs transport 

in soils. Indirectly, their transport is also impacted by the presence of microplastics according to their 

shape (Han et al., 2022). While their transport is improved by fibres that enhance the pore 

connections, films participate in blocking the flow path and alter their transport.  

The objective of this study was not to identify the mechanisms responsible for the NPs 

transport but to evaluate the NPs mobility in a natural soil profile where NPs can interact with all the 

soil components (organic and inorganic particles, molecules, and colloids). For this purpose, we 

tested the methodology proposed by Blancho et al. (2021b), avoiding a size-fractionation step. The 

NPs detection was performed on water extracts of soil samples collected at 3 depths, 2 of which 

contained sizeable organic matter and microplastics (15-20 and 30-35 cm). The deepest 

corresponded to a mineral horizon without microplastics (50-55 cm). We were able to determine PS 

and PP NPs in organic-rich matrices.  

 

3.2 Material and methods 

 Soil sampling 

The sampling site is located in Cléry-Saint-André (Loiret, France). The sampling area 

comprises two agricultural soils, one amended in 1990 with household wastes compost-enriched in 

plastics debris and another one without any amendment, and used as a reference. The 30-year-old 

compost was not constrained by current norms and was not sorted according to the number of 

plastics that were found. The sampling consisted of soil profiles distributed over 3 areas for each soil, 

all mixed every 5 cm layer to obtain a composite soil profile of 60 cm depth (for more details, see 

Chapitre 1 :). Soil samples were dried at ambient air and sieved at 2 mm.  
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 Nanoplastic extractions and identification 

Water extractions 

Nanoplastics were extracted from the <2 mm soil fractions using water extractions, adapting 

the method from Wahl et al. (2021). To recover the easily soluble fraction, water extractions were 

performed with a low ionic strength (IS) water (4 mM NaCl), similar to the IS of natural rainwater. 

The used soil/water ratio was 1:4 (in w/w, respectively 20 g for 80 g) in glass containers and stirred 

at 300 r min-1 for 24 h. Conductivity and pH were measured, and the suspensions were filtered at 

0.8 µm (Sartorius filters) to recover the colloidal fraction expected to contain nanoplastics. Total 

organic carbon (TOC) was determined using a TOC analyser (Shimadzu TOC-V CSH). The accuracy 

of the TOC measurements was estimated at ± 5 % for all samples using a standard solution of 

potassium hydrogen phthalate. Soil water extracts (<0.8µm) were analysed by Dynamic Light 

Scattering (DLS - Vasco-Flex, Cordouan Technologies) to characterise the sizes of the extracted 

colloids and determine their hydrodynamic diameter (dH). UV measurements were also performed 

using a UV-VIS spectrophotometer (UV-2600, Shimadzu). From the absorbance obtained at 254 

nm, the SUVA (Specific UltraViolet Absorbance) was calculated in the soil water extracts, following 

the equation SUVA = A254 nm / TOC. 

Nanoplastic identification 

 The soil solutions were analysed by pyrolysis (PY-3030, Frontier Lab) coupled with gas 

chromatography and mass spectrometry (GCMS, Agilent Technologies). Before analysis, soil 

solutions were freeze-dried, and 200 µg of powder was introduced into the pyrolysis cup. The 

method was set according to Dehaut et al. (2016). Pyrolysis was performed at 600°C, and samples 

were injected with a split of 20:1 (split-flow: 20.98 mL min-1) into a 60 m DB5 column (Agilent 

Technologies) with helium as a carrier gas. The temperature of the column was initially set to 50°C 

for 2 min, increased at a rate of 10°C/min until 180°C, then 5°C/min until 310°C, and held at this final 

temperature for 19 min. MS interface temperature was set to 310 °C, the ion source at 230 °C. Masses 

from 35 to 500 were scanned. Polymer identification was performed using a total ion current (TIC), 

first identified using GC-MS data analysis (Mass-Hunter, Agilent), interrogating the NIST database 

for molecular identification. The identification was established based on spectrum similarities (in %). 

Under 85-90 %, similarities are not significant. All analysis cups used were brand new and checked 

before use to prevent any possible contamination. A particular focus has been held on 
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polypropylene (PP) and its markers based on the method developed by Blancho et al. (2021). Analysis 

was performed on 3 soil layers: 15-20 cm, 30-35 cm, and 50-55 cm. 

3.3 Results and discussion 

Pyrolysis-GCMS was used on the colloidal fraction of the soil water extracts for the 15-20, 

30-35, and 50-55 cm depths. All the pyrograms presented pyrolyzates characteristic of the natural 

organic matter (NOM): Toluene, Benzene, Phenol, and Pyrrolidone. Therefore, it was challenging to 

identify specific markers of plastics because pyrolyzates of polystyrene (PS), polyvinyl chloride (PVC) 

and polyethylene (PE) are similar to those of NOM. We also noticed that the 15-20 cm depth had 

higher pyrolyzates indicating an abundant and heterogeneous OM, coherent with the total organic 

carbon (TOC) amount (Table 3.1). However, as previously demonstrated (Wahl et al., 2021; Watteau 

et al., 2018a), the toluene/styrene ratio (Tol/Sty) could indicate plastic presence depending on the 

PS concentration in soil. A Tol/Sty ratio approaching 2 could indicate plastic, while a ratio > 3 and 

higher is clearly due to NOM whatever its source. The Tol/Sty ratio values were reported in Table 3.1 

for the three studied depths. The contaminated soil water extracts had lower ratios than in the 

reference soil. At 30-35 cm, the ratio increased significantly, indicating an increase in the NOM signal. 

This depth (30-35 cm) corresponded to the cultivation depth, where OM was accumulated. Due to 

this NOM dominancy in the first 35 cm of soil, discrimination between polystyrene (PS) and other 

plastics was quite impossible. However, at 50-55 cm, the NOM concentration decreased in the 

amended soil. As a result, the Tol/Sty ratio was close to 2, suggesting a contribution of PS NPs into 

the pyrograms. Further investigation is needed to separate the plastics from NOM by using, for 

example, a selective digestion process.  

Table 3.1: DOC and Tol/Sty ratios of the water extracts of the amended and reference soils for the 3 studied depths 

Depth (cm) 
Amended soil Reference soil 

TOC (mg L-1) Tol/Sty TOC (mg L-1) Tol/Sty  

15-20 37.8 3.4 20.6 4.7 

30-35  40.6 3.8 20.9 9.1 

50-55  20.3 2.5 21.5 5.3 

 

 Blancho et al. (2021b) demonstrated that PP has specific markers not produced by NOM 

pyrolysis, such as the 2,4-dimethyl-1-heptene (C12). As NOM mostly dominated the TOC, we focused 

on this particular ion among the PP markers. Figure 3.1 illustrates the m/z 70 pyrograms obtained 
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for the soil 3 depths. By looking at tR=8.6 min, C12 was identified for all soil depths while not for the 

reference. For the reference soil, the tR of the nonene-1-ol marker was close to that of C12 identified 

for the amended soil but did not overlap. We also observed that the C12 PP marker signal was 

enhanced at the deeper soil depth, where NOM was less abundant and less interfered with the 

signal. This confirms the result obtained with the Tol/Sty ratio, namely the presence of NPs in the 3 

soil layers and even at the deeper depth.  

 

Figure 3.1: Polypropylene pyrograms, m/z 70. The blue corresponds to 15-20 cm, the red to 30-35 cm and the black to 50-

55cm. The box highlights the pic associated with the specific marker 2,4-dimethyl-1-heptene (C12). 

While the Py-GCMS is attractive in characterising MPs, it is more challenging for NPs. Blancho 

et al. (2021b) explained that only PP can be directly detected in organic samples, even if the PP 

identification is still limited in detection limits, for the high amount of NOM that controls the baseline. 

The other polymers, such as PS, PE, PVC, and other fractionation approaches (physical and 

chemical), could be detrimental to the plastic integrity. Further investigations need to be performed 

to detect indirectly the ultra-trace concentration of NPs using, for example, the inorganic additives 

associated with the plastic debris. Nevertheless, the present results validate the method developed 

by Blancho et al. (2021b) for natural heterogeneous and complex samples and demonstrate its ability 

to identify the occurrence of NPs in environmental matrices. The PP NPs identification could be 
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further considered as an indicator of NPs occurrence in environmental organic matrices. Another 

interesting point is that we succeeded in by-pass the size fractionation (A4F) to identify NPs.  

Combined with the previous results of Wahl et al. (2021), the present data showed that the 

main  4 polymers used in plastic formulation occurred as NPs in the amended soil. All the polymers 

detected in the soil as highly degraded MPs are thus able to release/produce NPs in the soil matrix. 

Particularly interesting is that PP NPs were identified within the deepest soil depth. Nanoplastics were 

not only present in the uppermost soil layer exposed to UV or in the layers where MPs were found 

but also in the deepest mineral layers exempt from MPs. Nanoplastics are therefore mobile in the 

soil porosity and transported by the water flow along with the soil profile. This outcome was not 

intuitive. Nanoplastics, as charged nanoparticles could indeed (1) interact with the opposite charge 

components (i.e. Fe and Al oxyhydroxides, Wu et al., 2020) or (2) homo and hetero-aggregate which 

alter their colloidal stability and result in their deposition in the soil porosity. Hetero-aggregation 

with NOM in the soil is expected to be promoted by the high molecular and colloidal NOM amount. 

However, recently, Pradel et al. (2021) demonstrated that NOM enhanced NPs stability with 

various mechanisms depending on the ionic strength and the OM sources. At high ionic strength, 

NPs homo-aggregate and form larger particles, but humic acid provides steric hindrance, keeping 

them in suspension. At low ionic strength, electrostatic repulsion between the negatively charged 

NPs and humic acid maintains NPs stable in solution. By contrast, non-humic organic molecules (i.e. 

alginate) are sorbed onto NPs and stabilised into the solution by steric hindrance. The value of pH 

slowly impacts these processes. The SUVA value obtained for the amended soil water extracts varied 

between 1.7 to 2.83 in the first 35 cm, suggesting biologic OM in the uppermost soil layers and more 

terrestrial (humic substances) at 35 cm. Below 35 cm, the SUVA was around 3 indicating the presence 

of more humic OM. Therefore, in the amended soil rich in OM, whose properties varied between 

biological and humic OM, all these processes could occur and maintain in the soil solution the NPs, 

which could then be transported by the water flow through the whole soil profile. A part of the NPs 

released/produced by the degradation of MPs could thus reach the groundwater and therefore be 

transported to the freshwaters. 
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3.4 Conclusion 

As the occurrence of NPs in the soil is now demonstrated, it is crucial to investigate their 

potential to be transported through the soil porosity to evaluate the associated risks to the 

ecosystem finally. Using a new PP and PS identification methodology in organic-rich matrices, 

contrary to microplastics, we demonstrated that NPs occur in all contaminated soil depths. The NPs 

occurred even in the deepest soil layer, while microplastics were only detected in the soil cultivation 

depth. Due to the large concentrations of NOM in the soil, and based on preliminary experimental 

works previously published, we suggested that the hetero-association of the NPs with the NOM is 

the crucial mechanism governing such mobility. Therefore, an NPs mobilised in the soil can be 

transported to the surrounding groundwater and potentially the whole hydrosystem. This result shed 

new light on the need to develop a method to trace their presence from soil to aqueous systems. 

This study also demonstrated that the methodology developed by Wahl et al. (2021) could dispense 

with the size-fractionation step as the NOM implication in the soil is too important. Considering this 

NOM interference for the primary plastics in soils, we validated that PP NPs can be identified directly 

in natural soil samples. As polypropylene is one of the primary plastics found in the various 

environmental ecosystems, PP NPs could be an exciting marker for the global NPs occurrence. The 

method used in the present study represents a new step toward developing a more operational or 

even standardised approach.  



 

 
 

 

 

 

4 Chapitre 5 :  

Contamination métallique et traçage des plastiques 

 

Les chapitres précédents ont démontré le niveau d’altération avancé des 
microplastiques enfouis dans ce sol et leur capacité à libérer des 

nanoparticules. Il est donc attendu qu’une libération concomitante des 
additifs entrants dans la composition de ces plastiques se soit produite. Des 

études ont, en ce sens, montré le rejet d’additifs lors de leur altération dans 
différents environnements (Fasano et al., 2012; Nakashima et al., 2012; 

Scopetani et al., 2022). 

Ce chapitre s’est particulièrement intéressé aux métaux, pour lesquels 
certains ont montré une distribution similaire à celle des microplastiques 

(Chapitre 1 : ). Premièrement, dans le but d’estimer si les plastiques sont 
responsables de ces contaminations relevées ou même s’ils y participent. 

Pour cela, des analyses élémentaires (ICPMS) ont été réalisées sur les sols, 

les solutions de sol et des microplastiques. Deuxièmement, pour évaluer le 

potentiel de ces métaux à tracer la présence de nanoplastiques grâce à 

l’utilisation de l’outil l’isotopique.    

Ce chapitre correspond à un article en préparation, intitulé « Is plastic a source of 

metals for soil contaminated with plastic debris ? », Aurélie Wahl, Mélanie Davranche, 

Aline Dia, David Vilbert, Imane Khatib, Charlotte Catrouillet, Maxime Pattier, Martine 

Bouhnik-Le Coz, Julien Gigault  
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Is plastic a source of metals for soil contaminated with plastic 

debris?  

 

Aurélie Wahl 1, Mélanie Davranche 1*, Aline Dia 1, David Vilbert1, Imane Khatib1, Charlotte 

Catrouillet 1, Maxime Pattier 1, Martine Bouhnik-Le Coz 1 and Julien Gigault 1,2 

 

1 Univ. Rennes, CNRS, Geosciences Rennes, UMR 6118, F-35000 Rennes, France. 

2 TAKUVIK CNRS/ULaval, UMI3376, Université Laval, Quebec City, QC, Canada  

*Corresponding author: melanie.davranche@univ-rennes1.fr  

Résumé : 

Des contaminations métalliques ont été mises en évidence dans un sol amendé avec du 

compost de déchets ménagers enrichi en débris plastiques. Comme de nombreux métaux sont 

utilisés comme additifs dans la formulation des plastiques, l'impact des plastiques sur la 

contamination métallique du sol a été étudié. Des analyses élémentaires des sols et des 

microplastiques (MPs) ont confirmé une corrélation entre la distribution des MPs et les 

concentrations de métaux dans le profil du sol. Les métaux aux concentrations les plus élevées 

correspondent également aux additifs significatifs des plastiques. Étant donné que la quantité totale 

de débris plastiques et la perte en métaux et en particules de plastique (autres classes de MPs et 

nanoplastiques, NPs) sont inconnues, la pleine responsabilité des débris plastiques à la 

contamination en métaux dans le sol ne peut être avérée avec certitude. Les plastiques et le sol 

amendé sont également enrichis en calcium, qui est largement utilisé comme charge dans la 

formulation des plastiques. Puisque des enrichissements en strontium (Sr) ont également été mis en 

évidence, les rapports isotopiques 87Sr/86Sr ont été testés pour tracer la présence de MPs et surtout 

de NPs. Les rapports isotopiques du strontium du sol amendé étaient moins radiogéniques que ceux 

du sol de référence non contaminé et ont montré une corrélation intéressante avec la distribution 

des MPs en profondeur. La signature isotopique en Sr des MPs était également significativement 

moins radiogénique. Cependant, les amendements d'engrais N-K-P et de chaux empêchent de 

statuer sur le seul impact des MPs sur la signature en Sr. Pour les NPs, la méthode d'extraction à 
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l'eau n'a pas libéré suffisamment de NPs pour observer un effet de leur signature isotopique en Sr. 

Cependant, ces résultats sont prometteurs et soulignent la nécessité d'améliorer l'extraction des NPs 

pour permettre l'utilisation du fractionnement isotopique du Sr comme un traceur fiable des NPs.  

 

Abstract: 

 Metal contaminations were highlighted in soil amended with household wastes compost-

enriched in plastic debris. As many metals are used as additives in the plastic formulation, the impact 

of plastics on the soil metal contamination was investigated. Elemental analyses of soils and 

microplastics (MPs) confirmed a correlation between the MPs distribution and the metal 

concentrations throughout the soil profile. Metals in the highest concentrations also correspond to 

the significant additives of plastics. Because the total amount of plastic debris and the loss of metals 

and plastic particles (other MPs classes and nanoplastics, NPs) are unknown, it is unclear to attribute 

full responsibility of the plastic debris for the metal contamination in the soil. Plastics and amended 

soil are also enriched in Ca, which is used mainly as filler in the plastic formulation. Since strontium 

(Sr) enrichments were also evidenced, 87Sr/86Sr isotope ratios were tested for tracing MPs and 

especially NPs occurrence. Strontium isotopic ratios of the amended soil were less radiogenic than 

the uncontaminated reference soil and exhibited an interesting correlation with the MPs distribution 

through depth. The MPs Sr isotopic signature was also significantly less radiogenic. However, 

amendments of N-K-P fertiliser and lime avoid state on the only impact of MPs on Sr fingerprinting. 

For the NPs, the water-extraction method did not release enough NPs to observe an effect of their 

Sr isotopic signature. However, these results are promising and highlight the need to improve the 

NPs extraction to allow Sr isotopic fractionation to be used as a reliable NPs tracer.  

  



Chapitre 5 : Contamination métallique et traçage des plastiques 

73 
 

4.1 Introduction 

Plastics are widely accumulated in all environmental compartments. Under environmental 

conditions, they undergo degradation in response to various parameters that can be abiotic (i.e., UV 

radiation, mechanical abrasion, thermal degradation) and biotic. Such degradation processes lead 

to the release of the additives embedded in their polymer matrix (Alimi et al., 2018; Horton et al., 

2017; Koelmans et al., 2014). Various kinds of additives (including nano-additives) are used to increase 

the plastic durability, resistance and other properties. A significant part of those additives is metals 

used in UV stabilisers, colourants, heat stabilisers, or flame retardants (Hahladakis et al., 2018). Many 

additives are hazardous to the environment and living organisms (Hahladakis et al., 2018; Stenmarck 

et al., 2017). In recent years, the role of microplastics (MPs) in enriching heavy metals has then been 

paid attention to. Several studies demonstrated the release of metal additives from plastics (Boyle et 

al., 2020; Long et al., 2011; Nakashima et al., 2012; Whitt et al., 2016). Different mechanisms control 

their release from the plastic polymer matrices. They can diffuse within the plastic matrices and be 

released into the aqueous medium. This process is rate limiting as long as the dissociation rate of 

potential adsorbed metal complexes is greater (Town et al., 2018). Microplastics are, indeed, able to 

adsorb external toxicants on their surface, or on minerals or biofilms coating their surface (Catrouillet 

et al., 2021; Davranche et al., 2020; Prunier et al., 2019). However, the polymer degradation is the 

process the most involved in the additive release in the environment. Additives are trapped in the 

plastics matrices, no chemical binding exist between additives and the polymer (Bolgar et al., 2007). 

Degradation of the polymer modifies their properties and produces smaller plastic particles in 

response to the polymer chain breaking, resulting in the release of additives, and notably metals, in 

the environment. But very little is known concerning terrestrial environments. For compost as a 

source of plastic in soil, Scopetani et al. (2022) investigated the transfer of contaminants including 

metals from plastics to compost. By comparing the metal concentrations in a compost with or 

without plastics, they did not find significant differences. But they could not determine the amount 

released during the composting process before the compost was sampled and collected. To our 

knowledge, no data are available for soils amended or not with compost.  

Very recently, Catrouillet et al. (2021) demonstrated that metals adsorbed onto the altered 

surface of MPs mainly correspond to additive metals released by the plastic alteration. This altered 

layer is the source of further nanoplastics that will be released in the environment with their metal 

load as residual additives or adsorbed on their surface. These metals could thus be further used for 
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tracing NPs. The extraction/identification of NPs in environmental matrices is indeed difficult in 

response to their carbon-based composition as well as their size and peculiar properties (Blancho et 

al., 2021b; Gigault et al., 2021; Nguyen et al., 2019), which is even more pronounced in the 

heterogeneous and complex soil matrix. The NPs identification is thus restricted to the determination 

of a few polymers (Blancho et al., 2021b; Wahl et al., 2021). Further developments are needed to 

facilitate the NPs detection. Using a reliable tracer to identify the occurrence of NPs in such natural 

media could be an alternative. Metals are particularly interesting candidates since there are present 

as additives adsorbed at the surface of NPs. The combination of elemental concentration and 

isotopic composition of specific metallic or inorganic plastic additives could be interesting in such an 

approach. Conservative isotopes can be used to trace sources based on the isotopic signature of 

each pool present (Clow et al., 1997; Drouet et al., 2005). 

In this context, this study aims to assess the plastic impact on soil metal contamination. The 

present work was performed on an agricultural soil amended with household waste compost-

enriched in plastics. Previous studies conducted on this soil highlighted the presence of highly 

degraded MPs and concomitant high levels of metals (Wahl et al., 2022a, b – in prep.). Besides, 

nanoplastics were also evidenced on the uppermost soil layer and within the soil profile, even in the 

deepest soil depth (Wahl et al., 2021, 2022 - in prep.). We also investigated the potential of elemental 

concentration combined with isotopic composition of inorganic additives (metals and Sr) to be used 

as a tracer of plastics, and especially of NPs, in soils. To achieve these objectives, elemental and Sr 

isotope analyses were performed on microplastics, soil samples, and soil water extracts to assess the 

plastic inputs to the metal contamination.   
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4.2 Material and methods 

  Soil sampling and geochemical analysis 

The sampling site located in Central France consists of two agricultural soils. One received 

an amendment of household waste compost in 1990. Composting, at this date, was not regulated, 

and manufactured wastes were not sorted from the organic components. Hence, the compost was 

enriched in crushed plastic and glass debris, clearly visible on the soil surface and within 30 cm depth 

in the soil profile. A non-amended soil, beside the contaminated soil, and thus with the same 

geochemical background, was sampled as an uncontaminated reference. A composite soil sample 

was performed for both soils from three soil profiles extracted per 3 sampling zones distributed 

along with the parcels. The composite soil samples were divided into sub-samples every 5 cm from 

0 to 60 cm depth, dried at ambient air, and sieved at 2 mm (Wahl et al., 2022 - in prep.). 

Geochemical characterisation was performed at the National Analytical Service des Roches 

et Minéraux (SARM – CNRS). Major and trace element concentrations were determined by 

Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry (Thermo Elemental X7). Samples were digested by 

alkaline fusion using lithium metaborate (LiBO2) as a fusion flux. They were carried out with 1 g of 

the 12 depth samples of the composite soil profile (0 to 60 cm depth).  

  Water extractions 

To mimic the release of the most exchangeable metals and nanoparticles from rain-water 

permeation, water extraction experiments (water with rainwater-like ionic strength, 4 mM NaCl) were 

performed following the procedure described in Chapitre 4 :. The soil samples were stirred with rain-

like water at a 1:4 soil/water ratio (mass) for 24 h. To separate the colloidal fraction, soil solutions 

were centrifugated at 1422 g force for 15 min and filtered at 0.8 µm to separate the colloidal fraction. 

Water-extraction experiments were performed for the 12 contaminated soil samples and the 12 

reference soil samples.  

  Trace elements loading of microplastics and soil-water extracts 

Acidic digestions were performed to determine the trace element loading of the MPs 

collected in the contaminated soils (Wahl et al., 2022 - in prep.). Microplastics were homogenised 

using cryo-ball milling before acidic digestion. Three replicates per layer (0-5 cm, 15-20 cm, 30-35 

cm) of 160 ± 3 mg of MPs powder were mixed with 1 mL of ultrapure water and 5 mL 14.6 N HNO3 
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in PTFE tubes. Acidic digestions were performed using a microwave (Multiwave 7000, Anton-Paar). 

The temperature was increased for 35 min at 6.6°C min-1 until 250°C, reaching a pressure of 80 bar. 

The temperature of 250°C was maintained constant for 25 min and then cooled for approximately 

15 min. Blanks were performed to ensure no contamination. Standards (ERM-680 and ERM-681) 

from the Joint Research Centre of the European Commission (JRC, Ispra, Italy) were used to validate 

the protocol. For the soil-water extracts, 20 ml of the solution were mixed with 3 mL of 14.6 N HNO3 

in PTFE tubes, and the same protocol was applied. Trace metal concentrations were measured by 

Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry (ICP-MS, 7700x Model, Agilent). Helium gas was 

introduced into a collision cell to suppress Argon interferences. Calibration curves were performed 

and validated using certified references (SLRS-6, National Research Council). An internal standard 

(Rhodium) was used to correct the instrumental drift and potential matrix effects.  

  Strontium (Sr) isotope ratio analysis 

Strontium isotope ratios (87Sr/86Sr) were measured for the soil samples and soil water extracts 

relative to the soil depth, and the MPs. An additional soil sample was analysed before and after MPs 

removal. For this, MPs were manually sorted under a binocular magnifier. Soil samples were manually 

ground with an agate mortar. Triplicates of MPs were mixed to obtain a MPs composite of around 

450 mg for the 0-5, 15-20, and 30-35 cm depth. The soil solutions and the MPs were digested with 

1/3 14.6 M HNO3 and 2/3 23M HF at 90°C, while soil samples were digested with HNO3/HCl. After 

complete evaporation, samples were solubilised with 6M HCl. The Sr separation was carried out by 

cationic exchange chromatography using a BioRad AG50W-X8 resin. Analyses were performed using 

a multi-collector Thermal Ionisation Mass Spectrometer (TIMS; Finnigan MAT 262). Samples were 

analysed with a standard (NBS-987), and their reported 87Sr/86Sr values were normalised to the 

standard reference value (0.71025 ± 0.00001). Mass fractionation was monitored and corrected using 

the value 88Sr/86Sr = 8.3752. All Blanks were < 300 pg and therefore considered negligible.  
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4.3 Results and discussion 

 Metal contamination and the potential to fingerprint plastic occurrence 

 Figure 4.1 illustrates the difference in the trace element concentrations between the 

amended and reference soils. For all the studied soil depths, the amended soil was enriched in 19 

trace elements, including metals such as Cr, Co, Ni, Cu, Cd, and Pb.  

 

Figure 4.1: Difference of trace element concentrations between the amended and the reference soils for the 0-5, 15-20, and 

30-35 cm soils depths. Concentrations are expressed in a log scale. Error bars were calculated from triplicate samples.  

The most concentrated elements in soils were the most concentrated elements in the MPs 

samples (Figure 4.1). Two hypotheses could explain these results, (i) enriched elements are provided 

by the amended soil (namely from compost) and are adsorbed or precipitated at the MPs surface, 

or (ii) are sourced in the plastic debris in which they occur as additives. For example, Ca is primarily 

used as filler, Mg, Na, and Al as antioxidants and UV stabilisers, and metals (Cr, Cu, Fe, Zn, Cd, Pb) 

as colourants, stabilisers or heat stabilisers in the formulation of plastics (Bolgar et al., 2007; 

Hahladakis et al., 2018).  

To localise the extent of such metal contamination, the most relevant elements (highest 

concentrations and potential plastic additives) - Cd, Pb, Cr, Ni - were plotted according to the depth 

for both soils (Figure 4.2). The amended soil's highest concentrations were obtained in the 

uppermost 35 cm depth. From 40 to 60 cm, the concentrations of the amended and reference soils 

were rather similar, corresponding to the local geochemical background. The organic carbon (Corg) 

concentrations followed the same evolution (Figure 4.2. e). The uppermost 35 cm of the amended 

soil corresponds to the cultivation depth where the compost was tilled and included in the soil matrix. 
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In the amended soil, the concomitant increased amounts of Corg and trace metals confirm that HW 

compost components enrich soils in micronutrients and metals (Achiba et al., 2009; Long et al., 2011; 

Roghanian et al., 2012; Scopetani et al., 2022). Achiba et al. (2009) also observed an increase in Pb, 

Cd, Ni and Cr in a soil amended with HW compost for 5 years at three different rates (i.e., 40, 80, or 

120 t ha-1). In the 0-20 cm soil layer, the differences in measured concentrations between the 

amended and their reference soil were ranging from 25.2 to 49.0 mg kg-1, 0.2 to 1.6 mg kg-1, 4.7 to 

8.5 mg kg-1 and 3.3 to 7.0 in Pb, Cd, Ni and Cr, respectively. In the present study, from 0 to 20 cm, 

the concentration differences between the amended and the reference soils were 57.2 mg kg-1, 0.3 

mg kg-1, 4.06 mg kg-1, and 19.67 mg kg-1 for Pb, Cd, Ni and Cr, respectively. Here, the metal inputs 

are thus similar (Cd, Ni) or higher (Pb, Cr) than in Achiba et al. (2009), where soils were amended for 

5 years. Hence, even after 30 years and for only one amendment, the geochemical composition of 

the soil is still affected by the HS compost addition. Metal contamination can also be assessed by 

calculating the geoaccumulation index Igeo described by Muller (1969) as Igeo = log2 (Cn/1.5Bn). 

Where Cn is the measured concentration and Bn is the geochemical background, corresponding 

here to the concentrations in the reference soil. All the values of Igeo calculated for Cd, Cr, Pb, and 

Ni are < 2, corresponding to a moderately polluted soil.  

The first 35 cm of the soil also corresponds to the accumulation zone of MPs (for 2-5 mm 

MPs) provided by the HW compost (Figure 4.2. f; Wahl et al., 2022 - in prep.). These MPs were 

described as highly degraded (Wahl et al., 2022 – in prep.) and mainly composed of PVC, which has 

the highest content of heat stabilisers and additives which are rapidly released from the polymer by 

alteration processes (Bolgar et al., 2007; Guillemot and Patrascu, 2019; Hahladakis et al., 2018). Hence, 

metal contamination could be originated from the compost’s plastic debris load. To estimate the 
participation of plastic additives in the metal contamination, trace element inputs from the total 

degradation of plastics were calculated. The estimation was made considering the complete 

degradation of the 2 to 5 mm MPs (considering their masses) and the full release of their metals 

loading (Table 4.1).  
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Figure 4.2: Concentration evolution of major and trace elements with the soil depth. a - d metal concentration evolutions 

through depth in the amended (C) and reference (T) soils; e shows the variations in organic carbon (Corg), whereas f 

presents the distribution in microplastics (MPs) through the soil depth. 

  

Table 4.1: Estimating the metal inputs from the complete microplastic (2 - 5 mm) degradation. Results are 

given in mg kg-1 of dry soil. Values correspond to the average of three replicates for each soil layer. 

 
Cd 

(mg kg-1) 
Pb 

(mg kg-1) 
Cr 

(mg kg-1) 
Ni 

(mg kg-1) 
0-5 cm 0.051 

± 0.002 
0.356 
± 0.024 

0.015 
± 0.001 

0.040 
± 0.052 

15-20 cm 0.011 
± 0.001 

0.174 
± 0.006 

0.085 
± 0.010 

0.022 
± 0.001 

30-35 cm 0.018 
± 0.001 

0.018 
± 0.003 

0.012 
± 0.001 

0.004 
± 0.0004 

 

0

10

20

30

40

50

60

0 10 20

D
e

p
th

 (
cm

)

Concentration (g kg-1)

e. Corg

C T

0

10

20

30

40

50

60

0.00 2.00 4.00

D
e

p
th

 (
cm

)

Concentration (g kg-1)

f. MPs

0

10

20

30

40

50

60

0.00 0.20 0.40 0.60

D
e

p
th

 (
cm

)
Concentration (mg kg-1)

a. Cd

C T

0

10

20

30

40

50

60

0.0 50.0 100.0 150.0

D
e

p
th

 (
cm

)

Concentration (mg kg-1)

b. Pb

C T

0

10

20

30

40

50

60

0.0 20.0 40.0 60.0

D
e

p
th

 (
cm

)

Concentration (mg kg-1)

c. Cr

C T

0

10

20

30

40

50

60

0.0 5.0 10.0 15.0

D
e

p
th

 (
cm

)

Concentration (mg kg-1)

d. Ni

C T



Chapitre 5 : Contamination métallique et traçage des plastiques 

80 
 

The contents of metals generated from the degradation of the 2 to 5 mm MPs are negligible 

as compared to the differences in the concentrations between amended and reference soils (Figure 

4.1, Table 4.2). This approach suggested that the additives released cannot explain the soil metal 

contamination. Scopetani et al. (2022), comparing metal concentrations in compost with (in respect 

of the actual policy regulations) or without plastics, did not observe significant differences. However, 

calculations were made considering only the 2 - 5 mm MPs without considering the biggest or lowest 

plastic debris. Moreover, as previously stated, the plastic debris was highly degraded, releasing their 

additive loading and smaller, probably more mobile, particles. Both could have been leached from 

the soil by the (sub)surface runoff and the rainwater infiltration. Soil surface erosion could also 

provide a bias in quantifying the plastic debris. Finally, the release rates of additives from plastics are 

not known. Thereby, the amounts of already lost metal and plastic particles, in the last 30 years, are 

impossible to determine. This estimation has therefore to be considered with caution. To state the 

metal sources in the amended soil, the metal quantification has thus to be combined with methods 

specific to the metal source identification such as, for example, stable metal isotope fractionations.  

Table 4.2: Differences in concentration between the amended and the reference 

soils. Results are given in mg kg-1 of dry soil.   

 
Cd 

(mg kg-1) 
Pb 

(mg kg-1) 
Cr 

(mg kg-1) 
Ni 

(mg kg-1) 
0-5 cm 0.308 60.561 20.964 3.238 

15-20 cm 0.303 52.335 18.030 5.210 

30-35 cm -0.138 29.484 20.202 2.674 

In non-contaminated soils, metals are generally distributed in the residual fraction of the 

soils, in the Fe – Mn oxides or the soil organic pool. Achiba et al. (2009) recovered less than 6 % of 

the total metal concentrations in the water-soluble fraction. Metals bound to NPs could be significant 

in the water-soluble fraction and be used for tracing the NPs presence. As explained in Gigault et al. 

(2021), due to their size, nanoplastics may present an increased diffusive release of additives which 

is expected to be many orders of magnitude greater than in microplastics. Blancho et al. (2021) 

observed the presence of TiO2, a plastic additive, on the surface of NPs generated from MPs 

collected on a beach. Catrouillet et al. (2021) have demonstrated that a large part of the additives 

leached is re-adsorbed at the MPs degraded surface, the one at the origin of the NPs production 

and release. Therefore, even if metals are no longer part of their structure, they are expected to be 

strongly linked to NPs. The Cd, Pb, Cr, and Ni concentrations of the water-extract colloidal fraction 
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(<0.8 µm) relative to the soil depth were plotted in Figure 4.3. Amended and reference soils exhibited 

significant differences with almost higher metals concentrations for the amended soil.  

Nevertheless, the Cr and Ni concentrations tended to increase through depth, whereas Cd 

and Pb concentrations tended to be higher within the first 35 cm. Cadmium and Pb showed then 

similar distributions with regards to MPs, whereas the Cr and Ni distributions differ. These results 

suggested that (i) the increasing Cr and Ni concentrations with depth are more related to the soil 

matrix or that (ii) Cr and Ni are less water-extractable (namely as soluble ions, molecules, or colloids) 

in response to their respective different speciation in soil. However, the concomitant distribution of 

MPs and Cd and Pb suggested that Cd and Pb could be potential candidates for NPs tracing. 

However, Cd concentrations in MPs are lower than the other elements. By contrast, Pb was the most 

prevalent metal in MPs. The Pb enrichment allowed us to conduct further studies still in progress to 

assess the ability of Pb isotope ratios to fingerprint NPs occurrence.  

 

Figure 4.3: Trace metal profiles in the <0.8 µm soil solutions. Soil solutions were extracted from the contaminated soil (C) 

and the reference one (T). 

 Sr isotopes as a contamination tracer 

 Amongst the elements entering the MPs composition, calcium (Ca) was the most abundant 

(Figure 4.1). Up to 24.5 g kg-1 of MPs were measured. Calcium is generally accompanied by Sr since 

Sr substitutes Ca in crystal lattices. Strontium concentrations ranged from 4.7 to 54.0 mg kg-1. Their 

concentrations were higher in the amended than in the reference soil, both in the soil matrices and 

the soil solutions (Figure 4.4). Calcium and Sr distribution with soil depth even follows the MPs 

distribution. Since Sr isotopes can be used to trace Ca sources (Brazier, 2018; Clow et al., 1997; Drouet 

et al., 2005), 87Sr/86Sr were then measured in both MPs, the soils and soil solutions.  
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Figure 4.4: Sr and Ca concentrations in soils and soil solutions. ‘C’ 
corresponds to the contaminated soil and ‘T’ the reference soil. 

Significant variations of 87Sr/86Sr ratios were obtained throughout the soil depth and in 

between both soils as well (Figure 4.4). Variations through depth are commonly observed in soils. 

The uppermost soil layers are enriched in organic matter and allochthonous inputs from water runoff 

and the atmosphere. By contrast, the Sr isotope signature of the deepest soil layers more reflects 

that of the bedrock and its first alteration steps (Shalev et al., 2013). The amended soil 87Sr/86Sr 

evolution was more heterogeneous than that of the reference soil (Figure 4.4). All the values are 

lower in the amended soil, i.e., less radiogenic, especially within the uppermost 35 cm (0.724 - 0.725 

for the amended against >0.726 for the reference). Interestingly, the 87Sr/86Sr evolution in the 

amended soil was negatively correlated to the MPs distribution (Figure 4.5. A). Where MPs were the 

most abundant, 87Sr/86Sr was lower. Below 35 cm depth, where no more MPs occurred, 87Sr/86Sr in 

the amended soil tended to the 87Sr/86Sr of the reference soil. Furthermore, the isotopic signature 

of MPs was much less radiogenic than for the soil (around 0.710; Figure 4.5. B). The MPs could then 

be responsible for the 87Sr/86Sr variations in the amended soil. The 87Sr/86Sr would be a combination 
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of two pools, the soil background (represented by the reference soil) and the MPs, expressed as 

follow (Eq. 1): 

(87Sr/86Sr)tot x [Sr]tot = (87Sr/86Sr)reference soil x [Sr]reference soil x f + (87Sr/86Sr)MPs x [Sr]MPs x (1-f)     (1) 

with f the proportion of the reference soil and 1-f the proportion of MPs. 

 

Figure 4.5: Strontium isotope evolution within the soil profiles. A displays the Sr isotope evolution in the amended soil (C) 

and the reference (T) as compared to the MPs distribution. B displays the Sr isotope variations measured in both soils and 

the MPs. 

 We measured the 87Sr/86Sr for a soil sample (0-5 cm) from which MPs were manually 

extracted to confirm this result. The expected ratios for a two-pool mixing were calculated (Table 

4.3). The measured ratios are much lower than the calculated ratios indicating that MPs were not 

the only source responsible for the 87Sr/86Sr values and especially the lower 87Sr/86Sr specific 

signature as compared to that of uncontaminated soil. The MPs-sorted soil 87Sr/86Sr was 0.724433, 

higher than the 87Sr/86Sr of the amended soil with plastics debris but, lower than the 87Sr/86Sr of the 

corresponding reference soil with 87Sr/86Sr = 0.726610. Therefore, we can conclude that MPs 

influence the 87Sr/86Sr signature, but since the 87Sr/86Sr without MPs did not reach the 87Sr/86Sr of the 

reference, fewer radiogenic sources (from other amendments) existed in the amended soil. The MPs 

cannot thus be the unique source responsible for the low 87Sr/86Sr signature.  
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Table 4.3: Comparison of the 87Sr/86Sr between the measured and calculated values following Eq.1 

Depth 87Sr/86Sr calculated from Eq. 1 
87Sr/86Sr measured in the 

contaminated soil 

0 - 5 cm 0,726263 0,724296 

15 – 20 cm 0,725146 0,724404 

30 - 35 cm 0,725581 0,725075 

 

The amended soil was fertilised with N-K-P and lime (Ca(OH)2) for several years until 2005. 

Both are sources of Ca, and Sr. Thomsen and Andreasen, (2019) demonstrated that lime amendment 

could durably impact the 87Sr/86Sr of soils. Concentrations in Ca (Figure 4.4) and P in the amended 

soil confirmed the inputs of both elements (Figure 4.6). Four pools of Sr, therefore, existed in the 

soil, modifying the eq. 1 as: 

(87Sr/86Sr)tot x [Sr]tot = (87Sr/86Sr)reference soil x [Sr]reference soil x f1 + (87Sr/86Sr)MPs x [Sr]MPs x f2 + 

(87Sr/86Sr)lime x [Sr]lime x f3 + (87Sr/86Sr)fertiliser x [Sr]fertiliser x f4   (2) 

With f1+f2+f3+f4 = 1 

 

Figure 4.6: Variations in P concentrations with depth between the contaminated and the reference soil.  Note that in the 

reference soil, P concentrations were below the detection limit of the method 

Unfortunately, the respective used amount and the 87Sr/86Sr of the N-K-P fertiliser and lime 

are unknown. Nevertheless, they can be approximated from the literature (Gassama et al., 2012; 

Négrel and Deschamps, 1996; Thomsen and Andreasen, 2019). But, it is still difficult to evaluate the 
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proportions and concentrations of Sr in each pool. However, the 87Sr/86Sr appears to be a promising 

tool since the 87Sr/86Sr of MPs were significantly distinct from the other possible sources. Here, our 

main objective was not the tracing of the MPs, which can be easily collected in the soil sample, but 

rather the NPs occurrence. We, therefore, determined the 87Sr/86Sr in the colloidal fraction of soil 

water extracts where NPs are expected to occur (Figure 4.7. A).  

 

Figure 4.7: Evolution of 87Sr/86Sr ratios, Ca, Sr, and orthophosphate concentration in the colloidal fraction of the soil water 

extracts through soil depth. 

Globally, the 87Sr/86Sr were less radiogenic than in both soils, which is explained by the low 

ability of soil minerals to be dissolved by water (namely silicates). In the uppermost 35 cm of soils, 

the 87Sr/86Sr of the amended soil water extract were also less radiogenic than those from the 

reference soil, indicating a less radiogenic pool. By contrast, below 35 cm, 87Sr/86Sr of the amended 

soil water extracts reached the same values as the reference, showing that the soil background 

controlled the 87Sr/86Sr. As for the amended soil, the 87Sr/86Sr of the water extracts evolved inversely 

with the MPs distribution and the Ca and Sr concentration (Figure 4.7 A, B, C). However, the 87Sr/86Sr 

of MPs being higher than that of the amended soil demonstrated that the Sr signature of NPs did 

not influence the 87Sr/86Sr of the water extract (Figure 4.7 D). Moreover, the presence and higher 

orthophosphate concentration in the amended compared to the reference soil water extracts 

suggest that fertilisation controlled the 87Sr/86Sr (Figure 4.7 E).  

 The 87Sr/86Sr variations observed between soils and MPs were significant and promising. 

These results do not challenge the potential of 87Sr/86Sr to be used as a NPs tracer. But, the 

methodology used for extracting the NPs, with low ionic strength water, solubilised probably a too 

low quantity of NPS, notably to control the 87Sr/86Sr of the solution significantly. By contrast, 

components from N-K-P fertiliser and lime are highly soluble. Further studies are, therefore, to be 

performed to promote the NPs extractions. However, Sr isotopic fingerprinting will be difficult to use 
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for agricultural soils receiving mineral fertilisers, unless quantification and characterisation of the 

added amendments can be obtained. But, it could be applied to water samples, soils without any 

mineral amendments, or soils whose sources of N-K-P fertiliser or lime can be identified and 

quantified. 

4.4 Conclusion 

This study investigated the metal contamination in an agricultural soil amended with 

household waste compost-enriched in plastic debris. Elemental analysis revealed a correlation 

between the metal concentrations and the MPs distribution. Besides, metals in the highest 

concentrations in the amended soil corresponded to the metals used as additives in the plastic 

formulation and to the highest concentrations of metal determined in the MPs. However, estimations 

of the potential inputs of metals coming from the total degradation of MPs failed to explain the 

discrepancies observed between the amended and the reference soils. However, this estimation has 

to be taken with caution since made only with the 2 - 5 mm class of the soil MPs, and because the 

amounts of already lost plastic particles and metals were unknown. Results also displayed that the 

original compost must have been metal-enriched since the present metal levels obtained after only 

one compost application, 30 years ago, reached equal concentrations measured after 5 years of 

applications by Achiba et al. (2009). According to the geoaccumulation index, the metal 

contamination is moderate (Muller, 1969). We also tested the potential to trace the presence of NPs 

with the metals most used as additives in plastics and exhibiting the highest concentration in soil and 

MPs. The Pb appeared to be the most promising element, but its sources in soil have to be identified 

to state its potential. We expected that further determination of the Pb isotope characteristic 

signature could be helpful.  

As both amended soil and MPs had high Ca and Sr concentrations, and as Ca distribution 

fitted that of MPs, we tested the possibility of using the Sr isotopic signature as a plastics debris 

tracer. The 87Sr/86Sr in the amended soil had less radiogenic values than the reference soil, and their 

evolution coincided with the MPs distribution. The 87Sr/86Sr of MPs was less radiogenic than that of 

soils. However, a two-pool equation including the reference soil and the MPs could not explain 

entirely the discrepancies between the amended and uncontaminated soils. The amended soil was 

fertilised with N-K-P amendment and lime; a four-pool equation would be more accurate but 

impossible to solve. The Sr isotopes need to be further explored but could be a promising tool for 

tracing the plastics in soils in the light of the proportion of Ca entering the plastic composition. The 
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Sr isotopic signature was also tested for NPs. Still, the expected low solubilisation of NPs in the water 

extracts avoids using this tool and instead highlights the need for optimising the extraction methods 

of NPs from the soil.  
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Conclusion  

Dans un contexte d’accumulation croissante de déchets plastiques dans l’environnement et 
un manque de connaissances sur leur comportement et leur devenir, ce travail de doctorat a permis 

d’apporter de nouveaux éléments de connaissance dans l’un des compartiments environnementaux 

les moins étudiés dans cette problématique en relevant des défis analytiques. Ces travaux ont été 

menés sur un sol agricole fortement contaminé en débris plastiques suite à un amendement en 

compost de déchets ménagers dans les années 1990. Préalablement broyés et compostés puis 

enfouis pendant 30 ans dans le sol, ces déchets plastiques, et le site d’étude, ont représenté une 
véritable opportunité afin de mieux appréhender les processus mis en jeu dans la dégradation, les 

facteurs de contrôle de la distribution des déchets plastiques et des polluants possiblement associés.  

 L’évaluation du degré de dégradation par ATR-FTIR des microplastiques a montré un état 

de dégradation avancé. Les spectres infra-rouges ont confirmé le rôle majeur du compostage dans 

leur dégradation. Cette dégradation apparait même plus importante que celle obtenue par 

photooxydation dans les océans. Pourtant, jusqu’à présent, la photooxydation était reconnue 
comme le mécanisme majeur de dégradation des plastiques en conditions environnementales. Cela 

s’explique en partie par le fait que la grande majorité des études consacrées à la contamination 
plastique s’est concentrée sur les océans et les milieux aquatiques en général. Le compostage 
dégrade donc fortement les déchets plastiques, augmentant ainsi leur sensibilité à la dégradation 

une fois épandus avec le compost puis enfouis dans les sols via le labour. L’estimation de leur 
altération par la détermination de l’indice carbonyle (CI) a montré des différences d’altération suivant 

les polymères considérés et la profondeur d’enfouissement dans le sol. Ces évolutions de CI 
suggèrent qu’un autre processus de dégradation se produit après l’enfouissement. La 
biodégradation, la dégradation mécanique par le travail du sol, ou encore l’altération par les 
exsudats racinaires sont les processus les plus susceptibles d’être mis en jeu dans ce deuxième 
processus de dégradation. Les microplastiques (2 à 5 mm) sont identifiés uniquement sur les 

premiers 35 cm du sol correspondant à la profondeur de labour. Cette distribution verticale 

s’explique par le travail aratoire et est également influencée par la faune et la flore du sol. 
Néanmoins, un manque de recul sur ces données vis-à-vis de celles disponibles dans la littérature 

est à noter. En effet, il n’y a pas encore de consensus établi sur les stratégies et méthodes d’analyse 
ne permettant pas de comparer les résultats ou les unités de mesures. Ces travaux viennent renforcer 



Conclusion et perspectives 

90 
 

la nécessité de développer des méthodes standardisées afin de permettre et de faciliter la 

comparaison des données.  

 La seconde partie de ce travail de doctorat s’est concentrée sur le développement d’une 
méthode d’extraction et d’identification des nanoplastiques dans un sol. La présence 
de nanoplastiques a été démontrée dans plusieurs écosystèmes (Davranche et al., 2020; Materić et 

al., 2020; Ter Halle et al., 2017). Contrairement aux microplastiques, les nanoplastiques présentent 

un comportement physico-chimique propre à la fraction colloïdale et nécessitent donc des 

approches analytiques et expérimentales différentes. Comme tout autre colloïde, la taille 

nanométrique des nanoplastiques leur permet d’être mobilisés sur de plus longues distances et de 
traverser les différentes interfaces environnementales. Or, dans les sols, aucune donnée n’existait à 
ce jour. Ainsi, une méthode analytique a été développée pour identifier la présence 

de nanoplastiques dans le sol contaminé et a été appliquée sur la couche de surface où les 

microplastiques sont les plus présents. Après une étape d’extraction à l’eau, la fraction colloïdale 
(<0.8 µm) a subi un fractionnement en taille par fractionnement par couplage flux-force (A4F) afin 

de séparer les colloïdes et potentiellement les nanoplastiques, des matières organiques et 

inorganiques solubles et de plus petite taille. L’A4F est couplée à des détecteurs UV et de diffusion 
statique de la lumière (SLS) qui permettent d’avoir des informations de taille et de forme sur les 
colloïdes présents dans les différentes fractions. Celles-ci ont été collectées et analysées par pyrolyse 

couplée à de la chromatographie gazeuse et de la spectrométrie de masse (Py-GCMS). Ce couplage 

(off-line) de technique analytique a permis d’identifier des nanoplastiques de PE, PVC et PS malgré 

la présence résiduelle de matière organique colloïdale dans les fractions. Leurs tailles varient de 20 

et 150 nm (en rayon hydrodynamique) et leurs formes sont hétérogènes. Le rapport colloïdes 

organiques/nanoplastiques optimal pour la détection des nanoplastiques est obtenu au bout de 24h 

d’extraction à l’eau. Au-delà, la quantité de colloïdes organiques augmente et limite 

considérablement leur détection. L’addition d’une étape de digestion de la matière organique 
semble être indispensable pour compléter la méthode et faciliter la détection des polymères par la 

Py-GCMS. Si cette méthode semble intéressante pour la détection de nanoplastiques, elle reste 

limitée en matière de sensibilité, limite de détection, et de mise en œuvre. Contrairement aux eaux 

océaniques et/ou certaines eaux de rivières, la forte abondance de matière organique amène une 

infinité de signaux dans lesquels peuvent se trouver des plastiques et des interférences lors de la 

pyrolyse. La Figure 6 illustre une estimation du nombre de pièces de plastique nécessaires dans un 

échantillon environnemental (contenant de la matière organique) en fonction de la taille de l’objet. 
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Il apparaît nettement en dessous de 10 m un changement de régime et il est alors nécessaire 

d’avoir un nombre important de particules plastiques pour que celles-ci soient détectées. 

 

Figure 6: Estimation du nombre de particules nécessaire à la détection en Py-

GCMS en fonction de la taille des MPs considérés 

De plus, l’utilisation de l’A4F n’est pas triviale et requière une certaine technicité. Cette étude 
est la première à mettre en évidence la présence de nanoplastiques dans un sol en conditions 

environnementales et propose une première méthode pour leur identification. Elle a démontré que 

les microplastiques préalablement dégradés et intégrés dans le sol ont été en capacité de 

libérer/produire des nanoplastiques. Elle soulève également un certain nombre de questions 

notamment sur la distribution et la mobilité de ces nanoplastiques. Sont-ils restreints aux couches 

de sols dans lesquelles se trouvent les microplastiques ou peuvent-ils être mobilisés plus en 

profondeur ? 

 Le chapitre 4 a ainsi tenté de répondre à ces questions en évaluant la présence de 

nanoplastiques dans les couches plus profondes du sol amendé en compost de déchets ménagers. 

Un autre objectif de cette étude était de simplifier la méthode d’extraction/identification des 
nanoplastiques en supprimant l’étape de fractionnement en taille par A4F, difficilement exploitable 

étant donné la grande hétérogénéité des colloïdes naturels de la surface à la profondeur du sol. 

Chaque type de colloïde nécessite des conditions de fractionnement qui lui sont propres. Cette 

technique présente une technicité qui contraint son utilisation en routine pour de futures 

standardisations. Le choix a été fait de se focaliser sur les processus plutôt que sur le développement 

de cet outil. De plus, l’utilisation de l’A4F avait déjà fourni la gamme de taille des nanoplastiques et 
des informations sur l’hétérogénéité de leur forme, qui sont parmi les caractéristiques principales de 
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définition des nanoplastiques. Simultanément, au sein de notre équipe, une nouvelle méthode de 

détection spécifique de nanoplastiques de polypropylène (PP) et polystyrène (PS) au sein de matrices 

organiques a été mise au point (Blancho et al., 2021b). Nous avons décidé d’utiliser cette méthode 
pour savoir si l’absence de PP lors de la première étude était due à une limitation analytique ou pas. 

Pour trois profondeurs, 15-20, 30-35 et 50-55 cm, une extraction à l’eau au pH du sol a été effectuée. 
La force ionique de l’eau a été fixée (4mM NaCl) afin d’extraire les éléments facilement mobilisables. 
Les profondeurs ont été choisies suivant la distribution en microplastiques et notamment leur 

absence dans la couche la plus profonde. Les solutions de sols obtenues ont ensuite été filtrées à 

0.8 µm afin de récupérer la fraction colloïdale, puis lyophilisées et enfin directement analysées par 

Py-GCMS. Les conditions analytiques de la PY-GCMS ont permis d’identifier les nanoparticules de 

PP grâce au 2,4-dimethyl-1-heptene (m/z 70) spécifique au PP (Blancho et al., 2021b). C’est avec 
succès que cette nouvelle méthode met en évidence la présence de nanoplastiques de PP aux trois 

profondeurs étudiées, notamment dans la couche de sol située en dessous de la profondeur de 

labour et exempte de microplastiques. Ces résultats sont totalement nouveaux car ils démontrent 

que les nanoplastiques sont mobiles dans le sol, pouvant atteindre potentiellement les eaux 

souterraines. Ces résultats valident également la méthode développée par Blancho et al. (2021b) 

pour des échantillons issus d’une matrice naturelle, hétérogène et complexe.  
 A la présence de plastiques, s’ajoutent également des concentrations en métaux plus 

importantes dans le sol amendé que dans le sol de référence. La détermination de l’Igeo indique 
que ce sol est faiblement à modérément pollué en métaux. Cette contamination métallique a déjà 

été mise en évidence suite à l’application de composts de déchets ménagers sur des sols (Achiba et 

al., 2009; Scopetani et al., 2022). En revanche, la distribution de certains métaux (e.g. Cd, Pb, Cr, Ni) 

coïncide avec la distribution des microplastiques. Or, ces métaux sont parmi les principaux additifs 

métalliques utilisés dans la formulation des plastiques. Une estimation de la quantité de métaux 

apportés par une dégradation totale des microplastiques montre que la participation de ces 

microplastiques à cette pollution est néanmoins faible. Mais cette estimation est à considérer avec 

précaution puisqu’elle ne tient compte que d’une seule classe de tailles (ni les macroplastiques, ni 
toute les classes de microplastiques, ni les nanoplastiques) et ne tient pas compte des relargages de 

métaux et de particules plastiques qui pourraient s’être s’opérées entre le compostage, l’épandage 
datant de 30 ans et la campagne de prélèvement. Les résultats montrent que le Pb est l’un des 
métaux les plus concentrés dans les microplastiques. Il pourrait offrir de nouvelles perspectives pour 

tracer les sources et l’âge des débris plastiques en couplant son analyse élémentaire à sa signature 
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isotopique spécifique à ses sources. Le Calcium est également présent en forte concentration dans 

le sol amendé comme dans les plastiques. La possibilité d’utiliser la signature isotopique du Sr, 
analogue au Ca, a donc été testée pour tracer la présence de micro-, et surtout de nanoplastiques. 

Les rapports isotopiques mesurés dans le sol amendé ont des valeurs plus faibles et donc moins 

radiogéniques que le sol de référence. La signature isotopique en Sr des microplastiques est 

également bien différenciée et moins radiogénique. Cependant, le sol ayant été fertilisé à l’aide de 

fertilisant N-K-P et de chaux Ca(OH)2, deux autres sources de Ca et Sr moins radiogéniques sont 

elles aussi à prendre en compte. Quatre pôles de Sr participent donc à la signature isotopique du 

sol. Puisque les signatures isotopiques du fertilisant et de la chaux, ainsi que les concentrations ne 

sont pas connues, la participation des plastiques n’a pu être estimée et ni valider l’utilisation de Sr 
comme traceur de microplastiques. La signature isotopique du Sr a également été déterminée dans 

les solutions de sol. Si la signature des solutions est moins radiogénique car moins contrôlée par les 

silicates du sol (faible solubilisation), la forte solubilisation des phosphates n’a pas permis de valider 
ce traceur pour les nanoplastiques non plus. Cependant, si l’isotopie du Sr n’a pas été validée 
spécifiquement pour ces échantillons, cette étude ne remet pas en cause la pertinence de ce traceur 

pour des échantillons d’eau ou de sols qui n’auraient pas reçu de fertilisants inorganiques ou dont 
la signature isotopique en Sr des fertilisants seraient connue. Cette étude a également mis en 

évidence le caractère contaminé en métaux et déchets plastiques du compost utilisé il a 30 ans. Son 

impact sur la géochimie du sol à partir d’une seule application est comparable à celui de 5 années 

d’applications de composte moderne soumis aux régulations actuelles (NF U44-051). 

Ce site a ainsi permis de déterminer la distribution de débris plastiques après 30 ans 

d’enfouissement dans un sol et de mettre en évidence le rôle important du processus de 

dégradation dans la libération/production de nanoplastiques. Il a également permis de démontrer 

que les nanoplastiques peuvent se distribuer sur toute la profondeur du sol et donc potentiellement 

atteindre les nappes d’eau sous-jacentes. Ce travail offre également de nouvelles perspectives en 

matière de traçage de micro et nanoplastiques. Le traçage est d’autant plus important pour 
les nanoplastiques qui sont plus largement distribués dans les sols et dont la détection et 

l’identification en matrices environnementales restent un challenge. Ce travail de doctorat a aussi 

permis de valider pour des échantillons naturels une méthode d’identification des nanoparticules de 
PP. 
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Perspectives 

Ce travail de doctorat a permis des avancées significatives mais il ouvre également la voie vers de 

nouvelles perspectives sur l’étude des micro- et nanoplastiques dans les sols. 

1. Mieux appréhender le continuum de taille 

La présence de nanoplastiques dans la colonne de sol n’a pour le moment été étudiée que 
sur trois couches et pour deux polymères. Des données sont en cours de traitement sur l’ensemble 
du profil de sol et d’autres polymères afin de savoir si leur distribution, et donc leur potentiel à la 

mobilité, sont dépendants de la composition du plastique et des propriétés physico-chimiques qui 

lui sont propres, comme cela a été montré pour la distribution des microplastiques (Chapitre 2). De 

plus, la mobilité des nanoplastiques est fortement contrôlée par leurs propriétés de surface. Liu et 

al. (2019) ont montré que la mobilité des nanoplastiques résulte de l’oxydation de la surface des 
nanoplastiques qui augmente à la fois leur charge et surtout leur hydrophobicité. Nos études, ainsi 

que d’autres (Sullivan et al., 2019; Sun et al., 2021), ont démontré une oxydation de surface différente 

pour chaque type de plastique,  

L’extraction des microplastiques pourrait être réalisée avec le protocole proposé par Thomas 

et al. (2020) (Chapitre 1) afin de pouvoir comparer nos résultats avec la littérature et caractériser 

l’ensemble du continuum de taille, tout particulièrement les fibres qui manquent à ce travail et dont 
l’occurrence est bien plus importante. Les fibres peuvent représenter jusqu’à 70% des 
microplastiques échantillonnés dans un composte de déchets ménagers (Gui et al., 2021). Par 

ailleurs, Han et al. (2022) ont montré que la présence de fibres facilite le transport des nanoplastiques 

en créant des connexions entre les pores. La caractérisation des méso- et macroplastiques est 

également importante car ils représentent une part significative des déchets plastiques retrouvés 

dans le sol étudié.  

Pour réellement évaluer l’étendue de la problématique des nanoplastiques dans ce sol, il est 
crucial de considérer l’ensemble du continuum de taille des déchets plastiques puisque ce sont eux 
qui sont à l’origine de la libération/production de ces nanoplastiques. 
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2. Améliorer la méthode d’extraction des nanoplastiques et mieux contraindre leurs 
interactions avec les constituants du sol 

L’extraction des nanoplastiques de la matrice du sol a été réalisée à l’aide d’une simple 
extraction à l’eau. Au moins deux autres méthodes peuvent apporter des résultats complémentaires, 

qui permettraient également de mieux comprendre les interactions des nanoplastiques avec les 

constituants du sol, et obtenir des solutions plus concentrées en nanoplastiques. La première 

présentée ci-après a été testée durant ce travail de doctorat. 

 

Extraction des nanoplastiques à différents pH 

L’extraction à différents pH permet d’appréhender les interactions des NPs avec les deux 
types de constituants du sol, à savoir les minéraux ou la matière organique. En réalisant une 

extraction à pH acide (pH = 4), les minéraux sont dissous tandis que la matière organique flocule. 

Les colloïdes extraits reflètent alors les éléments liés aux minéraux (si tant est que la floculation de la 

MO ne piège pas certains éléments). De plus, à pH 4, la floculation de la matière organique doit 

permettre de diminuer la quantité de MO en solution et faciliter l’identification des NPs. Au contraire, 
à pH basique (pH = 9), la matière organique est cette fois solubilisée tandis que les oxyhydroxides 

de Fe et Al s’agrègent. Les colloïdes alors extraits sont liés à la matière organique.  
Les premiers résultats de cette étude sont présentés en Figure 4.8. Le pH influence bien 

l’ensemble des paramètres ; les valeurs les plus fortes de TOC sont obtenues à pH 9 par solubilisation 

de la MO, et notamment des substances plus aromatiques (SUVA > 4, substances humiques). Au 

pH du sol, la quantité de TOC libérée est plus faible pour le sol contaminé et s’accompagne d’une 

chute du SUVA, suggérant une diminution de matières organiques humiques dans la solution. Cette 

chute s’explique par leur agrégation (Wahl et al., 2021). A pH 4, les solutions sont moins concentrées 

en TOC, avec des MO moins humiques, qui potentiellement faciliteront la détection des 

nanoplastiques. 
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Figure 4.8: Evolution du TOC et du SUVA en fonction du pH pour le sol contaminé et le sol de référence. 

 

Extractions séquentielles 

Les extractions séquentielles sont très souvent employées pour la caractérisation des métaux 

dans les sols. La disponibilité et la mobilité des métaux étant influencée par la composition du sol et 

ses propriétés (pH, potentiel redox), la distribution des métaux est déterminée dans les différentes 

fractions du sol (Achiba et al., 2009; Narwal et al., 1999). Les nanoplastiques, grâce leur charge de 

surface, présentent la même sensibilité aux facteurs qui contrôlent la mobilité des métaux. Ainsi, le 

recours à une extraction séquentielle permettrait de mieux contraindre la distribution des 

nanoplastiques dans les différentes fractions du sol et peut-être de mieux les extraire. Une méthode 

standardisée a été développée, la méthode BCR (Thomas et al., 1994). Par l’utilisation successive de 
différents agents, trois fractions du sol sont étudiées : La fraction soluble, correspondant aux 

éléments facilement mobilisés tels que les carbonates, la fraction réductible correspondant aux 

oxyhydroxides, et la fraction oxydable correspondant à la matière organique. Il faudra cependant 

être vigilant sur le choix des réactifs et les conditions d’extraction, surtout la température de la 
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digestion. Munno et al. (2018) ont en effet montré une dégradation des plastiques pour des 

température dépassant 60°C. La troisième étape de l’extraction séquentielle se faisant à 85°C, il 

faudra prévoir d’adapter la méthode.  

3. Améliorer la méthode d’identification dans les sols 

Pour cela, deux points sont à envisager : 1) le développement de l’identification directement 
dans la matrice, comme proposé par Blancho et al. (2021). C’est-à-dire en trouvant des marqueurs 

propres aux plastiques oule recours à des ratios qui permettent de discriminer l’apport de la MO 
de l’apport des plastiques, ou 2) l’ajout d’une étape de dégradation de la matière organique afin 

de se soustraire aux interférences qu’elle crée en Py-GCMS, tout en prenant en compte les risques 

de dégradation des polymères lors de cette étape.  

4. Mieux caractériser la matière organique du sol 

La matière organique influence la mobilité des nanoplastiques (Brewer et al., 2021; Pradel et 

al., 2021). En présence d’acide humique, Pradel et al. (2021) ont montré la stabilisation en suspension 

des NPs. Selon le type de matière organique, les processus de stabilisation varient entre répulsion 

électrostatique et encombrement stérique. Puisque les analyses géochimiques montrent des 

différences de quantité et de qualité de la matière organique entre le sol contaminé et le sol de 

référence, mieux caractériser la matière organique permettra de mieux contraindre les processus de 

stabilisation ou agrégation des nanoplastiques et mieux appréhender leur mobilité. Cette matière 

organique influençant également la détection des nanoplastiques, mieux la caractériser faciliterait la 

compréhension des interférences lors de la recherche de marqueurs de référence pour la détection 

des nanoplastiques. 

5. Développement de traceurs des NPs : traçage isotopique 

Comme présenté dans la dernière étude, l’isotopie pourrait être un outil prometteur pour le 
traçage de la présence des plastiques dans le sol. Etant donné que les plastiques sont riches en 

calcium et possèdent une signature propre en strontium, mais aussi que le plomb s’est révélé être 
prédominant dans les plastiques. De plus, les signatures isotopiques de ces deux éléments ne sont 

pas modifiées par les réactions d’adsorption/désorption et permettent ainsi un traçage des sources. 
Il est cependant à noter que l’isotopie du Pb serait adaptée uniquement pour des plastiques ayant 
été rejetés dans l’environnement il y a plusieurs années, puisqu’il n’est plus autorisé dans la 
formulation des plastiques. 



Conclusion et perspectives 

98 
 

6. Transport en colonne 

  Le transport en colonne serait également une suite intéressante à ce travail. En partant d’un 
milieu poreux très simplifié comme du sable et en complexifiant au fur-et-à-mesure sa composition 

avec par exemple de la matière organique  représentative de celle du sol, et des minéraux, jusqu’à 
utiliser le sol lui-même dans la colonne comme Wu et al. (2020). Il s’agirait en revanche d’utiliser 

des nanoplastiques environnementalement représentatifs comme ceux proposés par Blancho et al. 

(2021a). 

7. Etudier la distribution des nanoplastiques dans des sols présentant d’autres sources de 
plastiques  

Il serait crucial d’appréhender la distribution des nanoplastiques dans les sols de façon plus 
globale, pour mieux comprendre l’étendue de la contamination en nanoplastiques dans les sols. 

 

8. Étudier les processus d’altération dans les sols 

Des hypothèses ont été soulevées dans ce travail de doctorat quant aux processus 

d’altération pouvant intervenir dans les sols. L’altération des plastiques via les exsudats racinaires 
serait par exemple une piste à étudier, ainsi que par la faune du sol et principalement par les 

communautés lombriciennes.  

  

9. Étudier la mobilité des nanoplastiques vers l’hydrosphère et la faune du sol 
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Annexes 

Annexe 1: Analyses granulométriques des sols contaminé (C) et témoin (T). 

 

Annexe 2: Geochemical composition in major elements. C: contaminated soil; T: reference soil 

 

 

Argiles Limons Sables

% % %

0 - 5 cm 5.90 12.80 81.30 S

5 - 10 cm 6.10 12.70 81.20 S

10 - 15 cm 5.00 9.30 85.70 S

15 - 20 cm 6.00 13.90 80.10 S/SL

20 - 25 cm 7.40 17.70 74.90 SL

25 - 30 cm 6.70 16.10 77.20 SL

30 - 35 cm 5.70 13.30 81.00 S

35 - 40 cm 6.00 16.70 77.30 SL

40 - 45 cm 5.90 14.80 79.30 SL

45 - 50 cm 5.60 13.80 80.60 S/SL

50 - 55 cm 4.70 10.30 85.00 S

55 - 60 cm 5.10 9.90 85.00 S

0 - 5 cm 5.00 15.20 79.80 SL

5 - 10 cm 3.60 12.10 84.30 S

10 - 15 cm 5.00 15.10 79.90 SL

15 - 20 cm 5.20 13.70 81.10 S/SL

20 - 25 cm 4.70 14.10 81.20 S/SL

25 - 30 cm 5.70 17.80 76.50 SL

30 - 35 cm 5.70 14.00 80.30 S/SL

35 - 40 cm 6.40 14.90 78.70 SL

40 - 45 cm 6.30 14.20 79.50 SL

45 - 50 cm 6.10 14.90 79.00 SL

50 - 55 cm 6.10 15.60 78.30 SL

55 - 60 cm 7.00 14.00 79.00 SL

Texture

C

T

SiO2 Al2O3 Fe2O3 MnO MgO CaO Na2O K2O TiO2 P2O5 PF Total

% % % % % % % % % % % %

0 - 5 cm 80.69 6.39 0.97 0.040 0.26 0.96 0.94 2.94 0.32 0.18 5.36 99.03

5 - 10 cm 82.02 6.36 0.91 0.037 0.26 0.87 1.09 2.97 0.28 0.16 4.37 99.31

10 - 15 cm 82.79 6.18 0.88 0.035 0.23 0.75 0.91 2.92 0.27 0.16 4.02 99.14

15 - 20 cm 81.66 6.19 1.24 0.059 0.33 0.85 0.98 2.87 0.27 0.16 4.45 99.06

20 - 25 cm 79.91 6.96 1.05 0.042 0.33 1.11 1.13 3.22 0.30 0.18 5.08 99.30

25 - 30 cm 82.28 6.36 0.96 0.039 0.22 0.83 0.94 2.86 0.31 0.15 4.14 99.09

30 - 35 cm 83.09 6.83 1.05 0.040 0.18 0.49 0.85 3.20 0.31 0.12 2.98 99.14

35 - 40 cm 84.96 6.50 0.92 0.038 0.14 0.32 0.80 3.05 0.31 0.10 1.91 99.04

40 - 45 cm 84.70 6.79 0.93 0.038 0.15 0.31 0.83 3.19 0.31 < L.D. 1.85 99.09

45 - 50 cm 83.99 7.00 1.02 0.040 0.16 0.33 0.82 3.27 0.34 0.10 1.91 98.97

50 - 55 cm 84.61 6.92 1.04 0.040 0.15 0.27 0.78 3.10 0.34 0.10 1.80 99.15

55 - 60 cm 84.16 7.32 0.99 0.031 0.15 0.23 0.73 3.34 0.28 < L.D. 1.72 98.96

0 - 5 cm 83.27 6.33 0.81 0.036 0.13 0.25 0.75 3.13 0.29 < L.D. 4.33 99.33

5 - 10 cm 85.07 6.38 0.80 0.031 0.12 0.20 0.79 3.12 0.29 < L.D. 2.60 99.40

10 - 15 cm 84.86 6.65 0.84 0.033 0.13 0.20 0.79 3.22 0.30 < L.D. 2.13 99.15

15 - 20 cm 85.31 6.45 0.88 0.034 0.13 0.20 0.79 3.07 0.30 < L.D. 2.14 99.29

20 - 25 cm 85.13 6.69 0.85 0.033 0.12 0.19 0.79 3.35 0.29 < L.D. 1.83 99.27

25 - 30 cm 84.91 6.68 0.88 0.035 0.13 0.20 0.82 3.23 0.32 < L.D. 1.96 99.14

30 - 35 cm 85.66 6.35 0.84 0.037 0.12 0.22 0.77 3.02 0.30 < L.D. 1.80 99.12

35 - 40 cm 85.12 6.72 0.92 0.042 0.14 0.30 0.78 3.16 0.33 0.16 1.73 99.40

40 - 45 cm 84.40 7.03 0.93 0.037 0.14 0.21 0.79 3.35 0.33 < L.D. 1.81 99.02

45 - 50 cm 84.95 6.81 0.92 0.035 0.14 0.20 0.78 3.20 0.32 < L.D. 1.82 99.17

50 - 55 cm 84.89 6.89 0.97 0.036 0.15 0.19 0.76 3.21 0.32 < L.D. 1.62 99.04

55 - 60 cm 84.63 7.17 1.03 0.030 0.16 0.18 0.74 3.10 0.33 < L.D. 1.76 99.13

C

T
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Annexe 3: Conversion in a particle number 

 

From the infrared analysis, microplastics were separated per polymer. For the most 

encountered, i.e PE, PP, PS and PVC, the number of particles in a 50 mg aliquot for film and/or 

fragment shapes for each polymer was counted (Fig. S 1). This was done in triplicates, except for the 

PP films which were not in a sufficient amount. The average particle number per 50 mg was applied 

to the polymer masses (g kg-1 soil) (Annexe 3). The total number obtained represent 96 % of the 

total MPs. 

 

Fig. S 1: Particles in 50 mg aliquot in triplicates for PE films, PP films, PP fragments, PVC fragments and PS fragments 

PE PVC PS

Films Films Fragments Fragments Fragments

Average number 

for 50 mg
45 33 2 3 4

Masses 

(g kg
-1

)
0.103 0.005 0.517 0.428 1.760 Total

Total number 

(item kg
-1

)
92 3 17 26 153 291

Proportions 

according to total 

MPs (%)

3.54 0.18 17.68 14.62 60.22 96

PP
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Annexe 4: Carbonyl index calculations 

 

Fig. S 2: Polymer oxidation, adapted from Gijsman et al., (1999). 

The major degradation pathway for plastics is a radical-based autooxidation, leading to the 

formation of free radicals and chain scissions (Gijsman et al., 1999). Different species are generated 

during this process (Fig. S 2), depending on the stage of degradation. Those species formed involve 

carbonyl functions (C=O) that can be used to estimate the oxidation degree of plastic surfaces. In 

ATR-FTIR spectra,  those functions lead to new bands which can be related to a specific compound 

(Gulmine et al., 2003) (Fig. S 3).  

 

Fig. S 3: Carbonyl functions, from Gulmine et al., (2003) 

From the ATR-FTIR spectra, the degree of oxidation can be estimated for a given polymer 

by determining the carbonyl index (CI). It consists of the ratio of the carbonyl function bands to a 

reference band specific to the polymer. Different calculations are described in the literature, either 

the single-band method (Barbeş et al., 2014; Mylläri et al., 2015; Xing et al., 2022) or the integrative 

Cétone

Aldéhyde

Peracide 

carboxylique
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method (Almond et al., 2020; Ter Halle et al., 2017). The first method provides information on a 

specific function related to a specific degradation reaction. The ratio is based on the maximum 

absorbance of one carbonyl band to a reference band. By contrast, the second method described 

by Almond et al. (2020) integrates all the bands in the carbonylation area. It then provides an 

overview of the degradation and considers the widening bands while this information is lost when 

considering only the maximum absorbance (i.e., single band method).  

According the ATR-FTIR spectra of our samples (Fig. S 4.A), several bands are present for all 

the polymers. The integrative method was then preferred to the single band one . In addition, 

compared to authors who used this integrative method (Fig. S 4: in blue Almond et al. 2020, and in 

purple Ter Halle et al. 2017) the carbonyl functions present bands between 1600 and 1770 cm-1 in this 

study (Fig. S 4.A).  However, the formulated PE, PP PVC and PS spectra each shows the presence of 

a band between 1700 and 1750 cm-1 (Fig. S 4.B). Those formulated plastics are either coloured or 

flexible while the standards are colourless and rigid and don’t present any band between 1600 and 
1800 cm-1.  Hence, those bands were attributed to additives (either colourants or plasticisers). In this 

respect, Atek and Belhaneche-Bensemra, (2005) demonstrated the occurrence of PVC plasticisers on 

ATR-FTIR spectra at ~1750 cm-1. The carbonylation area for PE, PP and PVC was then taken from 

1600 to 1700 cm-1. For PS, the carbonylation area was defined from 1610 to 1700 cm-1 as there is a 

reference band at 1600 cm-1 (Fig. S 4.B). 
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Fig. S 4: Carbonyl Index calculations. A and B are normalised ATR-FTIR spectra for microplastic samples and references, 

respectively. The dot lines in the reference spectra correspond to formulated plastics while the straight lines correspond to 

standards. 

Finally, the reference band chosen was the same for all the polymers, which is the one 

corresponding to the methylene group (CH2=) between 1400 and 1500 cm-1, the most used in the 

literature. Equations for the calculation of the carbonyl index for each polymer are given in Fig. S 4 

(1) to (4). A baseline correction was applied to samples and references spectra before calculations. 

The baseline was taken from 1800 to 1900 cm-1 for all. 

 

Annexe 5: Elementary composition of the top soil (0-10 cm) of the contaminated soil and 
the control one 

En µg/g SiO2 Al2O3 Fe2O3 MnO MgO CaO Na2O K2O TiO2 P2O5 
CO2 
Total 
(%) 

Corg 

(%) 

Contam. 

Soil 
81.70 6.46 1.01 0.04 0.25 1.04 1.00 3.05 0.30 0.15 6.56 1.30 

Control 86.07 5.83 0.70 0.03 0.12 0.23 0.73 2.90 0.24 0.07 4.77 0.89 
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Annexe 6: Detailed methods Chapter 3 

Chemicals 

 All solutions were prepared with ultrapure deionized water (18.2 MΩ cm, at 25°C) obtained from a 

Milli-Q system (Millipore, France). Sample cups for the pyrolyze (Catalog n°PY1-EC80F) were 

purchased from Frontier Lab (SRA, France). For calibrating AF4, PSL beads (Thermo Scientific NIST 

traceable nanosphere size standards) were purchased from Fischer Scientific (Illkirch-Graffenstaden, 

France) with diameters of 80 nm (catalog no.3080A), 125 nm (catalog no. 3125A), 400 nm (catalog 

n°3400A), and 900 nm (catalog n°3900A). Polyethersulfone (PES) ultrafiltration membranes of 10-

kDa molecular mass cutoff were used for the AF4 measurements, which was purchased from Wyatt 

technologies. The 0.8-μm filters made with PES membranes were purchased from VWR (Fontenay-

sous-Bois, France). Sodium nitrate (catalog no. 229938) used to formulate the AF4 mobile phase 

was purchased from Sigma-Aldrich (Philadelphia, PA, USA). 

 

Nanoplastics identification and characterisation 

The flow-mode analysis system of the AF4 consisted of an Eclipse 3+ AF4 instrument (Wyatt 

Technology, Dernbach, Germany) and a 1200 series high-performance liquid chromatography pump 

(Agilent Technologies, Les Ulis, France). A UV–vis absorption detector (1200 series, Agilent 

Technologies, Les Ulis, France) and a multiangle laser light scattering (MALS) detector (DAWN 

HELEOS, Wyatt Technology, Santa Barbara, CA, USA) formed the online detection system. Data from 

the detectors were collected and analyzed by ASTRA version 6 (Wyatt Technology).  

The method used was described by Gigault et al. (2017). The flow rate was set at 0.5 mL min-1, the 

injection flow rate at 0.2 mL min-1, and the sodium nitrate concentration of the mobile phase at 0.5 

mmol L-1. The focus-flow rate was set at 0.5 mL min-1 for 5 min during the relaxation and the cross-

flow rate at Vc = 2e-0.27t for 25 min during the elution. 300 µl of the samples were injected into the 

AF4. Online SLS measurements were conducted in a proper cell maintained at 25.0 ± 0.1 °C. Online 

SLS measurements were conducted in a proper cell maintained at 25.0 ± 0.1 °C.   

Sizes (gyration radius, Rg) obtained from the SLS were determined by the Berry model of the first 

order using ASTRA-6 software. The Berry model is the most appropriate formalism in terms of 

robustness and accuracy for determining size of hyperbranched materials. The different fractions 

were collected manually based on the UV signal from the beginning to the end of the peak (i.e. 

around 10% over the baseline) to be further analysed.  
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Both AF4-extracts and < 0.8 µm water-extract fractions were analysed by pyrolysis (PY-3030D - 

Frontier Lab, Japan) coupled to gas chromatography and mass spectrometry (Py-GCMS). The gas 

chromatography instrument (GC) is a 7890-model from Agilent Technologies with an Agilent J&W 

DB-5 column (60 m, 0.25 mm, 25 µm thickness), and the mass spectrometer (MS) a 5977B from 

Agilent Technologies. For this experiment, 40 L of the samples were introduced into an analysis 

cup and placed on a heating table at 40°C until complete evaporation of the solvent. This step was 

repeated one time in order to concentrate the samples before the injection. The method followed 

for the Py-GC/MS was described by Dehaut et al. (2016). Pyrolysis was performed at 700°C for 1 min. 

Pyrolyzer interface and injection port were both set at 300°C. Pyrolysis products were injected in 

splitless mode with Helium as a carrier gas with a linear flow rate of 1 ml min-1. The GC separation 

set-up used was: 40°C for 2 min, then increased to 320°C at 20°C min-1 and kept constant for 14 

min. GC-MS interface temperature was set at 300°C, the ion source temperature at 250°C and a 

mass range from 50 to 800 was scanned. Polymer identification was performed using a total ion 

current (TIC), which was first identified using GC-MS data analysis (Mass-Hunter, Agilent), 

interrogating the NIST database for molecular identification. The identification was established based 

on spectrum similarities (in %). Under 85-90 %, similarities are not significant. All analysis cups used 

were brand new and checked before use to prevent any possible contamination. A control of the 

experiment was achieved ensuring that any of the instrument or materials contaminated the 

samples.  

Annexe 7 : AF4 calibration using polystyrene spherical models (NIST traceable standards). 
Models diameters were 50, 200 and 380 nm. 
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Annexe 8: Plastic markers for the Py-GCMS detection (from Tsuge et al. (2011)) 

Plastics Pyrolysis products m/z Retention Index 

Polyethylene (PE) 1-undecene 55, 57 1091 

1-dodecene 55, 57 1192 

1-tridecene 55, 57 1292 

1-tetradecene 55, 57 1392 

1-pentadecene 55, 57 1492 

1-hexadecene 55, 57 1578 

1-octadiene 55, 57 1793 

Polypropylene (PP) 2,4-dimethyl-1-heptene 70, 43 584 

n-pentane 43 500 

Polystyrene (PS) Styrene 104, 78 898 

Methyl-Styrene 118, 78 988 

Toluene 91 765 

PolyVinyl Chloride (PVC) Benzene 78, 52 651 

Toluene 91 766 

Styrene 104, 78 896 

Indene 116 1057 

Naphthalene 128 1204 

2-methylnaphthalene 142, 115 1320 

1-methylnaphthalene 142, 115 1338 
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Annexe 9 : Pyrograms of the soil water extracts at 6, 24 and 72h from the uncontaminated 
soil. 

 

Annexe 10: Ratio of the organic matter volume (VNOM) on the plastic debris surface with 
a volume (Vplastic) according to the size of the plastic debris (200 𝜇m, 2 𝜇m, 200 nm). 

 

For the calculation, we consider a thickness of 0.4 𝜇m for the microplastic and small microplastic 

according to literature data (Besseling et al., 2017). For 200 nm, we evaluated the nanoplastic coating 

from 100 up to 400nm according to preliminary work. To calculate this value, VNOM was determined 

by the difference between the total volume (VNOM+plastic) (considering the surface covered) and the 

volume without NOM (Vplastic) 
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Titre :  Distribution et comportement de débris plastiques dans un sol agricole 
amendé en compost de déchets ménagers 

Mots clés : Microplastiques, Nanoplastiques, Sol, Compost, Déchets ménagers, Métaux 

Résumé : Les déchets plastiques s’accumulent 
dans tous les compartiments 
environnementaux, et cette présence suscite un 
vif intérêt de la part de la communauté 
scientifique. Pourtant, leur étude dans les sols 
n’est que très récente par rapport aux rivières et 
océans. Ce travail de doctorat s’est donc 
concentré sur le comportement des micro- et 
nanoplastiques et des contaminants associés 
issus de l’amendement en compost de déchets 
ménagers, enrichi en débris plastiques dans un 
sol agricole. Les microplastiques collectés dans 
le sol ont un degré d’altération avancé qui 
favorise la libération de petites particules 
plastiques telles que les nanoplastiques. Afin de 
les identifier, une méthode d’extraction 
/identification a été développée et a prouvé pour 
la première fois la présence de nanoplastiques 
composés des trois polymères les plus courants 
dans la couche de surface du sol.  
 
 

Il a ensuite été démontré que ces 
nanoplastiques étaient présents dans les 
couches minérales en profondeur alors que les 
microplastiques n’étaient présents que dans la 
profondeur de labour. Les nanoplastiques sont 
donc mobiles dans les sols et ont la capacité 
d’atteindre les nappes d’eau souterraines 
sous-jacentes.  
Enfin, le rôle de déchets plastiques dans la 
contamination concomitante en métaux 
relevée dans le sol a été étudié. Les plus fortes 
concentrations correspondent aux métaux 
utilisés comme additifs dans la formulation des 
plastiques mais les plastiques n’ont pu être mis 
en cause avec certitude dans la contamination 
du sol. Les métaux et leur signature isotopique 
représentent cependant de bons candidats 
pour le traçage des nanoplastiques dans les 
matrices naturelles complexes. 
 

 

Title: Distribution and behaviour of plastic debris in a soil amended with 
household-waste compost 

Keywords: Microplastics, Nanoplastics, Soil, Compost, Household waste, Metals 

Abstract:   Plastic waste is accumulating in all 
environmental compartments, and its presence 
is of great interest to the scientific community. 
However, plastic waste study in soils is only 
very recent compared to rivers and oceans. This 
PhD work therefore focused on the behaviour of 
micro- and nanoplastics and associated 
contaminants from the composting of household 
waste enriched with plastic debris in agricultural 
soil. The microplastics collected in soil have an 
advanced degree of weathering that favours the 
release of small plastic particles such as 
nanoplastics. In order to identify them, an 
extraction/identification method was developed 
and highlighted for the first time, the presence of 
nanoplastics containing the three most common 
polymers in the uppermost soil surface layer. 

It was then demonstrated that these 
nanoplastics were present in the mineral layers 
at depth, whereas the microplastics were only 
present at ploughing depth. Nanoplastics are 
therefore mobile in soils and can reach the 
underlying groundwaters.  
Finally, the role of plastic waste in the 
concomitant metal contamination found in soil 
was investigated. The highest concentrations 
correspond to metals used as additives in the 
formulation of plastics, but the plastic role 
could not be implicated with certainty in soil 
contamination. However, metals and their 
isotopic signatures are good candidates for 
tracing nanoplastics in complex natural 
matrices. 

 

 


