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Résumé 

Les activités anthropiques (agriculture intensive, urbanisation ou activités industrielles) sont à l'origine 

de l'émission de polluants dans les écosystèmes aquatiques. Parmi ces polluants ont été identifiés les 

substances per- et polyfluoroalkylées (PFAS). Ces substances anthropiques, dont le nombre de 

molécules est estimé à plus de 4000, ont été massivement produites depuis les années 1950 dans divers 

domaines d'applications industrielles et d'usages domestiques. Les acides perfluoroalkylés (PFAAs), 

appelés PFAS « historiques », ont fait l'objet de nombreuses études scientifiques au cours des deux 

dernières décennies, mettant en évidence leur caractère ubiquitaire et toxique. Cependant, il existe 

encore un manque de connaissances sur l'écodynamique des PFAS dits « émergents » ainsi que sur les 

PFAS non-identifiés en raison de limitations analytiques. Les objectifs de ces travaux étaient de fournir 

spatiale -identifiés à l'aide d'une approche 

susceptible de contrôler la bioaccumulation des PFAS chez une espèce omnivore. 

Un travail d'optimisation sur la préparation d'échantillons solides (sédiments et tissus de poissons) pour 

l'analyse ciblée de 36 molécules comprenant à la fois des composés anioniques et zwitterioniques a été 

réalisé. La méthode TOP (Total Oxidizable Precursors) basée sur l'oxydation de précurseurs de PFAAs 

(pré-PFAAs) en acide perfluorocarboxyliques (PFCAs) a également été optimisée pour la première fois 

afin de correspondre à des conditions réalistes d'extraction de matrices solides. L'analyse ciblée des 

sédiments de l'ensemble de la France couplée à un travail de système d'information géographique a 

permis de mettre en évidence la proportion importante de PFAS émergents par rapport aux PFAS 

historiques, notamment à proximité de sites urbains ou impactés par des activités industrielles. 

L'utilisation du TOP a révélé des parts non-négligeables de pré-PFAA non-identifiées par l'analyse 

ciblée. L'analyse des tissus (filet et foie) de Chevesnes (Squalius Cephalus) dans une étude de cas sur la 

Seine à Paris a démontré l'ubiquité du 10:2 fluorotélomère sulfonate dans les tissus et l'absence de 

bioaccumulation de certains composés émergents encore mesurés dans les sédiments. Enfin, ce travail 

présente, pour quelques molécules fréquemment quantifiées dans les tissus des chevesnes, les facteurs 

contrôlant leur bioaccumulation. 

Mots clés : Substances per- 

aquatiques, bioaccumulation 
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Abstract 

Anthropic activities (intensive agriculture, urbanization or industrial activities) are sources for the 

emission of pollutants into aquatic ecosystems. Among these pollutants were identified per- and 

polyfluoroalkyl substances (PFAS). These anthropogenic substances, whose number of molecules is 

estimated at more than 4000, have been massively produced since the 1950s for industrial applications 

numerous scientific studies over the past two decades, demonstrating their ubiquitous and toxic nature. 

However, there is still a lack of knowledge on the ecodynamic of so-

on unidentified PFAS due to analytical limitations. The overall objective of this work is therefore to 

provide information on the distribution at large spatial scale (i.e. nationwide) and the transfer of 

emerging PFAS into the aquatic environment, and to estimate the contribution of unidentified PFAS 

using a non-targeted method. 

An optimized method for solid samples (sediments and fish tissues) was developed for the targeted 

analysis of 36 molecules comprising both anionic and zwitterionic compounds. The TOP assay (Total 

Oxidizable Precursors) based on the oxidation of PFAAs precursors (pre-PFAAs) to perfluorocarboxylic 

acid (PFCAs) was also optimized under realistic conditions for solid matrix extraction. The targeted 

analysis of sediment from a nationwide survey in France, coupled with a work of geographical 

information system, highlighted the significant proportion of emerging PFAS compared to legacy 

compounds, in particular near sites impacted by a strong urbanization or by industrial activities. The use 

of the TOP assay revealed significant contribution of long-chain pre-PFAAs that were not identified by 

the targeted analysis. The analysis of tissues (fillet and liver) of European Chub (Squalius Cephalus) in 

a case study on the Seine River (Paris) demonstrated the ubiquity of 10:2 fluorotelomer sulfonate in this 

specie and the absence of bioaccumulation of certain emerging compounds that were measured in 

sediments. Finally, this work presents, the factors controlling PFAS bioaccumulation in one fish species. 

Keywords : Per- and polyfluoroalkyl substances, contaminant of emerging concern, aquatic 

ecosystems, bioaccumulation 
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Introduction 

(<footprintnetwork.org>). Et pour cause, la population mondiale ne cesse de croître et devrait atteindre 

raphique est corrélée à une augmentation massive 

En conséquence

1

substances dans les domaines industriels, agricoles mais aussi quotidiens sont autant de pressions 

ervation, notamment au travers de la 

protection des écosystèmes aquatiques et des ressources en eaux, est un enjeu majeur de notre société.  

Les premières recherches menées sur les matrices environnementales et les populations humaines 

mettent rapidement en évidence les effets néfastes de certaines substances chimiques appelées par la 

suite polluants organiques persistants (POPs), incluant notamment les pesticides organochlorés (OCP) 

ou encore les polychlorobiphényles (PCB). Persistantes, bioaccumulatives et toxiques, la production de 

ces substances sera progressivement arrêtée puis interdite, engageant une prise de conscience des 

populations et des gouvernements quant aux risques associés aux usages de certaines molécules. La 

Convention de Stockholm de 2001, signée par 151 pays, fait partie de ces prises de conscience ayant 

abouties à des décisions fortes en matière de régulation des POPs (ECHA 2009)

gence Européenne des produits chimiques (ECHA) (<echa.europa.eu>) créée fin 2006 qui 

2007 (Registration, Evaluation, Autorisation, and restriction of Chemicals) qui incite les industriels à 

 

La gestion, la restauration et le maintien de la qualité des ressources en eaux est encadré par la Directive 

puis 2000 qui vise notamment à multiplier les connaissances relatives à la 

performantes et sensibles telle que la chromatographie couplée à la spectrométrie de masse, de nouvelles 

familles de contaminants, identifiées comme «  », ont été identifiées. 

On compte parmi ces nouvelles substances les pesticides polaires, les produits pharmaceutiques ou 

encore les substances per- et polyfluoroalkylées (PFAS) (Moody and Field 2000).  

uorées crées dans les années 1950 qui 

(Krafft 

and Riess 2015). Elles ont largement été utilisées dans la lutte anti-

le traitement des surfaces (textiles, mobilier, etc.) (Glüge et al. 2020). Le nombre de substances associées 

aux PFAS est estimé à quasi 5000 molécules individuelles (Cousins et al. 2020). De par leurs propriétés 
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(Pan et 

al. 2018) (Cousins et al. 2020)

nombreuses, incluant les rejets directs tels que les rejets urbains ou industriels, mais aussi indirects via 

la transformation de précurseurs fluoroalkylés pouvant former des acides perfluoroalkylés (PFAAs) 

(Buck et al. 2011). Les études se sont multipliées depuis le début des années 2000, mettant à jour les 

effets toxiques (Lau et al. 2007) et bioaccumulable (Ahrens 2011) de certains congénères, notamment 

commerciaux (Xiao 2017)

au persulfate (TOP) (Houtz and Sedlak 2012) et la détermination du fluor organique total (Cousins et 

al. 2020) mettent en avant la part importante de précurseurs non identifiés. Seules une dizaine de 

molécules sur les milliers que compte la famille sont analysées de manière régulière, limitant fortement 

 

de connaissance relative à la présence et à la bioaccumulation de ces nouveaux PFAS (appelés PFAS 

 

Ce manuscrit présente dans le Chapitre I 

de ces substances dans les écosystèmes aquatiques avec un focus sur la présence des composés 

données sont reportées au Chapitre II. Le Chapitre III se focalise sur la matrice sédimentaire. Les 

due de PFAS incluant des 

géographique (SIG) pour relier les sources potentielles et les profils moléculaires sont rapportés. Un 

fluence du traitement préalable des sédiments et de la fraction 

granulométrique analysée sur les niveaux en PFAS mesurés est également présenté. Enfin, le Chapitre 

IV aborde les facteurs de contrôle intraspécifique de la bioaccumulation des PFAS chez le chevesne 

(Squalius Cephalus) avec une étude de cas sur la Seine.  
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1. Préambule 

Le fluor, atome de la famille des 

sous sa forme gazeuse SiF4, ou encore sous formes minérales telles que la fluorite (CaF2) ou la cryolite 

(Na3AlF6) (Aigueperse et al. 2000). En revanche, les composés organiques fluorés sont rares (Dolbier 

2005). Le fluor gazeux F2 est isolé pour la première fois par Henri Moissan en 1886 grâce 

(Simons 1986)

en 1906 et ouvrit la voie à la synthèse des composés organofluorés avec notamment Swarts qui, en 1920, 

synthétisa le premier acide perfluoré (acide fluoroacétique). Le premier polymère fluoré est synthétisé 

par Roy Plunkett en 1938 au laboratoire Chemours (New-Jersey) (Plunkett 1941)

polytétrafluoroéthylène (PTFE, (CF2CF2)n) qui, grâce à sa grande résistance chimique, a été utilisé dans 

 

Après la seconde guerre mondiale, la synthèse de composés organofluorés et notamment des substances 

poly- et 

-fluoration permettant la synthèse à grande 

échelle de surfactants perfluoroalkylé (Simons 1949). Un second procédé de synthèse appelé 

télomérisation est développé par Brace en 1961 (voir §2.3) (Brace 1962).  

ampleur 

au début des années 2000 notamment suite à la mise en évidence de la présence globale chez les êtres 

(Giesy and 

Kannan 2001). La problématique environnementale des PFAS émerge alors, suivi de la mise en évidence 

ces substances (Ahrens 2011; Xiao 2017).  

Ce chapitre propose une synthèse des connaissances relatives aux PFAS. Des informations sur les sous-

ains

présentés. La dernière partie de ce chapitre présente les techniques analytiques couramment employées 

alyse indirecte des PFAS.   
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2. Nomenclature des PFAS 

Le 20e 

c

(Krafft 

and Riess 2015).  

de la nomenclature, des terminologies et des acronymes de ces substances a été proposée par Buck et al. 

(2011). Ainsi,  a été préféré à celui de PFC pour éviter la confusion avec les 

substances de la famille des perfluorocarbures (e.g. le tétrafluorométhane (CF4)). La famille des PFAS 

quant à elle regroupe les molécules pour lesquelles 

.  

Les PFAS ont une structure commune de type CnF2n+1

développement économiques (OCDE) estime en 2018 que 4730 molécules individuelles correspondent 

à cette définition (OCDE 2018). Malgré leur nombre conséquent, moins de 6% des molécules 

catégorisées PFAS semblent commercialement pertinentes (Buck et al. 2021) selon la classification et 

la catégorisation établie en 2011. Ce constat est important pour identifier les substances à regrouper sous 

le terme PFAS dans le cadre de gestion du risque.  

La nomenclature distingue deux grandes catégories de PFAS : les PFAS non-polymériques et les 

PFAS polymériques. La Figure 1 résume cette nomenclature telle que décrite par Buck et al. (2011) et 

adoptée par la grande majorité de la communauté scientifique. 
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Figure 1. Classification des PFAS. Adapté de Buck et al., 2011 

 

2.1. Les PFAS non-polymériques  

Les PFAS non-polymériques se composent de deux catégories. On donne le nom substance 

perfluoroalkylée (Figure 2) à une molécule pour laquelle  

chaîne carbonée sont substitués par des atomes de fluor. La chaîne carbonée peut être reliée avec un 

groupement fonctionnel polaire acide (sulfonique, carboxylique, phosphonique, etc.), sulfonamide, 

aldéhyde, etc (Buck et al. 2011).  

Le nom substance polyfluoroalkylée (Figure 2) est donné aux molécules pour lesquelles les atomes 

. Parmi 

ces substances se distinguent les dérivés perfluoroalcanes N-

 ; les fluorotélomères de 

-être pair ou impair) et 

 ; ou encore les alcanes ou alcènes 
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semifluorés qui regroupent les molécules dont une chaîne perfluoroalkylée est reliée à une chaîne alcane 

ou alcène.  

Les composés polyfluoroalkylés se retrouvent souvent sous le terme « 

perfluoroalkylés » (pré-PFAAs). En effet, par des processus biotiques ou abiotiques, nombre de 

substances polyfluorées peuvent être transformées en substances perfluorées et notamment en acides 

carboxyliques (PFCAs) ou en acides sulfoniques (PFSAs) (Liu and Mejia Avendaño 2013).  

Outre la distinction perfluoroalkyles VS polyfluoroalkyles, une distinction peut être faite sur la base de 

la longueur de chaîne qui peut impacter le caractère hydrophobe et donc le devenir dans 

Le terme « PFAS à chaîne longue » est utilisé lorsque la chaîne carbonée contient 7 

atomes de carbone ou plus dans le cas des PFCAs, et lorsque la chaîne carbonée contient 6 atomes de 

carbone ou plus dans le cas des PFSAs (Buck et al. 2011). La différence dans la définition est liée aux 

propriétés de bioconcentration / bioaccumulation des PFSAs qui sont plus grandes que 

PFCAs de longueur de chaîne équivalente (Buck et al. 2011). Enfin, les PFAS peuvent être classés selon 

la nature du groupement fonctionnel, ce dernier permettant généralement de définir les acronymes. 

 

Figure 2. Exemple de structure de PFAS perfluoroalkylés et polyfluoroalkylés 

 

2.2. Les PFAS polymériques  

Un polymère composé 

nF2n+1 

il sera alors considéré comme PFAS. Ces polymères sont généralement synthétisés à partir de PFAS 

non-polymériques et se distinguent en trois grandes catégories (Buck et al. 2011) :  

- Les fluoropolymères 

des atomes de fluor. Cette famille regroupe par exemple le PTFE ou encore le polyfluorure de 

vinylidène (PVDF).  

- monomères de structure 

CF2-, -CF2CF2- ou encore CF(CF3)CF2-  
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- Les polymères à chaîne latérale fluorée, contrairement aux deux précédentes catégories, ne sont 

- ou polyfluoré mais 

variable avec des chaînes latérales polyfluorées et une terminaison CnF2n+1 

La dégradation des fluoropolymères ou encore des polymères à chaînes latérales fluorées peut être 

source de PFAS non-polymériques. Par exemple, la dégradation de polymères fluoroacrylates dans le 

sol en condition aérobie contribuait pour moins de 5t par an à la formation de PFCAs dans 

(Russell et al. 2010, 2008). 

2.3. Procédés de synthèse 

Bien que la synthèse du premier acide perfluoroalkylé remonte à 1920, la montée en puissance à 

-

(Simons 1949). Ce procédé, repose sur 

chaîne perfluoroalkyle.  

Au cours de la réaction, des réarrangements et des ruptures de la chaîne carbonée se produisent. On 

majoritairement été utilisé pour produire le perfluorooctane sulfonyle fluoride (POSF, C8F17SO2F) qui 

-PFOS) et 

environ 30% des isomères ramifiés (Br- -produits tels que des acides 

perfluoroalkyles sulfoniques de chaîne plus courte ou encore des acides perfluoroalkyles carboxyliques 

(Benskin et al. 2010). Il est en théorie possible de former 89 isomères ramifiés du PFOS (Buck et al. 

2011) (Riddell et al. 

2009) 8F17COOH), servant 

 fabrication de fluoropolymères tels que le PTFE, a été massivement produit avec 

la méthode ECF (Kissa 2001).  

La seconde voie de synthèse des PFAS est le procédé de télomérisation. Il a été développé par Dupont 

dans les années 1960 (Brace 1962) 

« télogène » qui va réagir avec un « taxogène 

3CF2I) qui réagit ensuite par exemple avec du 

perfluoroéthylène (CF2=CF2 a réaction qui incrémente la 

CF2CF2 

étapes de transfert et de terminaison.  
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dures 

CF2CF2 (Kissa 2001). Le 

contrôle du degré de la réaction et donc du produit majoritaire du mélange est obtenu par les rapports 

molaires des réactifs (Krafft and Riess 2015) 3CF2I conduit à la synthèse 

impaire, le réactif de base uti 3

perfluoropropyle (CF3CF2CF2I). Les produits de la réaction de télomérisation peuvent ensuite subir des 

réactions chimiques qui permettent la fonctionnalisation de la chaîne fluoroalkyle. Typiquement, 

3CF2(CF2CF2)3

(Grottenmüller et al. 2003). Une réaction des produits issus de télomérisation avec un 

dimère de type CH2=CH2 permet de former des iodures fluorotélomères de type X:2 qui eux-mêmes 

sont utilisés pour produire des fluorotélomères fonctionnalisés tels que les fluorotélomères sulfonates 

(FTSA) (Kissa 2001). Le procédé de télomérisation est depuis les années 2000 le procédé majoritaire 

de fabrication du PFOA (Kissa 2001). 

Ainsi, les deux procédés historiques de synthèse des PFAS se distinguent par la composition du mélange 

final. Le procédé ECF produit un mélange de composés linéaires et ramifiés perfluoroalkylés 

tandis que le procédé de télomérisation produit un mélange de composés linéaires ou ramifiés 

perfluoroalkylés ou polyfluoroalkylés 

procédé de synthèse (Benskin et al. 2010).  

2.4. Usages 

une conséquence directe sur leurs propriétés physico-

importante entre le fluor (3,98) et le carbone (2,55) rend la liaison C-F très fortement polarisée et donc 

de forte énergie (450kJ) (Krafft and Riess 2015). La chaîne carbonée perfluorée est rigidifiée par rapport 

à un homologue aliphatique grâce au rayon de Van der Walls du fluor (1,47Å) plus grand que celui de 

nucléophiles (Krafft and Riess 2015). Les PFAS sont donc à la fois très résistants thermiquement et 

chimiquement.  

anti-incendie. Ils ont été introduits dans des formulations pour des mousses extinctrices hautes 

industrielles, aéroportuaires ou encore militaires. Grâce à leur grande résistance thermique et à leurs 

propriétés tensioactive
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imperméable entre le combustible et le comburant (dioxygène), étouffant ainsi les flammes (Moody and 

Field 2000). Ces mousses sont appelées « agent formant un film flottant » (AFFF). Les formulations 

AFFF sont des mélanges complexes dans lesquels les sels perfluoroalkylés sulfonates comme le PFOS 

étaient majoritairement utilisés (Moody and Field 2000).  

De nombreuses applications ou produits industriels et domestiques contiennent des PFAS dans leurs 

formulations. De manière générale, les PFAS sont utilisés comme agents mouillants, lubrifiants, de 

des emballages alimentaires, etc. 

(Krafft and Riess 2015)

(OECD 2013). 

sels APFN) ont été largement utilisés à de faibles concentrations comme auxiliaire de synthèse. Depuis 

2006, les fabricants de fluoropolymères les ont remplacés par des PFAS de chaînes plus courtes tels que 

contenant des liaisons éther comme ADONA et HFPO-DA (Krafft and Riess 2015; OECD 2013).  

Dans le milieu domestique, le PTFE, commercialisé sous le nom de Téflon, sert de couche protectrice 

et antiadhésive pour les ustensiles de cuisine. Ce même polymère est retrouvé dans les textiles 

(Buck et al. 2011; Krafft and Riess 2015; 

OECD 2013)

-graisse directement au contact avec la 

nourriture (Buck et al. 2011; Zabaleta et al. 2017b). Les PFAS entrent dans la composition de produits 

du mobilier, des sols, la protection contre les tâches de graisse des tapis et des chaussures (OECD 2013).  

Les PFAS sont donc très présents dans de nombreux secteurs industriels mais aussi domestiques. Les 

usages sont très variés de même que les substances utilisées. 

2.5. Production et émission des PFAS 

Synthétisés et utilisés depuis plusieurs décennies, les PFAS ont été produits en grande quantité. 

ies avec (i) les sources directes (i.e. 

fabrication et utilisation des PFAS) (Buck et al. 2011) et (ii) les sources indirectes. Ces dernières se 

traduisent par la présence de PFAS comme impureté de réaction ou bien leur formation lors de la 

dégradation de certaines molécules  formation de PFOA via la dégradation 

de N-EtFOSE (Prevedouros et al. 2006).  
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fluoropolymères entre 1951 et 2002 a été estimée entre 4400t et 8000t. La quantité annuelle de 

production était croissante sur cette période, atteignant 400 tonnes par an entre 1995 et 2002 

(Prevedouros et al. 2006)  000t de POSF qui ont été produites (Paul 

et al. 2009; Prevedouros et al. 2006). La production annuelle de POSF entre 1970 et 2000  

4500 t/an, dont 78% de la production mondiale est attribuée au fabricant 3M (USA et Belgique) (Paul 

et al. 2009). A partir de 2002, la production annuelle de POSF chute à 1000 tonnes annuelle suite à 

ce même fabricant .  

4-C14 PFCAs en se basant sur des sources 

quantifiables en provenance du cycle de vie des polymères synthétisés à base de PFOA, PFNA, POSF 

et de fluorotélomères (Wang et al. 2014a). Les PFCAs de C4-C14 sont en effet présents en tant 

q (Buck et al. 2011). La somme totale des émissions serait 

de 2610 à 21 400 tonnes avec une augmentation entre 1951 et 2002 suivis 

rrêt de la production du POSF par 3M. De plus, une suite de conventions 

a été signée par plusieurs industriels historiques visant à éliminer en 2015 les émissions du PFOA et des 

PFAAs à longue chaîne et dont la Chine et les nouveaux pays producteurs ne sont pas signataires.  

chaîne courte (e.g. PFHxA, acide perfluorobutanoïque 

(Wang et al. 2014b).  

De la même façon, les émissions des PFSAs et de leurs précurseurs ont été estimées. Entre 1228t et 

4930t de PFOS et entre 1230t et 8740t de précurseurs de PFOS auraient été émis entre 1958 et 2015 

(Wang et al. 2017a)

respectivement (Boucher et al. 2019). La majorité des émissions ont eu lieu en 1958 et 2002.  

La part des émissions liées aux sources indirectes, bien que moins importantes que les sources directes 

pour la plupart des PFAAs, reste 

substances commerciales (Wang et al. 2017b) 

environnementale des précurseurs et de leur dégradation (Liu and Mejia Avendaño 2013; Field and 

Seow 2017).  
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3.  

historiques tels que le PFOA ou le PFOS mais surtout des composés alternatifs, présentés comme 

« PFAS  ». Des informations relatives aux facteurs de contrôles de la persistance, 

bioaccumulation ou mobilité sont également présentées. 

3.1. Réglementation 

Le début des années 200

organiques environnementaux. Bien que des suspicions quant à la présence des PFAS dans le sérum 

humain remontent à 1968 (Taves 1968), des études émergent sur la présence importante des PFAS dans 

milit -1
 (Moody and 

Field 1999) ans des 

endroits reculés comme (Giesy and Kannan 2001).  

plusieurs c

la persistance et le devenir des PFAS a été moteur  

lm sur les 

Polluants Organiques Persistants (ECHA 2009) à cause de sa persistance, sa toxicité et son caractère 

annexe A de la convention de 

Stockholm (ECHA 2020)

XV du règlement REACH (Registration, Evaluation, Authorization and restriction of Chemicals) pour 

9C14 PFCAs a été formulée, et sera applicable à partir de Février 2023 

(<www.

réglementaire européen en matière de protection et de gestion des ressources en eaux a introduit avec sa 

directive fille 2013/39/UE de nouvelles normes de qualité environnementale concernant le biote 

(NQEbiote) principalement pour les poissons. Seul le PFOS est considéré pour les PFAS. Dans 

4.4 ng.kg-1 par semaine pour le PFOA, PFOS, PFNA et PFHxS. De plus, dès le début des années 2000, 

émissions de PFAS à chaîne longue et de leurs précurseurs pour 2015 (<www.epa.gov>).  

Ce contexte réglementaire (i.e. ) 

vers des alternatives aux PFAS à chaîne longue. La stratégie des industriels est majoritairement tournée 

vers les substances de chaînes plus courtes ou bien intégrant des liaisons éthers (Cousins et al. 2020), 
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cependant discutable au vu des études reportant la présence globale des PFAS à chaîne courte dans 

ment aquatique et le listing récent de certaines molécules alternatives comme 

candidat pour inclusion dans le règlement REACH (Cousins et al. 2020). La suite de cette partie se 

concentre sur la présence des PFAS historiques et émergents dans les hydrosystèmes.  

3.2. Occurrence dans les compartiments abiotiques des hydrosystèmes  

, et 

. Les apports ponctuels sont associés à des sources très localisées telles que les 

-incendie ou encore les rejets de stations de traitement des eaux usées (STEU) 

(Ahrens 2011). A contrario, les apports diffus sont associés à des sources plus largement dispersées 

géographiquement et correspondent par exemple aux retombées atmosphériques, aux eaux de 

ruissellement ou de pluie (Figure 3) (Ahrens 2011).  

Figure 3

Adapté de Ahrens et Bundschuh (2014) 

ubiquistes. Historiquement, ce sont les PFAS anioniques avec les PFCAs et les PFSAs dont le PFOA et 

le PFOS qui ont été majoritairement mis en évidence, notam

continentales ou côtières (Ahrens 2011), et ce même dans des régions peu voire non impactées par des 

activités locales (Butt et al. 2010).  
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3.2.1. Eaux de surface continentales 

Une étude Européenne de 2009 sur les polluants organiques polaires dans les eaux de rivière de différent 

pays (n = 122 sites de prélèvements) a montré une forte fréquence de détection des C6 C11 PFCAs (26

97%) et du PFOS (94%) (Loos et al. 2009). Les niveaux moyens du PFOA et du PFOS dépassaient la 

dizaine de ng.L-1

tels que le Danube en Autriche, ou le Rhône en France (Loos et al. 2009)

notamment les eaux lacustres, étaient exposées majoritairement via le transport atmosphérique longue 

portée (Butt et al. 2010)

Canadiens (Butt et al. 2010). Dans un travail de synthèse, Zareitalabad et al. (2013) ont compilé les 

concentrations en PFOA et PFOS mesurées dans les eaux de surface (n = 475 et 476 respectivement). 

Les concentrations pouvaient varier de plus de sept ordres de grandeur, mais la médiane des deux PFAS 

restait autour des 3 ng.L-1.  

 

analytiques ont permis de mettre en évidence la part importante de PFAS émergents. D étude de 

prospection nationale effectuée en France en 2012 et ciblant 22 PFAS, outre la prévalence du PFOS 

dans les eaux de surface (n = 333), le 6:2 fluorotélomère sulfonate (6:2 FTSA), a été détecté 52% du 

temps, généralement proche de sources industrielles (Munoz et al. 2015). Ce PFAS est une alternative 

(Wang et al. 

2013b)

(PFBS) ont été fréquemment détectés (49,5 et 65,2% respectivement), ce dernier contribuait pour 

environ 6 (Munoz et al. 2015). Ces observations semblent confirmer une transition vers 

des alternatives de longueur de chaîne réduite.  

Figure 4. Exemples de structures de PFAS historiques et émergents. 
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Les termes « PFAS historiques » et «  » (mentionné dans la suite de ce 

manuscrit sous le terme « PFAS émergents 

alternatives da

(Figure 4).  

On peut par exemple citer les éthers polyfluorés tels que ADONA ou GenX qui ont remplacé le PFOA 

et le PFNA dans la fabrication de fluoropolymères (Munoz et al. 2019). Il existe également les 

alternatives au PFOS tels que les acides polyfluoroéther sulfonique, et leur variante chlorée (n:2 Cl-

PFESAs) commercialisée sous le nom F-53B et utilisée 

suppresseur de buée en Chine.  

Le 6:2 Cl-PFESA a été mesuré à des niveaux similaires au PFOS (1050 ng.L-1) dans les eaux de surface 

(Wang et al. 2013a). Des niveaux 13 fois plus élevés de 

GenX (~800 ng.L-1

fluoropolymères sur la rivière Merwede aux Pays-Bas (Gebbink et al. 2017). Dans une étude 

- -PFESA du F-53B ont été mesurés 

dans 96% et 86% des eaux de surface analysées respectivement (n = 160). Ce dernier présentait des 

les autres pays (Pan et al. 2018). Ces résultats suggèrent la faible émission (mais probablement amenée 

valeur maximale de 1,5 ng.L-1. Ce composé était également quantifié en Chine (Chen et al. 2020; Zhao 

et al. 2020).  

Dans les composés peu documentés, le perfluoro methylcyclohexane sulfonate (PFECHS), un PFAS 

(De Silva et al. 2011), a été quantifié à des niveaux 

> ng.L-1 (Lescord et al. 2015). Le 

PFECHS a également été très fréquemment détecté dans les Mer du Nord et Baltique (Joerss et al. 2019). 

galvanoplastie ou dans les formulations AFFF, mais leur commercialisation comme produits finis date 

des années 1970 (Field and Seow 2017)

compartiments environnementaux est assez récent. La présence du 6:2 FTSA sur le bassin de la Seine a 

(Boiteux et al. 2017; 

Munoz et al. 2018a) ; la même conclusion a été faite dans le Sud de la France (Bach et al. 2017). A 

n = 160), le 4:2 FTSA, 6:2 FTSA et 8:2 FTSA ont été détectés dans 11%, 95% et 

26% des échantillons (Pan et al. 2018) s a 

été mesurée dans la Tamise (6,9 ng.L-1) et dans le Rhin (2,9 ng.L-1) (Pan et al. 2018).  

(Barzen-Hanson et al. 2017b). On trouve par exemple les n:2 fluorotélomères sulfonamide alkylbétaïnes 

(n:2 FTABs), des composés zwitterioniques avec une charge positive permanente (Place and Field 
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2012)

(Boiteux et al. 2017)

= 48), le 6:2 FTSA et le 6:2 FTAB étaient les composés majoritaires, ce dernier présentant des niveaux 

de plusieurs µg.L-1 ières Chinoises (n = 49), le 6:2 FTAB a été détecté 

dans plus de 85% des échantillons analysés, avec des niveaux atteignant le µg.L-1 

(Chen et al. 2020).  

mais de manière générale, les PFAS émergents sont de plus en plus fréquemment détectés dans les eaux 

de surface, avec des disparités régionales liées majoritairement aux sources de productions. Les données 

relatives à leur transport et devenir sont encore faibles, de même que leurs effets toxicologiques (Xiao 

2017).  

3.2.2. Sédiments 

un puits pour les PFAS à chaîne longue (Becker et al. 2008). Le PFOS était généralement le composé 

majoritairement quantifié dans ce compartiment 

Lam et al. 2014)

comme par exemple le PFDoDA en Corée du Sud (Lam et al. 2014) 

représentant la seconde plus forte contributi

(Munoz et al. 2015).  

Ces mêmes sédiments de la campagne nationale française ont été ré-analysés avec la spectrométrie de 

(Munoz et al. 2016) -1 poids 

sec (PS) avait également été mise en évidence proche de sites impactés par des mousses AFFF (Boiteux 

et al. 2016).  après un accident ferroviaire survenu au Québec (Canada), 

le 8:2 FTAB, 

n = 13) (Munoz et al. 2017b). En 

Chine, 38% des sédiments de rivière analysés (n = 49) contenaient du 6:2 FTAB en lien avec la présence 

de zones industrielles et industrie pétrolière (Chen et al. 2020) vironnement 

aquatique aux FTABs semble ainsi majoritairement provenir de sources ponctuelles.  

Outre la présence de FTABs dans des sédiments soumis à des sources ponctuelles, le 6:2 FTSA a été 
-1 

(Boiteux et al. 2017)  

emballages alimentaires jetables ainsi que dans un lac à proximité, une suite de n:2 FTSAs (n = 6 14) a 

été quantifiée avec des niveaux maximum dix fois plus importants que le PFOS (Langberg et al. 2020). 

Sur une zone plus large dans la baie de Bohai (Chine), comprenant différentes topologies de sites (tissu 
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urbain, activités industrielles, milieux marins, etc.), les n:2 FTSAs (n = 4 10) n

dans les sédiments (< 15%) (Chen et al. 2020).  

Les éther per- et polyfluorés prennent également en importance dans les composés détectés au sein de 

ce compartiment biotique. En Asie, premier producteur de F-53B, le 6:2 Cl-PFESA était le composé 

majoritaire quantifié dans les sédiments (médiane 1,2 ng.g-1 PS) suivi du PFOS (médiane 0,24 ng.g-1 

PS) (Chen et al. 2020). Il était également fréquemment détecté, avec le PFECHS, dans les sédiments 

(Wang et al. 2016). Ces composés semblent 

s régions du monde. Le PFECHS a été très peu détecté (< 10%) dans une carotte 

(MacInnis et al. 2019)

(Joerss 

et al. 2019).  

GenX (HFPO-

(Simonnet-Laprade et al. 2019). Ce dernier 

la Mer Jaune (Chine), a contrario du HFPO-DA qui était quantifié à des niveaux équivalents au PFOS 

(0,119 ng.g-1 PS et 0.139 ng.g-1 PS respectivement) (Zhong et al. 2021). 

La présence des PFAS « émergents » et « alternatifs » dans les matrices abiotiques présente des 

disparités régionales importantes, qui dépendent en grande majorité des lieux de production, mais 

ions directes. La pertinence de la matrice 

contrôlent leur devenir environnemental, notamment la longueur de la chaîne fluoroalkyle ainsi que les 

propriétés physicochimiques des composés.  

3.3. Facteurs de contrôle et mobilité des PFAS 

Les facteurs de contrôle de la mobilité et de la distribution des PFAS au sein des compartiments 

abiotiques des systèmes aquatiques sont complexes. Ils dépendent des caractéristiques physico-

chimiques du système et des propriétés intrinsèques des PFAS, ces dernières étant influencées par la 

longueur de chaîne ou la nature du groupement fonctionnel. 

A pH environnemental (pH = 6 8), les PFCAs et PFSAs qui ont un pKa inférieur ou proche de 0, sont 

sous forme dissociée (Krafft and Riess 2015). La solubilité des PFCAs à 25°C décroît avec 

 longueur de la chaîne perfluorée (Krafft and Riess 2015). La solubilité des PFSAs, 

qui est inférieure à celle des PFCAs, suit également cette tendance (Krafft and Riess 2015). Les PFAS 

neutres comme les fluorotélomères alcool (n:2 FTOH) sont moins solubles et présentent une pression 

de vapeur élevée. Ils seront via le 

transport atmosphérique (Krafft and Riess 2015).  
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Le partage entre la phase dissoute et le sédiment (ou la phase particulaire) est évalué via le coefficient 

de partage (KD) qui se définit par la concentration des PFAS dans le sédiment ou dans les MES (en ng 

kg-1) divisée par la concentration des PFAS en phase dissoute (en ng L-1). Pour les PFAS historiques, ce 

coefficient évolue positivement avec la longueur de chaîne et est plus élevé pour les PFSAs que pour 

les PFCAs (Ahrens 2011; Labadie and Chevreuil 2011a; Zareitalabad et al. 2013). De ce fait, les PFCAs 

et PFSAs à chaîne courte sont majoritairement quantifiés dans la phase dissoute (Ahrens 2011) et 

peuvent donc être transportés sur de longues distances. Cette tendance semble également présente pour 

des PFAS émergents comme les FTSAs ou les Cl-PFESA (Figure 5) (Chen et al. 2020). A longueur de 

chaîne équivalente, le 6:2 Cl-PFESA présente un logKD moyen supérieur au PFOS (Chen et al. 2020). 

Les composés zwitterioniques comme le 6:2 FTAB et le 8:2 FTAB présentent un logKD équivalent voire 

qui 

accroît les interactions électrostatiques avec les charges négatives présentes à la surface des sédiments 

(Barzen-Hanson et al. 2017a; Chen et al. 2020; Munoz et al. 2017b).  

 

Figure 5. Log Kd de PFAS historiques et émergents de différentes longueurs de chaîne. Une 

augmentation du coefficient Kd est observable pour les PFCAs, les PFSAs et les n:2 Cl-PFESA. 

(Chen et al. 2020) 

 

urs propriétés 

physicochimiques. Le taux de carbone organique est un des facteurs prépondérants (Higgins and Luthy 

2006; Labadie and Chevreuil 2011a; Munoz et al. 2015). Les relations positives observées entre les 
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normalisation des KD par rapport au taux de carbone organique est préférable (Labadie and Chevreuil 

2011a; Munoz et al. 2015)

mécanismes de contrôle dans les sédiments.  

travers des interactions électrostatiques (Higgins and Luthy 2006). Les ions positifs di- et trivalents tels 

que le [Ca2+ (Ahmed 

et al. 2020). Les charges de surface des sédiments et des sols sont influencées par les variations du pH 

(Higgins and Luthy 2006).  

La salinité peut également influencer les valeurs de KD par un effet de diminution des interactions 

électrostatiques répulsives entre les PFAS anioniques et les charges négatives à la surface des particules, 

(Munoz et al. 2018a).  

Cependant, les corrélations positives reportées sont souvent biaisées par la présence de sédiments avec 

un taux de carbone organique élevé, et des disparités entre les valeurs de KD peuvent être observées 

en conditions contrôlées VS sur le terrain (Figure 6) (Li et al. 2018).  

De même, les propriétés des sédiments ou des sols prises individuellement ne seraient pas suffisantes 

pour expliquer correctement les phénomènes de distribution en phase dissoute et phase particulaire pour 

les PFAS (Munoz et al. 2015; Li et al. 2018; Nguyen et al. 2020)

hydrophobes et électrostatiques seraient les mécanismes dominants de la sorption des PFAS anioniques 

(Du et al. 2014). 

Les données sur les « PFAS émergents » comme les composés cationiques et zwitterioniques sont 

encore peu nombreuses mais elles semblent indiquer que le partage entre le sol et la phase dissoute ne 

peut être prédit simplement sur la base des propriétés individuelles des sols telles que les interactions 

hydrophobes avec la matière organique ; les interactions électrostatiques jouent aussi un rôle pour ces 

classes de PFAS chargées positivement (Barzen-Hanson et al. 2017a).  
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Figure 6. Boîtes à moustache de la distribution des valeurs de Log Kd de certains PFAS selon des 

mesures en conditions contrôlées ou des mesures issus de prélèvements sur le terrain. (Li et al. 

2018) 

3.4. Persistance 

souvent traduit par la notion de persistance, elle-

même définie par le temps de demi-vie.  

Le PFOS ne serait pas dégradé par hydrolyse, photolyse, et ne se biodégrade pas dans les conditions 

environnementales (OECD 2002). Son temps de demi-

supérieur à 41 ans (Canadian Environmental Protection Act 1999)

température(UNEP 2006) ainsi que les process (Yang et al. 

2020) seraient capables de le dégrader.  

Le PFOA semble ne pas être biodégradé par différentes communautés microbiennes provenant de STEU 

ou de communautés présentes dans les sédiments ou les sols (Liou et al. 2010).  

De manière générale, les composés perfluoroalkylés semblent résistants aux divers processus de 

dégradation biotique et abiotique (Kissa 2001), tandis que les PFAS polyfluoalkylés semblent être 

dégradables en PFCAs et PFSAs (Ahrens 2011). 

En effet, la présence de PFAS dans les régions reculées et très peu voire non impactées par les activités 

humaines a été reliée à la dégradation de PFAS issus du transport atmosphérique de longue portée, 

notamment les FTOHs neutres et fortement volatiles (Ahrens 2011)
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PFNA et PFOA, mais aussi en C4 C7 PFCAs (Ellis et al. 2004; Wallington et al. 2006). Ce phénomène 

de dégradation des FTOHs dans des conditions biotiques produit de la même façon des PFCAs et 

(Dinglasan et al. 2004).  

Les études réalisées sur des cultures microbiennes pures, des sols et des sédiments ont été regroupées 

dans une synthèse (Liu and Mejia Avendaño 2013). Les FTSAs, FTOHs, ou encore les FTCAs peuvent 

être dégradés en PFCAs. Les taux de conversion et les produits dépendaient des conditions ainsi que de 

la longueur de chaîne du composé étudié.  

Par exemple, la biodégradation du 6:2 FTSA par des boues activées mène à la formation de C4 C6 

PFCAs, avec un taux de conversion faible (<3%) sur la durée observée (< 90 jours), suggérant une forte 

(Liu and Mejia Avendaño 2013).  

La biodégradation des FTABs, nouvellement ident

Gordonia sp. (Shaw 

et al. 2019). Dans les conditions contrôlées présentées, presque 85% du 6:2 FTAB est dégradé par cette 

souche de bactérie après 7 jours, avec la formation de nombreux produits intermédiaires comme le 6:2 

FTSA, le 5:3 FTCA et avec comme produits stables le PFHxA et le PFPeA (Shaw et al. 2019).  

Les Cl-PFESA ne semblent quant à eux pas présenter de biodégradation sur des sols incubés, suggérant 

(Chen et al. 2018a). 

Chez le biote, des phénomènes de biotransformation des substances polyfluorées peuvent avoir lieu. Le 

6:2 FTAB est entièrement métabolisé chez le poisson zèbre (Shi et al. 2019). les métabolites mesurés 

étaient le 6:2 fluorotelomère sulfonamide alkylamine (6:2 FTAA) ainsi que le 6:2 FTSA (Shi et al. 

2019). Chez le Lumbricus terrestris, un mélange de PFAS zwitterioniques est métabolisé après 10 jours 

en PFOA et PFOS (3,4 20,8 %molaire), tandis que les PFAS cationiques semblent moins 

métabolisables par cette espèce (Jin et al. 2020). De même, chez plusieurs espèces de poisson, les n:2 

polyfluoroalkyles phosphate diester (n:2 diPAP) sont métabolisés en divers PFAS dont des PFCAs 

(Zabaleta et al. 2017a; Chen et al. 2019b). 

Les PFAS émergents sont pour la plupart des substances polyfluorées et peuvent donc être source de 

PFAS historiques dans 

dégradables, leurs produits de dégradation et de biotransformations sont eux stables avec un potentiel 

de bioaccumulation. 
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4. Imprégnation des organismes aquatiques 

Les organismes aquatiques sont particulièrement exposés aux différents contaminants présents dans les 

t des années 2000, 

notamment suite à la mise en évidence de la présence globale du PFOS dans la faune sauvage en 

Amérique du Nord, en Europe et dans des régions Arctiques (Giesy and Kannan 2001). Plusieurs revues 

scientifiques ont synthétisé les données sur la présence et les concentrations en PFAS historiques dans 

les organismes aquatiques, sur de nombreux niveaux trophiques (Houde et al. 2006; Ahrens 2011; Houde 

et al. 2011; Butt et al. 2010; Savoca and Pace 2021), tandis que très peu regroupent les informations sur 

les PFAS émergents (Chen et al. 2021).  

Cette partie a pour but de discuter sur la présence et les connaissances encore limitées en termes de 

distribution et de devenir des PFAS émergents dans les organismes et la faune aquatique, ainsi que les 

différents facteurs de contrôles de la bioaccumulation des PFAS. 

 

4.1. Présence  

Les PFAS historiques majoritairement retrouvés dans les organismes aquatiques sont le PFOS et les C9

C14 PFCAs (Ahrens 2011; Houde et al. 2011). Les composés à chaîne courte, prédominant dans la phase 

dissoute, sont peu présents dans les organismes (Houde et al. 2011). Les niveaux des PFOS et PFCAs 

sont généralement plus élevés chez les mammifères marins que chez les poissons, suivi des invertébrés 

(Ahrens and Bundschuh 2014; Savoca and Pace 2021).  

Les différences structurelles entre PFAS historiques et PFAS émergents influent sur la présence de ces 

derniers dans les organismes aquatiques. Fréquemment détecté dans les eau

mondiale (Pan et al. 2018), HFPO-DA (Gen- (Munoz et al. 2019), 

l a été quantifié dans le foie de cétacés (Neophocaena phocaenides) de la Mer de Chine 

Orientale, avec des concentrations croissantes entre 2009 et 2019 (Zhang et al. 2021a). Les composés 

du F-53B ont également été mesurés, le 6:2 Cl-PFESA suivant la même tendance croissante (Zhang et 

al. 2021a). Ce composé a été retrouvé dans des foies de mammifères marins du Groenland avec des 

niveaux 3 4 fois plus faibles que le PFOS (Gebbink et al. 2016), dans 50% des poissons et invertébrés 

de la mer du Bohai (Chine) (Liu et al. 2017) ainsi que dans 44% des organismes marins (poissons, 

mollusques et crustacés) du golfe 

grandeur plus faible que celle du PFOS (Pan et al. 2021). 

A proximité de sources ponctuelles comme les aéroports, les sites militaires avec utilisation de mousses 

AFFF, ou encore les industries produisant ou utilisant des fluoropolymères et des PFAS, des PFAS 

émergents ont été détectés dans le biote. Le PFECHS a été quantifié dans 100% des tissus de Carassius 

carassius 
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la dizaine de ng.g-1 poids frais (PF), excepté pour le muscle (4,15 ng.g-1 PF) (Wang et al. 2016). Le 6:2 

FTSA a été mesuré à des niveaux faibles (90ième percentile : 0,05 0,11 ng.g-1 PF) dans plusieurs espèces 

(Babut 

et al. 2017), 

Bodø (Langberg et al. 2019)

2013 au Canada, les n:2 FTSAs ont été quantifiés dans les muscles de Catostomus commersonii (Munoz 

et al. 2017b)

phénomènes de biodégradation 

(Munoz et al. 2017b). Dans une zone fortement urbanisée et industrialisée de la Mer Rouge (Arabie 

Saoudite), le 6:2 FTSA a été quantifié dans 80% des foies de plusieurs espèces de poissons comestibles, 

la concentration maximale mesurée dépassant le ng.g-1 PS (Ali et al. 2021). Le 10:2 FTSA a quant à lui 

(Simonnet-

Laprade et al. 2019), la partie aval de ce bassin versant étant considérée comme un point chaud régional 

de contamination en PFAS (Labadie and Chevreuil 2011a). 

Les données actuelles semblent donc 

peu reportés mais aussi moins détectés que les PFAS historiques, peuvent être accumulés par les 

organismes aquatiques. Les différences de fréquence de détection et de niveaux entre les compartiments 

mécanismes détaillés plus loin dans ce chapitre. 

 

4.2. Distribution tissulaire 

re la dynamique et les profils 

de bioaccumulation au sein des poissons et des mammifères, mais également pour orienter vers la 

matrice la plus pertinente pour la surveillance (Fliedner et al. 2018). 

Les PFAS ont une affinité avec les tissus riches en protéines tels que le sérum et le foie (Bischel et al. 

2010; Labadie and Chevreuil 2011a; Pan et al. 2014), et la distribution tissulaire est dépendante du 

Leuciscus Cephalus), des teneurs décroissantes 

 gonades > muscle 

(Labadie and Chevreuil 2011a) tandis que dans les esturgeons chinois, des niveaux plus importants 

étaient mesurés dans les reins et le foie ; les niveaux les plus faibles étaient mesurés dans les muscles 

(Peng et al. 2010). Il est cependant important de noter que la concentration totale la plus élevée a été 

ssibilité de dépuration pour les femelles et un transfert 

direct à la descendance (Peng et al. 2010). Les reins sont des organes riches en protéines, et qui ont une 

gane 

(Martin et al. 2003). 
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dance relative entre les PFSAs et les PFCAs est différent 

(Houde 

et al. 2011; Labadie and Chevreuil 2011a). De même, une dépendance entre la longueur de chaîne et la 

distribution des PFCAs dans les tissus semble exister au travers des différences de caractères lipophiles 

(Greaves et al. 2012). Ainsi, à la différence des POPs neutres et hydrophobes pour lesquels les potentiels 

de bioaccumulation sont assez directement liés aux valeurs des coefficients de partage octanol-eau 

(KOW), les rapports de distribution octanol- OW) 

seront plus appropriés (Silva et al. 2021). Les PFAAs sont principalement associés avec les protéines 

(Cousins et al. 2020). Les PFAS à longue chaîne présentent également une forte affinité avec les 

phospholipides (Armitage et al. 2013). 

Les PFAS émergents semblent présenter une tendance similaire dans la distribution tissulaire, à savoir 

notamment le cas pour les Cl-PFESA qui semblent se comporter comme le PFOS chez les marsouins 

(Zhang et al. 2021a), ou encore le 6:2 FTSA chez plusieurs espèces comestibles de la mer Rouge (Ali 

et al. 2021). Cependant pour ces composés le plus souvent polyfluorés, des mécanismes de 

biotransformation peuvent influencer la distribution tissulaire apparente (Chen et al. 2021)

par exemple du 6:2 FTAB qui semble métabolisé entièrement chez plusieurs espèces (Moe et al. 2012; 

Shi et al. 2019). 

 

4.3. Bioconcentration / bioaccumulation / bioamplification 

currence des PFAS dans les compartiments biotiques et abiotiques, 

tous les composés et toutes les espèces ne semblent pas présenter le même potentiel de bioaccumulation. 

 

Les différentes voies sont détaillées en Figure 7.  

 

Figure 7 Arnot and 

Gobas (2006). 
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schématisés en Figure 8. 

 

Figure 8. Illustration des processus de bioaccumulation. Adapté de Savoca et Pace, 2021. 

Le facteur de bioconcentration (BCF) est u

exposition à une substance chimique via 

contrôlées (Savoca and Pace 2021). Le BCF est calculé (équation 1) par le rapport de la constante 

 

 

via est 

généralement mesuré in situ selon  :  

 

Burkhard (2021) propose une synthèse des valeurs des BCF et BAF recensées dans la littérature. Ces 

valeurs peuvent être fortement variables selon le tissu analysé. Des valeurs plus faibles sont 

généralement mesurées sur organisme entier contrairement à celles du plasma ou du foie. De plus, les 

valeurs de BAF sont généralement plus importantes que les valeurs de BCF mesurées du fait de la voie 

(Burkhard 2021). Il 

est considéré  bioaccumulable » ou « fortement bioaccumulable » lorsque les 

valeurs de BAF et de BCF sont comprises entre 2000 et 5000 L.kg-1 (Conder et al. 2008). Ainsi, les 

PFCAs et PFSAs à chaîne longue (PFCAs C9 ou plus, PFOS) atteignent voire dépassent ces valeurs 

(Conder et al. 2008). Parmi les PFAS émergents, le F-53B présente un BAF plus important que le PFOS 

(Shi et al. 2015; Tu et al. 2019), tandis que le 6:2 FTSA ne semble pas être bioaccumulable (BCF < 40 

L.kg-1) (Hoke et al. 2015). Le 8:2 FTSA est quant à lui fortement bioaccumulable (Burkhard 2021). Les 

valeurs de BAF et BCF pour les PFCAs et les PFSAs augmentent linéairement avec la longueur de 
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chaîne (Labadie and Chevreuil 2011a), cependant un palier au-delà du PFTrDA (C13) a été observé, 

carboxylates (Martin et al. 2003).  

(Savoca and Pace 2021). Cette bioamplification est 

évaluable par deux descripteurs à savoir le facteur de bioamplification (BMF) calculé par le rapport des 

concentrations entre un prédateur et une proie (équation 3

de la droite de régression linéaire [organisme] = f(niveau trophique) (Savoca and Pace 2021). Lorsque 

des valeurs de BMF et de TMF > 1 sont mesurées, le contaminant peut être jugé bioamplifiable. Ces 

données ne constituent pas une preuve définitive du fait de la variabilité inhérente aux travaux de terrain 

(Mackay et al. 2016).  

 

La bioamplification du PFOS, des C9 C13 PFCAs et du FOSA a été observée dans les réseaux trophiques 

estuariens (Munoz et al. 2017a), marins (Pan et al. 2021) et fluviales (Simmonet-Laprade et al. 2019). 

Le PFBA et PFHxA ne sem

Antarctique (Gao et al. 2020)

10:2 FTSA présentaient également un potentiel de bioamplification (TMF > 1) (Simmonet-Laprade et 

al. 2019). Bien que variables selon le système trophique étudié, les valeurs de TMF reportées pour le 

6:2 Cl-PFESA sont similaires à celles reportées pour le PFOS dans le même réseau trophique (Chen et 

al. 2018b; Pan et al. 2021). 

La variabilité observée entre les valeurs reportées est liée à différents facteurs (Borgå et al. 2012; 

Mackay et al. 2016)

supérieurs ou encore 

au mode de calcul des niveaux trophiques et des valeurs de TMF en elles-mêmes. La structure du réseau 

les valeurs de TMF déterminées dans le réseau pélagique étant inférieures à celle déterminées dans le 

réseau benthique (Munoz et al. 2017a). 

La caractérisation du caractère bioaccumulable et bioamplifiable des PFAS historiques semble assez 

bien décrite. Cependant, les indicateurs du caractère bioaccumulable des PFAS émergents ne sont que 
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4.4. Facteurs de contrôle de la bioaccumulation des PFAS 

Comme exprimé dans les parties précédentes, les paramètres physico-chimiques des PFAS, notamment 

la b

compréhension des processus et des facteurs pouvant influencer la quantité de contaminant au sein des 

organismes est essentielle afin de prédire et de déterminer le risque pour les prédateurs voire pour 

(Lopes et al. 2011)

(Figure 8), sont p
15 13C respectivement) qui peut 

varier fortement au sein des espèces omnivores (Babut et al. 2017).  

Sur plusieurs espèces (> 6) de poissons prélevées dans des lacs et une rivière du plateau Tibétain (Chine), 

(Shi et al. 2010). Ces régions 

sont très peu influencées par les activités humaines et donc sont exposées aux PFAS via le transport sur 

de longues distances. Des observations similaires ont été faites pour des perches (Perca fluviatilis) dans 

(Åkerblom et al. 2017). En revanche, dans des zones plus urbaines et industrielles, 

soumises à des apports directs de PFAS, les teneurs de certains PFAS sont apparues significativement 

corrélées avec  la taille et le poids des cyprinidés (Babut et al. 2017; Lam et al. 2014). De même, la 
15N (proxy pour du niveau trophique) 

ons 

(Lescord et al. 2015; Åkerblom et al. 2017). Les auteurs attribuent cette absence de bioamplification par 

la présence de PFA

via la respiration. Ces observations de corrélations négatives sont en contradiction avec les valeurs de 

TMF > 1 mesurés in situ (cf. §4.3). Ces résultats démontrent la complexité des variations inter et 

intraspécifiques dans la bioaccumulation des PFAS. De plus, ces facteurs sont généralement étudiés de 

manière indépendante, alors que des modèles combinant plusieurs facteurs expliquent généralement une 

plus grande part de la variabilité observée dans les concentrations mesurées (Lopes et al. 2012; Armitage 

et al. 2013) 15 13C, ainsi que le facteur espèce a mis en 

PFNA, PFUnDA, PFOS et le FOSA (Babut et al. 2017).  

Les déterminants de la bioaccumulation des PFAS sont donc composés dépendants et encore peu 

expliqués à ce jour. Des recherches supplémentaires sont nécessaires pour comprendre la dynamique 
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5. Toxicité 

La toxicité (Lau et al. 2007; Stahl 

et al. 2011; Lau 2012; Ahrens and Bundschuh 2014; DeWitt 2015; Savoca and Pace 2021) 

et immunotoxiques (Lau et al. 2007). Le PFOS et le PFDA peuvent également induire des effets 

(Lau et al. 2007). 

Un des mécanismes est le caractère agoniste des PFAS vis-à-vis des récepteurs PPAR-

prolifération des peroxysomes dans le foie. Or, ces derniers sont impliqués dans la métabolisation des 

en une accumulation des lipides dans les tissus hépatiques (Lau 2012). Les C7 C10 PFAA sont 

tissus, processus essentiels pour le développements et la croissance (Lau et al. 2007) -

chronique et chronique aux C7 C11 PFCAs de Xenopus laevis a induit des effets toxiques sur le 

développement et des effets tératogènes (Kim et al. 2013). 

Les données sur les organismes aquatiques montrent que la toxicité aigüe du PFOA et du PFOS chez les 

invertébrés ou les poissons est presque systématiquement > mg.L-1(Lau et al. 2007). Ces concentrations 

sont largement supérieures à ce qui peut être considéré comme un niveau environnemental, mais 

ndance de molécules existantes, les expositions chroniques, et les phénomènes de biodégradation 

(Sinclair et al. 

2020).  

Les effets sur 

 et au développement des nourrissons 

et des enfants (Podder et al. 2021). 

La transition vers des com

nouvelles données toxicologiques et écotoxicologiques. Des PFAS de la famille des éther 

perfluorocaboxyliques (PFECA) pouvant remplacer le PFOA ont été étudiés sur des souris mâles à des 

au PFOA, bien que dans une amplitude moindre ont été observés (Guo et al. 2019). Le HFPO-DA 

 au PFOS et au PFOA (Conley et 

al. 2021) -53B induit un stress oxydant (Wu et 

al. 2019b).  

Cependant, au vu du nombre de molécules individuelles appartenant à la famille des PFAS, il serait 

étudier individuellement (Cousins et al. 2020). 
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6. Méthodes analytiques 

et le devenir des contaminants. Pour les PFAS dans les matrices environnementales, il est nécessaire de 

pouvoir analyser des quantités ultra-traces.  

Le

préparation des échantillons étant préféré pour compenser les pertes pouvant survenir 

lors des différentes étapes (Ahrens 2011).  

Cette approche est cependant limitée par le nombre de solution standards disponibles qui se compte en 

dizaines face au nombre important de PFAS. 

indirectes des PFAS sont des solutions assez récentes qui permettent une meilleure appréciation de 

. 

rendre compte du poids de la fraction non identifiée pa  

 

6.1. des PFAS dans les matrices environnementales 

(Jahnke 

and Berger 2009; Valsecchi et al. 2013; Nakayama et al. 2019)

ponctuels) ou bien moyenné sur une période par prélèvement automatique dans le cas des échantillons 

dimension temporelle.  

Le pré-traitement des eaux consiste généralement en une étape de filtration sur filtre GF/F pour limiter 

(Labadie and Chevreuil 2011b). 

 : X- traction des PFAS anioniques et à 

chaîne courte (Nakayama et al. 2019)

 : 0,1% NH4OH) dans le cas des phases stationnaires porteuses de groupements 

 : X-AW).  

Pour les matrices solides (ex 

analytes dans un solvant organique. Le pré-traitement inclut une étape de lyophilisat
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solvant organique comme le méthyl ter-buthyl éther (MTBE), le MeOH supplémenté ou non par une 

base forte (ex : hydroxyde de sodium NaOH, hydroxyde de potassium KOH), par un acide (ex : acide 

acétique), ou par un sel (ex 

ultra-sons ou micro-ondes (Higgins et al. 2005; Taniyasu et al. 2005; Labadie and Chevreuil 2011b; 

Munoz et al. 2015)

ajustements dans les méthodes ont été effec

(CH3COONH4) (Barzen-Hanson et al. 2017a; Munoz et al. 2018b). Les extraits sont ensuite purifiés sur 

graphite (Envi-

graphite (Simmonet-Laprade et al. 2019). Les extraits organiques sont la plupart du temps concentrés 

 

La détection et la quantification des PFAS se fait le plus souvent par chromatographie liquide couplée 

à la spectrométrie de masse en tandem (LC-MS/MS). Les colonnes analytiques les plus utilisées pour la 

y (ESI) en mode négatif (PFAS anioniques et neutres) ou en 

cationiques (Backe et al. 2013; Munoz et al. 2018b). Les phases mobiles sont des mélanges 

acétonitrile/eau ou eau/MeOH en présence de sels CH3COONH4 (1 20 mM) (Villagrasa et al. 2006).  

-1 voire de 

la dizaine de pg.g-1.  

6.2. Méthodes  

défaut de masse et sur la fragmentation des composés ont mis en évidence la présence de plus de 750 

PFAS appartenant à plus de 130 classes dans les matrices environnementales ou dans les formulations 

AFFF (Liu et al. 2019)

obale des 

PFAS, des méthodes peu coûteuses et rapides ont été mises en place. Elles sont non-spécifiques et se 

oxydation (Total oxidation precursor assay 

expliquée (par une analyse ciblée) et fraction non expliquée. 
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6.2.1. Analyse du fluor total, organique et inorganique 

(CIC) qui, grâce à une combustion à haute température (900 1000°C), provoque la conversion du fluor 

organique (et fluor inorganique résiduel non éliminé après le pré traitement des échantillon) en acide 

fluorhydrique (HF) qui est ensuite absorbé dans une solution de NaOH (McDonough et al. 2019). La 

concentration en fluor total est ensuite mesurée par chromatographie ionique. Une étape de 

de récupérer les PFAS neutres et anioniques (Miyake et al. 2007; Yeung et al. 2013). Les fractions 

contenant le fluor organique sont analysées par LC-MS/MS afin de déterminer le contenu en PFAS 

-F/L) et sont comparées (Miyake et al. 2007)

de cette technique est que les composés organofluorés qui ne sont pas des PFAS sont aussi pris en 

compte dans la concentration en fluor organique estimée, comme par exemple les substances 

pharmaceutiques fluorées comme la Fluoxétine (PROZAC®).  

dans les sédiments et 95% dans des poissons exposés à des mousses AFFF (Yeung et al. 2013; Yeung 

and Mabury 2013; Codling et al. 201 .  

 

6.2.2. TOP 

Houtz et Sedlak, (2012) proposent en 2012 une méthode -

PFAAs non identifiés (aussi appelés « précurseurs ») dans des eaux de ruissellement urbain. Cette 

méthode, appelée TOP, se base sur la conversion par oxydation avec le radical OH. des pré-PFAAs en 

PFCAs. Cette via la thermolyse (85°C, 6h) du persulfate (S2O8
2-) dans 

des conditions basiques à pH = 12 (Houtz and Sedlak 2012). Le TOP est majoritairement utilisé sur les 

matrices aqueuses, bien que certaines applications sur matrices solides soient reportées (Houtz et al. 

2013; Simonnet-Laprade et al. 2019)

précurseurs ne pouvant pas nécessairement se produire dans des conditions environnementales. Elle 

reste cependant un proxy de la présence de pré-PFAAs non identifiés. 

La conversion des précurseurs en PFCAs est dépendante de la chimie de ces premiers. Le FOSA et ses 

dérivés (N-EtFOSA, N-MeFOSA) semblent générer exclusivement un PFCAs de longueur de chaîne 

(Houtz and Sedlak 2012; 

Martin et al. 2019; Simmonet-Laprade et al. 2019) n:2 FTSA génère quant à elle une 

série de PFCAs comprenant n, n-1, n- 2 C3), peu 

couramment intégrés aux listes des composés suivis, sont parfois générés (Janda et al. 2019; Martin et 

al. 2019).  
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de masse avant et après oxydation des é 80% des 

PFAAs générés par oxydation correspondent à une fraction non identifiée, cette fraction diminuant avec 

(Simonnet-Laprade et al. 2019)

ns (Houtz et al. 2016; 

Dauchy et al. 2017a; Martin et al. 2019; Zhang et al. 2019a).  
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7. Conclusion de cette synthèse 

ienter le travail de cette thèse peuvent être 

résumés de la façon suivante : 

- 

historiques à chaîne longue. Une transition vers des composés nouveaux a été opérée par les 

industriels. 

- 

avec des niveaux dépassant parfois les niveaux mesurés en PFOS dans certaines régions. Ce 

 

- Les mécanismes permettant de comprendre la dynamique de bioaccumulation des PFAS dans 

les organismes aquatiques sont encore assez mal connus et sont la plupart du temps étudiés 

individuellement par des approches corrélatives. Il est important de déterminer les facteurs de 

contrôles qui régissent ces mécanismes pour des aspects de prédiction et de management du 

risque ; les approches utilisant des modèles à plusieurs variables explicatives ainsi que la 

modélisation sont à explorer.  

- Les PFAS émergents sont source de PFAS historiques via divers processus de dégradation et de 

disponibles sont un frein pour rendre compte de la présence et de la quantité réelle présente dans 

les échantillons (Figure 9). Ainsi, il est important de se tourner vers des approches comme le 

(Cousins et al. 2020) 

composés suivis des PFAS émergents notamment zwitterioniques. 
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Figure 9. Echelle de résolution de l'information mesurée selon la technique analytique utilisée. 

Adapté de Cousin et al., 2020 
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Objectifs 

écosystèmes aquatiques.  

tra-trace de PFAS anioniques et neutres dans les matrices eaux, sédiments, 

et biote par LC-

(Munoz 2015; Simonet-Laprade 2017)

aquatique, nécessitant un élargissement de la liste des composés ciblés. Pour cela, il a été question 

une optimisation des conditi

et zwittérioniques

perfluoroalkylés a été évaluée par la , réalisée pour la 

première fois dans des conditions se voulant le plus réalistes pour les matrices solides. Cette approche 

-pure. 

Ces méthodes ont été utilisées pour étudier la distribution spatiale 

contribution des précurseurs non identifiés 

(Chapitre III-1

Dans le prolongement des travaux de Gabriel Munoz (Munoz et al. 2015), les facteurs de contrôle des 

niveaux de PFAS émergents dans le sédiment ont également été explorés (taux de carbone organique, 

granulométrie des sédiments). 

Adossé au consortium INTE

comparaison des tendances à long terme de la contamination des principaux fleuves de métropole, 

 

niveaux mesurés ont été explorées (Chapitre III-2). Les niveaux mesurés dans les fractions tamisées 

-pure

utilisée a été récupérée pour déterminer son enrichissement en PFAS lors de la préparation. Cette étude 

sur les PFAS avait pour but de proposer des recommandations dans les pratiques de traitement de 

r permettre des comparaisons entre fleuves.  

les facteurs de contrôle de la bioaccumulation 

des PFAS en milieu urbain, en ciblant une espèce de poisson modèle (Chapitre IV). A ce jour, peu 

 ont abordé de façon simultanée les différents facteurs de contrôle intraspécifiques de la 

comparative en milieu urbain de la bioaccumulation des PFAS historiques par rapports aux PFAS 



 
 

53 
 

 ainsi que de considérer 

variables explicatives de la bioaccumulation chez une espèce omnivore. Les variables utilisées dans 

du site de prélèvement a également été considérée. 
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différentes étapes des protocoles analytiques utilisés. Un travail de développement analytique de la 

volution du protocole de préparation des 

de la démarche et des contrôles qualités sont rapportés.  
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1. Molécules étudiées dans ces travaux 

Les substances appartenant à la famille des PFAS sont nombreuses (> 4700) et le nombre de standards 

emblématiques dans la liste des composés étudiés, à savoir donc les PFCAs et les PFSAs, analysés en 

routine au sein du laboratoire. Ainsi, cinq PFSAs comprenant 4, 6, 7, 8 et 10 atomes de carbone et onze 

PFCAs de 4 à 14 atomes de carbone ont été inclus dans la liste des composés suivis. Parmi les composés 

les plus étudiés dans la littérature et déjà analysés au laboratoire, six précurseurs au PFOS (Buck et al. 

2011) ont été choisis, à savoir le FOSA et ses dérivés N-alkyles (N-MeFOSA, N-EtFOSA) ainsi que le 

perfluorooctane sulfonamide acétique (FOSAA) et ses dérivés N-alkyles (N-MeFOSAA, N-EtFOSAA). 

-dessous.  

Utilisés depuis les années 1970 dans les peintures, les produits de nettoyage industriels ou encore dans 

(Field and Seow 2017), les n:2 FTSAs  ; 

les homologues 4:2 FTSA, 6:2 FTSA, 8:2 FTSA et 10:2 FTSA ont été inclus dans la liste des analytes.  

La classe des fluorotélomères phosphonates, utilisée dans les emballages alimentaires en contact avec 

la nourriture et susceptibles de produire des PFCAs , a été incluse dans la liste des 

analytes via les deux composés les plus étudiés à savoir le bis-6:2 fluorotélomère phosphonate (6:2 

diPAP) et le 8:2 diPAP.  

Les éthers perfluorés et polyfluorés, utilisés comme alternatives à certains PFAS ont aussi été ciblés 

-DA (nom commercial GenX), deux alternatives au 

PFOA et au PFNA, ainsi que deux acides polyfluoroéthers sulfonique(PFESA), le 6:2 Cl-PFESA (aussi 

appelé 9Cl-PFONS) et le 8:2 Cl-PFESA (11Cl-PFOUdS), qui sont présents dans le mélange commercial 

F-53B, une alternative au PFOS.  

L

hydrauliques et qui est quantifié dans des eaux de surface et dans le biote (De Silva et al. 2011; Wang 

et al. 2016), a également été ciblé.  

 en PFCAs ou PFSAs, avec la formation 

durant ces processus de nombreux intermédiaires comme les acides fluorotélomères carboxyliques 

(FTCAs) (Liu and Mejia Avendaño 2013; Butt et al. 2014). Le 5:3 FTCA (aussi nommé FPePA) est un 

métabolite de la biodégradation des FTOHs, FTSAs et diPAPs (Butt et al. 2014) qui a été inclus dans la 

liste des composés ciblés. 

Enfin pour ces travaux de thèse, deux composés zwittérioniques appartenant à la classe des FTABs ont 

ét
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(Munoz et 

al. 2016; Chen et al. 2020).  

renseignés dans le Tableau 1. 

 

Tableau 1. Liste des PFAS étudiés dans ces travaux 

Structure/Famille n Acronym
e 

Nom N°CAS Solution standard 

 
 

Acides perfluoroalkylés 
carboxyliques (PFCAs) 

3 PFBA 
Acide 
perfluorobutanoïque 

375-22-4 

PFC-MXA 

C = 2,5 g.mL
-1

 
(MeOH) 
Wellington 
Laboratories 

4 PFPeA 
Acide 
perfluoropentanoïque 

2706-90-3 

5 PFHxA 
Acide 
perfluorohexanoïque 

307-24-4 

6 PFHpA 
Acide 
perfluoroheptanoïque 

375-85-9 

7 PFOA 
Acide 
perfluorooctanoïque 

335-67-1 

8 PFNA 
Acide 
perfluorononanoïque 

375-95-1 

9 PFDA 
Acide 
perfluorodecanoïque 

335-76-2 

10 PFUnDA 
Acide 
perfluoroundecanoïque 

2058-94-8 

11 PFDoDA 
Acide 
perfluorododecanoïque 

307-55-1 

12 PFTrDA 
Acide 
perfluorotridecanoïque 

72629-94-
B 

13 PFTeDA 
Acide 
perfluorotetradecanoïque 

376-06-7 

 
 

Acides perfluoroalkylés 
sulfoniques (PFSAs) 

4 PFBS 
Acide 
perfluorobutane sulfonique 

375-73-5 

PFS-MXA 

C = 2,4 g.mL
-1

 
(MeOH) 
Wellington 
Laboratories 

6 PFHxS 
Acide 
perfluorohexane sulfonique 

355-46-4 

7 PFHpS 
Acide 
perfluoroheptane sulfonique 

375-92-8 

8 PFOS 
Acide 
perfluorooctane sulfonique 

1763-23-1 

10 PFDS 
Acide 
perfluorodécane sulfonique 

355-77-3 
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Tableau 1. Suite. 

Structure/Famille n Acronyme Nom N°CAS Sol

8  
 

Perfluorooctane 
sulfonamide et dérivés 

R1 = H FOSA Perfluorooctane sulfonamide 754-91-6 

Sol
C =
We

R1 = CH3 N-MeFOSA N-méthyle perfluorooctane sulfonamide 31506-32-8 

R1= 
CH2CH3 

N-EtFOSA N-éthyle perfluorooctane sulfonamide 4151-50-2 

8
 

Perfluorooctane 
sulfonamide acétique et 

dérivés 

R1 = H FOSAA Perfluorooctane sulfonamido acide acétique 2806-24-8 

Sol
C =
We

R1 = CH3 N-MeFOSAA N-méthyle perfluorooctane sulfonamido acide acétique 2355-31-9 

R1= 
CH2CH3 

N-EtFOSAA N-éthyle perfluorooctane sulfonamido acide acétique 2991-50-6 

 
Fluorotélomères sulfonates  

(n:2 FTSAs) 

4 4:2 FTSA 4:2 fluorotélomère sulfonate 414911-30-1 

Sol
C =
We

6 6:2 FTSA 6:2 fluorotélomère sulfonate 425670-75-3 

8 8:2 FTSA 8:2 fluorotélomère sulfonate 481071-78-7 

10 10:2 FTSA 10:2 fluorotélomère sulfonate 120226-60-0 
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Tableau 1. Suite. 

Structure/Famille n Acronyme Nom N°CAS Sol

 

 ADONA dodecafluoro-3H-4,8-dioxanonanoate 958445-44-8 

Sol
C =
We

 
Perfluoroalkyl éther 

 HFPO-DA (GenX) 
2,3,3,3-tetrafluoro-2-(1,1,2,2,3,3,3-
heptafluoropropoxy)propanoate 

62037-80-3 

 
Acide polyfluoroéther 

sulfonique 

6 
6:2 Cl-PFESA  
(F-53B composé majeur) 

9-chlorohexadecafluoro-3-oxanonane-1-sulfonate 73606-19-6 

Sol
C =
We8 

8:2 Cl-PFESA  
(F-53B composé mineur) 

11-chloroelcosafluoro-3-oxaundecane-1-sulfonate 83329-89-9 
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Tableau 1. Suite. 

Structure/Famille n Acronyme Nom N°CAS So

 

 PFECHS perfluoromethylcyclohexane sulfonate 335-24-0 
So
C =
We

 
Bis (n:2 fluorotélomère) 

phosphate 

6 6:2 diPAP Bis (6 :2 fluorotélomère) phosphate 57677-95-9 
So
C =
We

8 8:2 diPAP Bis (8 :2 fluorotélomère) phosphate 678-41-1 

4  
 

Fluorotélomère carboxylate 

 5:3 FTCA (FPePA) Acide 3-perfluoropentyle propanoïque 914637-49-3 
So
C =
We

 
n:2 fluorotélomère 

sulfonamidoalkyle bétaïne 

6 6:2 FTAB 
N-(carboxymethyl)-N,N-dimethyl-3-(1H,1H,2H,2H-perfluoro-
1-octanesulfonamido)propan-1-yl 

34455-29-3 
So
C =
We

8 8:2 FTAB 
N-(carboxymethyl)-N,N-dimethyl-3-(1H,1H,2H,2H-perfluoro-
1-decanesulfonamido)propan-1-yl 

 
Syn
Pou
Pur
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Une solution mélange de stockage était réalisée avec les différentes solutions mères des composés natifs 
-1 (solvant 

composés. Cette solution mélange était ensuite diluée dans le MeOH (concentration finale comprise 

entre 0,04 0,1 ng.mg-1

fréquemment (tous les 3 4 mois), tandis que la solution stock était refaite tous les 8 10 mois environ.  

Associés aux composés natifs, 20 étalons internes (EI) ont été utilisés et sont listés dans le Tableau 2. 

-1 puis diluée 
-1

solutions étaient conservées à -20°C avec un suivi gravimétrique pour chaque utilisation afin de vérifier 

leur stabilité (i.e. évaporation).  

 

Tableau 2. Liste des étalons internes et de leurs concentrations. 

Etalons internes 
Concentrations 

(ng. L
-1

)   

[1,2,3,4-
13

C2] PFBA 50 

[3,4,5-
13

C3] PFPeA 50 

[1,2-
13

C2] PFHxA 50 

[1,2,3,4-
13

C2] PFHpA 50 

[1,2,3,4-
13

C2] PFOA 50 

[1,2,3,4,5-
13

C5] PFNA 50 

[1,2-
13

C2] PFDA 50 

[1,2-
13

C2] PFUnDA 50 

[1,2-
13

C2] PFDoDA 50 

[1,2-
13

C2] PFTeDA 50 

[2,3,4-
13

C3] PFBS 50 

[1,2,3,4-
13

C2] PFHxS 47,3 

[1,2,3,4-
13

C2] PFOS 47,8 

[1,2-
13

C2] 6:2 FTSA 47,5 

[1,2-
13

C2] 8:2 FTSA 47,9 

[
13

C8] FOSA 50 

D3-N-MeFOSA 50 
D3-N-MeFOSAA 50 

bis[1,2-
13

C2] 6:2 diPAP 50 

bis[1,2-
13

C2] 8:2 diPAP 50 
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2. Solvants, réactifs et matériels utilisés 

dans le Tableau 3

ultra-trace.  

 

Tableau 3. Listes du matériel et des solvants. 

Solvant / matériel Marque / Fournisseur Remarques 

Méthanol 
(MeOH) 

Atlantic Labo, Bruges, France JT Baker Ultra gradient HPLC gradient 

Eau EDS-Pack 
(eau ultra-pure) 

- 
Système Millipore Elix 10 équipé d'un 
polisseur EDS Pack 

Acétonitrile  
(ACN) 

Atlantic Labo, Bruges, France JT Baker Ultra gradient HPLC gradient 

Acétate d'ammonium 
Sigma-Aldrich, Saint Quentin 
Fallavier, France 

 
Utilisation des cristaux pour la préparation 

 

Hydroxyde de sodium  
(NaOH) 

Scharlau, Sigma-Aldrich, Saint 
Quentin Fallavier, France   

 

Persulfate de potassium 
Sigma-Aldrich, Saint Quentin 
Fallavier, France   

 

Acide chlorhydrique 
(HCl) 

Atlantic Labo, Bruges, France 
JT Baker, Instra analyzed 
(36,5-38 %) 

Azote 
(N2) 

Linde Gas, Saint Priest, France Azote 4.5 (pureté (> 99,995 %) 

Cartouches Strata X-AW  
(200 mg, 6cc)   

Phenomenex (Le Pecq, France)  

Cartouches graphites ENVI-
Carb  
(200 mg, 3cc) 

Sigma-Aldrich, Saint Quentin 
Fallavier, France 

 

 : (i) des 

salles de manipulations sont dédiées aux différents niveaux de contamination (niveau contaminé, 

moyennement contaminé et trace/ultra-trace) avec un matériel dédié et (ii) une procédure rigoureuse de 

nettoyage du matériel et de la verrerie est mis en place dans une salle vaisselle dédiée avec un nettoyage 

-vaisselle et une pyrolyse à 450°C 

pendant la nuit.   
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3.  

3.1. Projet INTERPOL 

Dans le cadre du projet de recherche « INTERcomparaison de la POLlution des fleuves français » 

composition de la matrice sédimentaire (granulométrie, taux de carbone organique, etc.) sur la 

s partenaires 

scientifiques Laboratoire d'Ecologie des Hydrosystèmes Naturels et 

Anthropisés, coordinateur) Laboratoire GéoHydrosystèmes Continentaux

(Laboratoire Morphodynamique Continentale et Côtière).  

Les sédiments de surface ont été prélevés par le GéHCO sur deux grands axes fluviaux, la Seine et la 

Loire. Les échantillons de la Seine ont été prélevés à Martot (Eure) et à Orival (Seine-Maritime), tandis 

que les échantillons de la Loire ont été collectés à Decize (Nièvre). A Orival et à Decize, deux 

environnements de dépôt ont été investigués : le couloir fluvial et des connexions fluviales. Les 

coordonnées des lieux de pr

le Tableau 4. 

 

Tableau 4. Localisations des lieux de prélèvement des sédiments de surface (INTERPOL). 

Nom Fleuve 
Latitude 
(WGS84) 

Longitude 
(WGS84) 

Type  

LOI 19-01 A Loire 3,46205 46,82577 Etang connecté au fleuve 

LOI 19-01 B Loire 3,45873 46,82652 Tronçon fluvial (environnement sous eau) 

LOI 19-01 C1 Loire 3,46161 46,82171 Tronçon fluvial (dépôts sableux) 

LOI 19-01 C2 Loire 3,46161 46,82171 Tronçon fluvial (dépôts sableux) 

19 S-MAR 6-03 A Seine 1,05248 49,2971 Etang connecté au fleuve 

19 S-ORI 6-03 A Seine 0,99585 49,30425 Tronçon fluvial (dépôt sableux) 

19 S-ORI 6-03 B Seine 0,99733 49,30319 Bras du fleuve 
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3.2. Campagne prospective INERIS 2018 

Dans le cadre de la campagne prospective de 2018 de recherche de contaminants émergents (EMNAT) 

de cinq des six Agenc  : Adour-Garonne, Artois-Picardie, Seine-Normandie, Loire-

Bretagne et Rhin-Meuse. La distribution spatiale des échantillons est présentée Figure 10, et la liste 

complète des sites est indexée dans  Publication n°1 (Chapitre III). Les échantillons ont 

été prélevés sur une seule campagne sur la période Septembre Novembre 2018. Les détails des modes 

de prélèvements et des caractérisations physicochimique des sédiments sont présentés au §4.2.1. 

 

Figure 10. Localisation des sites de prélèvement du programme EMNAT. 
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3.3. Seine 

Le fleuve de la Seine (774 km) est sous forte influence urbaine avec un bassin versant 

m3s-1) (<www.hydro.eaufrance.fr>).  

Une campagne de prélèvement ciblant le Chevesnes (Squalius Cephalus) a été réalisée par le bureau 

s AQUASCOP en Août 2019 dans le cadre des campagnes de suivi annuelles conduites par le 

est adossé à la phase VIII du programme PIREN-Seine (Programme interdisciplinaire de recherches sur 

l'environnement) (<www.piren-seine.fr>) et avait pour objectif de quantifier les niveaux, les profils et 

les déterminants de la contamination en PFAS chez cet organisme sentinelle. Le chevesne est une espèce 

benthopélagique om

les études de biomonitoring (Nyeste et al. 2019).  

Quat -aval de la ville de Paris 

Figure 11). Ainsi, le site de 

Gournay-sur-Marne (48.51° N, 2.34° E) localisé sur la Marne à 25km de la confluence avec la Seine a 

été choisi comme site de référence, et trois sites avals, Levallois (48.54° N, 2.17° E), Le Pecq (48.53° 

N, 2.06° E) et Triel-sur-Seine (48.98° N, 2.00° E) ont été sélectionnés. Le site de Triel-sur-Seine (à 

des apports du Grand-Paris ainsi que le bassin ver

production de fluoropolymères est positionnée (Boiteux et al. 2017)

site a par ailleurs été exploré par le biais de prélèvement de sédiments de surface (méthodologie détaillée 

au §4.2.2).  
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Figure 11. Localisation des sites de prélèvement du programme PIREN-Seine. (1) Gournay-Sur-

Marne, (2) Levallois, (3) Le Pecq, (4) Triel-Sur-Seine.  
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4. Prélèvement et conservation des échantillons 

4.1. Fractionnement granulométrique des sédiments de surface INTERPOL 

Les prélèvements et conservation des sédiments de surface du consortium INTERPOL ont été organisés 

par le GéHCO. La Figure 12 résume le protocole de fractionnement.  

Les échantillons humides ont été quartés en sous-échantillons. Une première fraction a été congelée, 

µm et < 63µm sur tamis 

polyamide jetable et conservée dans des flacons en verre ambré (préalablement pyrolysé à 450°C) à 

température ambiante.  

ultra-pure. 

ultra-pure. Les sédiments tamisés étaient ensuite centrifugés. Les eaux de tamisage étaient collectées 

dans des tubes PP et stockées au congélateur (-20°C) tandis que les sédiments étaient traités sur le 

modèle de la première fraction (lyophilisation, désagrégation et stockage).  

La fraction < 2mm de chaque site a été utilisée pour la détermination des paramètres granulométriques, 

minéralogiques et des teneurs en COT et en carbone inorganique total (CIT).  

Figure 12. Protocole de fractionnement granulométrique des sédiments de surface de la Loire et 

de la Seine (INTERPOL)  
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4.2. Sédiments 

4.2.1. Sédiments EMNAT 

La couche supérieure des sédiments de surface (1 5cm) de la campagne INERIS 2018 était prélevée par 

réception au laboratoire pouvait atteindre 2 à 3 jours. La température de réception était relevée 

systématiquement. Les sédiments humides étaient ensuite tamisés < 2mm. Deux aliquotes de 15 mL 

étaient conservés au congélateur (-20°C) pour réaliser des mesures de granulométrie et de taux de 

carbone organique. La troisième aliquote était conservée dans un pot en verre ambré (préalablement 

< 250 µm pour être conservée dans des pots en verre ambré (préalablement pyrolysés à 450°C) à 

température ambiante. L

 

4.2.2. Sédiments PIREN-Seine 

Les sédiments de surface (0-2 cm environ), composites prélevés en compléments des chevesnes dans le 

cadre du PIREN-Seine sur les quatre sites du bassin de la Seine, ont été collectés sur une section 

aluminium. Les barquettes ont été conservées et transportées dan

-20°C). Les échantillons ont ensuite été lyophilisés, 

tamisés à 2mm, broyés finement (broyeur à billes) et conservés dans des pots en verre ambré 

(préalablement pyrolysés à 450°

caractérisations de COT. 
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4.3. Poissons 

La collecte des poissons a été réalisée par pêche électri

individus étaient anesthésiés puis euthanasiés sur le terrain. Après détermination du sexe et avoir été 

pesés et mesurés, les individus étaient disséqués et seuls les filets et le foie ont été conservés dans des 

tubes PP. Les échantillons étaient ensuite stockés dans une glacière permettant la congélation (> 0°C) 

-20°C après retour au laboratoire. 

Les échantillons étaient ensuite lyophilisés puis broyés finement (broyeur à bille) et conservés dans des 

pots en verre ambré (préalablement pyrolysés à 450°C) à température ambiante. Le matériel de broyage 

deux échantillons. Les teneurs tissulaires en eau ont été quantifiées par la mesure de la masse avant et 

après lyophilisation. 

  



Chapitre II : Matériels et Méthodes 

72 
 

5.  

5.1. Extraction des matrices solides 

i.e. 

déroulait en deux étapes.  

La première consistait en une extraction avec un solvant, assistée par microondes. La matrice 

homogénéisée était pesée (~ 1g de sédiments, ~ 200 mg de filet et ~50 mg de foie) et ajoutée dans un 

matras en verre puis supplémenté en EI (~ 2 ng, quantités exactes déterminées par gravimétrie). Le 

12 mL MeOH + 250mM acétate ammonium ou MeOH + 100mM hydroxyde 

ement) était ensuite ajouté dans le 

matras, ce dernier était ensuite fermé et placé dans le four à micro-onde Start E (Milestone SRL, 

Sorisole, Italie ; 35 positions au maximum). Le programme de température utilisé consistait en une 

montée progressive jusq

supplémentaires avant un retour progressif à température ambiante pendant 10 min. Les extraits 

organiques étaient ensuite filtrés soit sur un filtre en polyéthylène préalablement rincé au MeOH, soit 

sur coton en fibre de verre (préalablement nettoyé au MeOH).  

concentrés à 1 mL sous flux azote (45°C). Le protocole de purification est légèrement différent selon la 

matrice solide considérée.  

Pour les sédiments, les flacons de récupération étaient disposés sous les cartouches graphite (ENVI-

Carb, 200 mg, 3 mL, rincées au préalable avec 5 mL de MeOH). Les extraits étaient ensuite déposés et 

 

(Strata X-AW, Phenomenex) / cartouche graphite (ENVI-Carb) a été utilisée. Pour éliminer les traces 

potentielles de PFAS, les cartouches Strata X-

4OH). Elles étaient ensuite 

-pure (EDS Pack) puis remplies à nouvea -

-pure et déposés dans des 

réservoirs de 75 mL en polypropylène connectés directement aux cartouches. Un débit de percolation 
-1 était maintenu par régulation du vide dans la cuve. Les cartouches étaient ensuite 

-

-Carb, 200 mg, 

3 mL, rincée au préalable avec 5 mL de MeOH) en dessous de la cartouche Strata X-AW, avec passage 

de deux fois 4 mL de MeOH + 0.2 % de NH4OH à 30 %.  
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Les extraits purifiés étaient ensuite reconcentrés à 300 µL sous flux azote (45°C) et conservés dans des 

flacons PP de 900 µL à -  

5.2. Extraction des eaux de tamisage 

-AW. Les phases 

ont été conditionnées selon le protocole décrit en §5.1, à savoir un rinçage avec un solvant organique et 

-pure. Après décongélation des échantillons, 4 

mL d

X- -pure, les cartouches étaient 

 avec 2x 4 mL de MeOH + 0,2% NH4OH. Les 

extraits étaient enfin reconcentrés à 100 µL sous flux azote (45°C) et conservés dans des flacons PP à -
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6. Isotopes stables 13C, 15N 

poissons a été réalisée sur matrice délipidée 
13C . La matrice (filet) était 

/F (0,7 µm, Whatman) 

préalablement pyrolysé à 450°C puis extraite avec du dichlorométhane par extraction accélérée au 

solvant (100°C, 100 bar). La matrice délipidée était récupérée et stockée dans des eppendorf.  

La matrice était ensuite pesée dans des capsules en étain (universal soft tin containers OD : 5 mm, H :8 

 

rapports isotopiques étaient déterminés grâce à un ThermoFinnigan Delta V plus EA-IRMS avec une 

interface Conflo IV. Les échantillons sont brûlés par une « flash pyrolyse » à 1020°C dans une colonne 

oxyde de chrome et oxyde de cobalt argenté) pour être convertis en CO2, H2O et NOx. Les 

gaz sont entraînés vers la colonne de réduction -1, 650°C) 

transformant les NOx en N2

sont séparés dans une colonne chromatographique (température du four 45°C) et introduits dans le 

spectromètre de masse IRMS. Les rapports des ions de masses 44, 45 et 46 pour 13C et 28, 29 et 30 

pour 15N sont mesurés afin de déterminer les rapports isotopiques exprimés en  (Equation 1 et 

Equation 2). Les références utilisées pour déterminer sont le CO2 gazeux calibré par rapport à 

de référence USG-24 et le N2 atmosphériq -N2. 

 

 

La justesse de mesure des rapports isotopiques a été 

10 12 échantillons avec la mesure des étalons de référence USG- 13C = - -
15 -15,94 ± 0,35 (n = 18) et 20,25 ± 0,23 (n 

= 10) pour 13C et 15N respectivement.   



Chapitre II : Matériels et Méthodes 

75 
 

7. Oxydation des précurseurs TOP 

7.1. Principe de la méthode 

-PFAAs en PFCAs et a été 

développé par Houtz et Sedlak (2012 -

de radicaux sulfonates par rupture homolytique du persulfate (Réaction 1

ions hydroxyle (OH-) apportés par une base forte (soude par exemple) pour former des radicaux OH. 

(Réaction 2). En présence de ces radicaux, les pré-PFAAs sont oxydés en PFCAs (Réaction 3).  

 

 

 

 

 

 

 

déterminer la quantité de pré-PFAAs « ciblés » et « non-identifiés » est réalisés sur la base des 

concentrations molaires.  

Ainsi, la concentration molaire totale en pré-PFAAs (Cpré-PFAAs totale) est obtenu par différence entre les 

-oxydé (CPFCAs initiale) et les concentrations en PFCAs 

PFCAs oxydé).  

La part de pré-PFAAs « non-identifiés » (Cpré-PFAAs non-identifiés

différence entre la Cpré-PFAAs totale urseurs 

PFCA oxydation pré-PFAAs ciblé).  

 

 

Afin de connaître CPFCA pré-PFAAs ciblé, il est nécessaire de connaître les taux de conversion par oxydation 

(protocole détaillé en §7.3.1).  
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7.2.  

utilisé pour les matrices solides a été adapté de .  

s devaient être extraites au 

§5.1 

avec cependant une légère modification 

être convertis en PFCAs. De ce fait, après extraction et purification des extraits sur cartouche graphite, 

les extraits étaient concentrés sous flux azote à 50  100 µL et transférés dans des bouteilles en 

des composés 

les plus volatils.  

-pure, puis passés au bain à ultra-sons 

de potassium et 500 mM de NaOH) étaient ajoutés puis les bouteilles HDPE étaient ensuite placés dans 

refroidis dans un bain de glace, agités pour limiter la volatilisation d

-pure).  

Les EI étaient enfin ajoutés (environ 4 ng chacun), et les PFAS étaient extraits sur phase échangeuse 

§5.2), avec cinq rinçages 

-pure après percolation des échantillons pour éliminer les sels 

présents dans le milieu réactionnel TOP. Après séchage sous vide des cartouches, les PFAS étaient élués 

avec 2 x 4 mL de MeOH + 0,2% NH4OH.  

La quantité de réactifs (persulfate de potassium et NaOH) a été augmentée (cf. §7.3.1) suite à la 

réalisés sans matrices.  
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7.3. Performan  

7.3.1. Taux de conversion 

 : 

-pure et oxydation des précurseurs en présence du solvant 

3COONH4).  

Les performanc -pure 

pour les PFAS suivants : le 8:2 FTSA, le FOSA et le 6:2 FTAB. Pour chaque pré-PFAA, quatre 

-pure étaient dopés avec à une concentration -1. Un 

échantillon était conservé pour caractériser la concentration initiale en pré-PFAA, les trois autres 

 : 

- Ajout des réactifs (150 mM persulfate de potassium, 60 mM NaOH) 

- Oxydation 6h à 85°C 

- Refroidissement bain de glace, agitation et neutralisation avec une solution HCl à 3M 

- Ajout des EI (4 ng) et extraction Strata X- -

pure 

- Séchage sous vide et élution avec 2 x 4 mL de MeOH + 0,2% NH4OH 

Dans un second 

avec augmentation de la quantité initiale en oxydant : 200 mM persulfate de potassium et 500 mM 

3COONH4, une quantité résiduelle 

-PFAAs.  

Pour chaque pré-PFAA, quatre flacons contenant 12 mL de solvant MeOH + 250 mM CH3COONH4 
-1. Le solvant était ensuite évaporé sous flux azote 

(45°C), transféré dans les bouteilles HDPE (rinçage des flacons avec MeOH), évaporé à sec et repris 

-pure. Un flacon étaient conservé pour déterminer les concentrations initiales 

en pré- §7.2.  
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Les taux de conversion ont été calculés selon  : 

 

 

 

Avec %Conversion PFCAn le taux de conversion du pré-PFAA considéré en PFCA de longueur de 

chaine n (e.g. taux de conversion du FOSA en PFOA), CPFCAn la concentration molaire après oxydation 

en PFCA de longueur de chaine n et Cpré-PFAA avant oxydation la concentration molaire du précurseur considéré 

avant oxydation.  

Une différence dans les profils de conversion entre les tests effectués sur eau ultra-pure dopée et les tests 

effectués sur solvant a été observée pour certains pré-PFAAs (Figure 13). Il semblerait ainsi que le 

-PFAA et les produits formés, avec 

un décalage vers la production de PFCAs à chaîne courte.  

 

Figure 13. Taux de conversion en PFCAs du FOSA effectué sur eau ultra-pure et sur solvant 

dopé. 

 

§7.2. Les 
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taux de conversion (Tableau 5) ont été déterminés pour le 6:2 FTSA, 8:2 FTSA, 10:2 FTSA, FOSAA, 

N-MeFOSAA, N-EtFOSAA, FOSA, 6:2 FTAB et 8:2 FTAB. 
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Tableau 5. Taux de conversion (en %, moyenne ± écart-type) des pré-PFAA déterminés sur solvant dopé (n=5). *Taux de conversi

n=4. Le bilan de masse correspond à la somme des taux de conversion. Une légère fraction non oxydée a été observée pour le 8:2

FTSA. 

  PFBA  PFPeA  PFHxA  PFHpA  PFOA  PFNA  PFDA  PFOS Bilan de masse 

6:2 FTSA 16,3 ± 2,4 25,8 ± 3,3 4,3 ± 1,0 - - - - - 47,3 ± 6,8 

8:2 FTSA 9,1 ± 1,5 12,2 ± 1,5 13,1 ± 0,6 18,6 ± 1,0 4,7 ± 0,3 - - - 58,1 ± 2,2 

10:2 FTSA 2,6 ± 2,5 2,9 ± 3,0 4,7 ± 1,9 7,5 ± 1,9 8,3 ± 1,7 18,6 ± 4,2 7,5 ± 1,9 - 52,1 ± 11,5 

FOSAA 1,3 ± 1,3 2,6 ± 2,5 2,7 ± 2,1 10,7 ± 1,0 28,6 ± 2,8 - - 1,0 ± 0,1 47,3 ± 3,8 

N-MeFOSAA 4,2 ± 1,3 4,4 ± 2,5 5,2 ± 1,5 14,8 ± 2,9 17,9 ± 4,3 - - 0,6 ± 0,4 47,5 ± 10,6 

N-EtFOSAA 3,5 ± 0,8 3,8 ± 2,3 4,7 ± 1,0 13,7 ± 0,7 20,7 ± 4,5 - - 0,9 ± 0,2 47,6 ± 8,0 

FOSA 3,7 ± 3,4 5,4 ± 3,6 5,2 ± 1,7 11,1 ± 1,9 43,5 ± 4,1 - - 0,6 ± 0,4 69,9 ± 4,7 

6:2 FTAB 7,3 ± 1,2 8,7 ± 1,6 1,5 ± 0,7 - - - - - 17,7 ± 3,1 

8:2 FTAB* 9,6 ± 2,9 13,2 ± 5,3 10,0 ± 1,8 11,3 ± 1,0 2,7 ± 0,5 - - - 47,1 ± 10,3 
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-PFAAs 

faible fraction pour le 8:2 FTSA et le 10:2 FTSA. Les bilans de masse déterminés sont plus faibles, 

particulièrement pour le 6:2 FTAB, que ceux reportés ailleurs et systématiquement déterminés sur eau 

ultra-pure dopée . Ces études 

e.g. NH4OH) sans le savoir. La différence dans les profils de conversion 

provient donc probablement de la méthode adoptée, qui provoque la formation de PFCAs à chaîne plus 

courte, non analysés dans ce travail et qui nécessitent le développement de méthodes spécifiques 

.  

La méthode retenue va donc sous-estimer la formation de PFCAs et donc la quantité de pré-PFAA non 

nombreux PFAS dont les composés zwittérioniques et probablement les composés cationiques. Nous 

-PFAAs. 

7.3.2. Stabilité des produits 

Tableau 6. Facteur correctifs des quantités générés après oxydation en PFCAs 

PFBA  PFPeA  PFHxA  PFHpA  PFOA  PFNA  PFDA  PFUnDA  PFDoDA  PFTrDA  PFTeDA  
1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,23 1,47 1,58 1,62 
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Figure 14. Stabilité des PFAAs après oxydation (n=7). Les pourcentages correspondent au 

rapport de la concentration mesurée sur la concentration théorique. 

7.3.3. Performances sur mélange 
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Figure 15. Bilan de masse (en %) de -PFAAs (n=7).  

 

7.4. Validation sur matrice solide 

La méthode TOP a été appliquée sur trois sédiments test avec des teneurs en carbone organique 

ion complète des 

pré-

avec des caractéristiques physico-chimiques contrastées (Figure 16). Seuls les 8:2 FTSA et 10:2 FTSA 

présentaient de faibles proportions de fraction non-oxydée en cohérence avec les résultats obtenus en 

 nalyse ciblée étaient 

entièrement oxydés sur une large gamme de taux de carbone organique.  
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Figure 16. Concentration molaire avant (n=1) et après oxydation (n=3) des pré-PFAAs identifiés par analyse ciblée sur trois sédim

de carbone organique contrastés 
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8.  

8.1. Paramètres chromatographiques 

spectrométrie de masse en tandem, -ESI-MSn

technique la plus couramment utilisée pour les études de contamination des PFAS dans les matrices 

POC sur 

un système LC Agilent 1200 couplé à un spectromètre de masse Agilent 6495 triple quadripôle avec une 

interface Agilent Jet Stream ESI (Agilent Technologies, Massy, France). Les paramètres de la méthode 

chromatographique sont donnés en Tableau 7. Les analytes étaient séparés sur une colonne analytique 

Agilent Zorbax Eclipse Plus C18 

affinités entre la phase mobile et la phase stationnaire par modification des proportions entre la phase 

aqueuse et la phase organique de cette première.  

Tableau 7. Paramètres de la méthode de chromatographie liquide 
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Des précautions pour limiter les problèmes de c

chromatographique ont été prises. Un pré-

 éviter le 

colmatage du système 

e colonne Zorbax SB C18 (30 × 2,1 mm, dp  était placée à 

la sortie de la chambre de mélange des phases aqueuse et organique pour retenir et retarder les traces 

potentielles de PFAS présentes dans les phases mobiles. Le bon fonctionnement du système 

chromatographique était vérifié par le contrôle de la courbe de pression avant et après chaque séquence 

(absence de surpression). 

8.2.  

 PFAS) 

mélange phase mobile / analyte est envoyé vers la source ESI et passe dans un champ électrique (> 3 

du solvant des gouttelettes est réalisée par un gaz de nébulisation (N2) porté à haute température (350°C) 

à contre-courant avec un débit de 12 L.min-1

chargés qui sont dirigés vers le spectromètre de masse par un jeu de courant. Dans le cadre de ce travail, 

la source a été utilisée avec un changement de polarité rapide entre mode négatif et mode positif afin de 

pouvoir transférer vers le spectromètre de masse à la fois les PFAS anioniques et les PFAS 

 

 parents » sont filtrés dans le premier quadripôle (quatre 

champ électrique induit par un jeu de tension appl

Les ions qui ont une trajectoire stable sur la gamme de tension appliquée pourront être détectés. Après 

ce premier filtre, les ions parents stables sont dirigés vers la chambre de collision dans laquelle une 

optimisée pour chaque ion parent sélectionné. Un troisième quadripôle est utilisé pour sélectionner les 

ement parmi les fragments les plus abondants, avec une préférence 

pour les fragments de m/z élevés. Dès que possible, deux transitions ion parent  ion fils étaient 

Q e confirmation 

(TC). Enfin, la détection est réalisée par la collision des ions sur une dynode, ce qui provoque la libération 
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chromatographique qui représente la réponse en fonction du temps 

secondes. Les paramètres utilisés dans le cadre de ces travaux sont reportés dans le Tableau 8. La 

résolution du premier quadripôle était réglée sur « wide » (résolution 1,2 unité de masse) tandis que le 

second était réglé sur « unit » (résolution 0,7 unité de masse).  
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Tableau 8  
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8.3. Méthode de quantification 

La quant

Des composés de référence non présents initialement dans les échantillons, généralement des composés 

marqués par des isotopes stables (13C, D), sont ajoutés le plus souvent en début de la procédure 

analytique. Ces composés marqués présentent une structure et des propriétés physico-chimiques très 

proches de celles des analytes, et ont tendance à se comporter de la même façon permettant ainsi de 

compenser les pertes potentielles provoquées lors des différentes étapes de préparation. Les étalons 

Tableau 9. 

La quantification a été réalisée par le logiciel MassHunter de Agilent et reposait sur la détermination du 

coefficient de réponse relative KX/EI. Ce coefficient est calculé selon  : 

 

 

 

Où AEI et AX EI et CX 

KX/EI était 

droite AX/AEI = f(CX/CEI)), excepté pour les FTSAs qui présentaient une courbe de réponse suivant un 

modèle quadratique, avec une concentration en EI fixe (20 pg.mL-1) et une concentration croissante en 

natifs allant de 2 à 100 pg.mL-1

PFPeA. Les coefficients de corrélations étaient systématiquement supérieurs à 0,95. 
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Tableau 9.  
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9. Contrôles qualité 

De manière à garantir la qualité et la fiabilité des résultats générés lors des analyses, de nombreux 

contrôles de qualité ont été effectués systématiquement. Ces contrôles concernent la partie instrumentale 

(LC-MS/MS) et le protocole de préparation des échantillons. 

9.1. Blancs instrumentaux 

analysés avec la méthode utilisée pour les PFAS. Les résultats générés étaient étudiés pour vérifier 

ile ou alors système 

avec un programme utilisant des solvants à forte force éluante.  

Lors de ces travaux, du PFBA a été retrouvé dans les blancs instrumentaux de deux machines 

différentes : une LC Agilent 1200 couplé à un spectromètre de masse Agilent 6490 et une LC Agilent 

re appareil a été utilisé 

pour ces travaux : LC Agilent 1200 couplé à un spectromètre de masse Agilent 6495 (identifié au 

observé sur ce deuxième appareil. 

ontamination croisée.  
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9.2. Limites instrumentales 

-trace des PFAS, une 
-1 

était injectée après les blancs instrumentaux. Le signal obtenu pour chaque transition de quantification 

instrumentales (LOQi) en quantité injectée. Ces limites sont déterminées à partir du rapport de la 

concentration du PFAS considéré sur le rapport signal sur bruit (S/N). Le S/N est déterminé par le 

rapport des hauteurs de pic du signal correspondant à la transition étudiée sur la hauteur du signal de la 

ligne de base qui correspond au bruit de fond. Les LOQi correspondaient à 10 fois le rapport 

concentration sur S/N. Ces limites étaient comprises entre 2 fg et 0,5 pg injectés. Une carte de contrôle 

a été établie et était compl  

9.3. Blancs procédures 

-trace requiert de pouvoir discerner les concentrations mesurées réellement dans les 

échantillons de celles pouvant être apportées lors de la préparation des échantillons. Elle a été évaluée 

-pure supplémentée en EI. De même, les blancs des séries TOP des sédiments correspondaient 

 

Un problème de contamination au 6:2 diPAP a été rencontré lors de ces travaux de thèse (Figure 17). 

La source a été identifiée comme étant le matériel de filtration utilisé initialement à savoir un réservoir 

en polyéthylène, réutilisable et nettoyé au lave-vaisselle, dans lequel était déposé un fritter en 

(entonnoirs en verre pyrolysé au préalable) coton en fibre de verre nettoyé au MeOH avant utilisation 

par ultrasons.  
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Figure 17. Quantité en PFAS (en ng) mesuré dans les blancs de protocole (n = 3) réalisé avec 

deux modes de filtration différents 

 

Outre la quantité importante de 6:2 diPAP mesurée dans ces travaux, des traces de PFCAs étaient 

fréquemment détectées (Tableau 10). Les concentrations mesurées dans les échantillons réels étaient 

systématiquement corrigées par la valeur moyenne des blancs de la série analytique. Les résultats des 

blancs associés aux différents travaux sont inclus dans les annexes des chapitres concernés. 
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Tableau 10. Quantités en PFAS (ng) dans les blancs protocoles des différentes procédures analytiques utilisées dans ces travaux (

 MeOH + 250 mM CH3COONH4 

Analyse ciblée (n = 33) 
MeOH + 100 mM NaOH 
Analyse ciblée (n = 18) 

MeOH + 250 mM 
TOP (n =

  
Fréquence 
détection (%) 

min-max 
Moyenne ± 
écart-type 

Fréquence 
détection (%) 

min-max 
Moyenne ± 
écart-type 

Fréquence 
détection (%) 

min-max 

PFBA  64 0,00-0,14 0,03 ± 0,03 nd nd nd 93 0,00-0,22 
PFPeA  42 0,00-0,01 0,03 ± 0,03 nd nd nd 100 0,02-0,34 
PFHxA  27 0,00-0,08 0,002 ± 0,003 89 0,00-0,02 0,01 ± 0,01 96 0,00-0,16 
PFHpA  45 0,00-0,01 0,02 ± 0,03 89 0,00-0,01 0,002 ± 0,001 100 0,01-0,04 
PFOA  45 0,00-0,07 0,003 ± 0,004 100 0,09-0,16 0,11 ± 0,02 100 0,02-0,10 
PFNA  30 0,00-0,01 0,002 ± 0,004 89 0,00-0,02 0,01 ± 0,01 89 0,00-0,02 
PFDA  100 0,01-0,03 0,03 ± 0,02 100 0,03-0,08 0,03 ± 0,01 19 0,00-0,07 
PFUnDA  48 0,00-0,01 0,002 ± 0,003 0 nd nd 11 0,00-0,12 
PFDoDA  39 0,00-0,01 0,01 ± 0,01 0 nd nd 37 0,00-0,13 
6:2 FTSA  27 0,00-0,01 0,01 ± 0,01 0 nd nd 0 nd 
FOSA  18 0,000-0,001 0,002 ± 0,003 50 0,00-0,02 0,01 ± 0,04 0 nd 
6:2 diPAP  36 0,00-4,00 0,44 ± 0,86 100 0,31-1,97 1,04 ± 0,45 100 0,02-0,67 
8:2 diPAP  9 0,00-0,34 0,03 ± 0,09 0 nd nd 0 nd 
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9.4. Limites de détection et de quantification 

Les limites de détection (LOD) et de quantification (LOQ) ont été calculées selon plusieurs méthodes 

en fonction de plusieurs scénarios. 

 reporting », le premier 

terme ayant été adopté dans ces travaux) était déterminée comme :  

LOD = sblanc * tn-1, 0,95 

avec sblanc -type des concentrations mesurées dans les blancs, t le coefficient de Student au niveau 

de risque de 5 % pour un nombre de degré de liberté n-1 avec n le nombre de réplicas de blanc (Muir 

and Sverko 2006) 

 

Sinon, une matrice dopée (1 ng.g-1) était utilisée pour estimer la concentration la plus faible permettant 

 

Dans le cas de plusieurs séries analytiques avec plusieurs valeurs de LOD calculées, la valeur la plus 

haute était choisie. La LOQ était ensuite dérivée de la LOD comme étant LOQ = 10/3 * LOD. 

 

9.5. Rendements 

Les taux de récupération des PFAS lors du protocole analytique ont été déterminés sur matrices dopés 

-MS/MS.  

Un travail de développement méthodologique a été effectué 

zwitterioniques (i.e. 

zwitterioniques dans les matrices solides (Barzen-Hanson et al. 2017; Munoz et al. 2018), une 

prospection des performances sur sédiments dopé (5 ng.g-1 poids sec (PS)) avec les solvants MeOH + 

3COONH4), MeOH + hydroxyde de sodium (NaOH) et MeOH + acide 

3COONH4 et MeOH + 

NaOH a été effectuée. Les performances ont été comparées par rapport à celles obtenues par la méthode 

de routine développée au laboratoire (uniquement pour les sédiments) et utilisant le solvant MeOH + 

0,2% NH4OH (Simonnet-

courte (C4 C5) et 

Figure 

18.
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Figure 18 4OH ; Méthod

 ; Méthode 3 = MeOH + 100 mM NaOH. Dopage à 5 ng.g-1 PS pour les sédiments (sédiment de rivière) 

Solea Solea -type (sédiments : n = 8, n = 3 e

méthodes 1 à 3 respectivement ; tissus : n = 6 et n = 9 pour les méthodes 2 et 3 respectivement). 
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De 

MeOH + 250 mM CH3COONH4

PFAS dans les sédiments de la 

 

les tissus de poissons avec une surestimation (rendements > 200%) des quantités de FTABs. Le choix 

130%) ont été 

 tout de même été conservé dans le cadre des échantillons du PIREN-

Seine car les PFAS à chaîne courte sont peu bioaccumulables. Les sédiments de ce programme ont 

 

analytique de ce projet. Les niveaux mesurés en FTABs étaient sous-estimés dans ce travail.  

4OH, utilisée sur les travaux antérieurs du LPTC (Simonnet-

Laprade et al. 2019)

travaux est a posteriori une erreur dans la démarche analytique explorée. 

-trace des 

PFAS dans différentes matrices environnementales et notamment lorsque de nombreuses classe de 

PFAS sont ciblées. Des compromis dans 

interprétations ont pris en compte les limites des différentes méthodes analytiques utilisées. Il semble 

um 

 

9.6. Fidélité 

L

supplémenté en PFAS à une concentration connue et dont les EI sont ajoutés en début de préparation. 

était considérée acceptable pour des valeurs moyenne comprise entre 80 120% pour les PFAS dont les 

nt reportés dans le Tableau 11.  
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Tableau 11. Valeurs moyennes (± écart-type) de fidélité (%)  

MeOH + 100mM NaOH  MeOH + 250mM CH3COONH4 

  
Sédiment dopé à  
1 ng.g-1 PS  
(n = 3) 

Sole commune dopé à  
5 ng.g-1 PF  
(n = 16) 

Sédiment dopé à  
1 ng.g-1 PS  
(n = 12) 

PFBA - - 94 ± 14 
PFPeA 98 ± 15 - 106 ± 9 
PFHxA  100 ± 1 81 ± 8 108 ± 9 
PFHpA  101 ± 2 85 ± 7 105 ± 8 
PFOA  98 ± 4 78 ± 9 116 ± 17 
PFNA  99 ± 3 90 ± 9 116 ± 18 
PFDA  98 ± 1 80 ± 10 103 ± 12 
PFUnDA  94 ± 4 90 ± 9 109 ± 11 
PFDoDA  97 ± 3 87 ± 12 105 ± 11 
PFTrDA  81 ± 1 119 ± 21 104 ± 15 
PFTeDA  101 ± 2 84 ± 8 106 ± 17 
PFBS  99 ± 2 87 ± 8 117 ± 18 
PFHxS  103 ± 2 74 ± 7 111 ± 12 
PFHpS  100 ± 23 91 ± 12 107 ± 11 
L-PFOS  97 ± 3 113 ± 11 110 ± 9 
PFDS  94 ± 1 80 ± 16 99 ± 8 
4:2 FTS  54 ± 3 62 ± 8 96 ± 16 
6:2 FTSA  111 ± 7 82 ± 12 110 ± 13 
8:2 FTSA  111 ± 3 84 ± 12 110 ± 15 
10:2 FTSA  125 ± 6 70 ± 18 105 ± 13 
FOSAA  88 ± 12 81 ± 14 88 ± 10 
N-MeFOSAA  96 ± 6 78 ± 10 96 ± 7 
N-EtFOSAA  113 ± 10 59 ± 16 96 ± 7 
FOSA  99 ± 1 86 ± 6 107 ± 12 
N-MeFOSA  101 ± 0 93 ± 6 105 ± 12 
N-EtFOSA  - - 102 ± 8 
6:2 diPAP  104 ± 2 76 ± 15 110 ± 24 
8:2 diPAP  94 ± 1 83 ± 8 119 ± 21 
6:2 FTAB  30 ± 1 140 ± 19 73 ± 28 
8:2 FTAB  34 ± 1 173 ± 30 70 ± 27 
HFPO-DA  96 ± 12 52 ± 13 102 ± 12 
ADONA  145 ± 8 79 ± 10 105 ± 9 
6:2 Cl-PFESA 91 ± 2 88 ± 10 108 ± 9 
8:2 Cl-PFESA 93 ± 3 84 ± 12 94 ± 10 
PFECHS  90 ± 3 92 ± 14 99 ± 6 
5:3 FTCA 54 ± 15 91 ± 18 102 ± 11 
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La justesse de la procédure analytique pour la quantification des PFAS dans les tissus de poissons a été 

estimée avec la matrice certifiée de référence SRM 1947 (tissus de truites du Lac Michigan). La matrice 

a été lyophilisée é était de 72% en excellent accord avec la valeur de 

référence à 72%. Les concentrations de références utilisées sont celles déterminées par Reiner et al. 

(2012). La justesse moyenne obtenue (n = 5) était comprise entre 32 et 83 % et une forte variabilité pour 

le PFDA et le PFUnDA (26 et 33% respectivement) ont été mesurées (Tableau 12).  

avec la truite qui possède un taux de masse grasse important . 

Les bonnes performances observées sur tissus de Sole commune dopé ont donc été retenues pour 

qualifier les performances de la méthode.  

 

Tableau 12

carts-types). 
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Chapitre III : Les PFAS dans les sédiments 

 

Ce chapitre se découpe en deux parties.  

La première partie (Publication n°1) présente les résultats de la distribution spatiale et de la contribution 

des Au total, 43 

sites de prélèvements ont été investigués par analyse ciblée et TOP. Les profils observés et la part des 

précurseurs non attribués ont été reliés aux activ

de système géographique (SIG).  

Les travaux présentés en seconde partie (Chapitre III-2) se sont intéressés à la distribution des PFAS 

sur les niveaux mesurés en PFAS. Le but de cet exercice était de pouvoir proposer un mode opératoire 

se des contaminants dans ce compartiment. 
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Publication n°1 : Les substances per- et polyfluoroalkyl (PFAS) 

dans les sédiments de surface : occurrence, profils, distribution 

spatiale et contribution des précurseurs non attribués dans 

onnement aquatique Français 

 

Annexes de la publication en p.179 

 

Résumé 

Ce chapitre présente les résultats de la distribution spatiale des composés per- et polyfluoroalkyl (PFAS) 

historiques, émergents et la contribution des précurseurs non identifiés sur 43 sédiments issus des cours 

PFAS anioniques et zwittérioniques (i.e. fluorotélomères sulfonamido bétaïne FTABs). La méthode 

 

(pré-PFAAs) en acides perfluorocaboxylates (PFCAs), a été ajustée en conséquence et réalisée pour la 

Une modification des profils de conversion vers des PFCAs de longueur de chaîne plus courte en 

comparaison des méthodes existantes réalisées sur eau ultra-pure dopée a été observée. La PFAS 

déterminée par analyse ciblée était comprise entre <Limit de Detection  23 ng.g-1 poids sec (PS) 

(mediane: 1.3 ng.g-1 PS). La -PFAAsciblés représentait en moyenne 29 ± 26 % de la . Le 6:2 

FTAB et 8:2 FTAB ont été détectés dans 38% et 24% des sédiments respectivement, a des teneurs 

similaires au perfluorooctane sulfonate (L-PFOS) (<0.36  2.2, <0.50  6.8 et <0.08  5.1 ng.g-1 PS 

respectivement). Une approche basée sur une méthode de classification par ascendence hiérarchique et 

Par exemple, des niveaux -

PFAAsnon attribuée contribuaient pour 58% de la  (médiane) et étaient généralement plus élevés 

proche des sites urbains et industriels. 
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Per- and polyfluoroalkyl substances (PFAS) in surface sediments: 

occurrence, patterns, spatial distribution and contribution of unattributed 

precursors in French aquatic environments 
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Highlights 

 The TOP assay was adapted for sediments matrices under realistic conditions. 

 Emerging PFAS were widely distributed in sediments 

 Peculiar molecular patterns were found near industrial and airport areas 

 Elevated amounts of unattributed precursors are reported at nationwide scale. 
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Abstract 

While perfluoroalkyl sulfonic acids (PFSAs) and perfluoroalkyl carboxylic acids (PFCAs) are known 

to be ubiquitous in aquatic environments, non-targeted methods have recently revealed the presence of 

numerous unidentified per- and polyfluoroalkyl substances (PFAS). The total oxidizable precursor 

(TOP) assay, which relies on the oxidative conversion of perfluoroalkyl acids precursors (pre-PFAAs) 

into PFCAs, can be useful to estimate the contribution of unattributed pre-PFAAs. In this study, an 

optimized extraction method was developed to examined the spatial distribution of 36 targeted PFAS, 

including anionic and zwitterionic molecules (e.g. 6:2 fluorotelomer sulfonamidoalkyl betaine (6:2 

FTAB)) in surface sediments collected in rivers and coastal areas at French nationwide scale (n = 43). 

In addition, a TOP assay procedure was implemented to estimate the contribution of unattributed pre-

PFAAs in these samples. Conversion yields of targeted pre-PFAAs were determined for the first time 

under realistic conditions and lead to differences in oxidation profiles compared to the common spiked 

ultra-  23 ng.g-1 dry weight (dw) 

(median: 1.3 ng.g-1 -PFAAstargeted FAS. Among 

pre-PFAAs, 6:2 FTAB and 8:2 FTAB were detected in 38% and 24% of the sample respectively, with 

levels similar to those of L-PFOS (<0.36  2.2, <0.50  6.8 and <0.08  5.1 ng.g-1 dw respectively). A 

hierarchical cluster analysis coupled with a geographic information system (GIS) based approach 

revealed similarities between groups of sampling locations. For instance, elevated contribution of 

FTABs were associated with the proximity from airport activities where betaine-based aqueous film-

forming foam (AFFFs) may have been used. Unattributed pre-

(median) and were generally found in larger quantity near industrial and urban areas. 

 

Keywords 

PFAS, emerging contaminant, sediment, TOP assay, hierarchical cluster analysis, unattributed precursor 
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1. Introduction 

Per- and polyfluoroalkyl substances (PFAS) have been extensively used since 1950s in numerous 

industrial applications (Buck et al. 2011) and are of major environmental concern because of their 

persistence, bioaccumulative properties and and toxicity (Ahrens 2011). The worldwide presence in 

aquatic environments of perfluoroalkyl acids (PFAAs), in particular perfluoroalkyl carboxylates 

(PFCAs) and perfluoroalkyl sulfonates (PFSAs), has been substantially reported (Ahrens 2011; Houde 

et al. 2011; Zareitalabad et al. 2013; Pan et al. 2018). As a consequence of the concerns related to their 

hazards and the risks that they pose (Wang et al. 2017b), perfluorooctane carboxylate (PFOA), 

perfluorooctane sulfonate (PFOS) and their salts have been listed under Annex B and A of the Stockholm 

Convention. In answer to PFAS regulation, a shift towards alternative PFAS has been initiated in recent 

years, leading to the phase-out of long-chain and to the increased detection of emerging compounds 

(Xiao 2017), such as zwitterionic PFAS (e.g. 6:2 fluorotelomer sulfonamidoalkyl betaine (6:2 FTAB)).  

Over 4700 PFAS are or have been on the market, with less than 6% being commercially relevant 

(Cousins et al. 2020). However, the lack of analytical standards and instrument limitations led to the 

quantitative monitoring of a limited number of PFAS (Ruan and Jiang 2017). Applications of other 

analytical methods such as the total oxidizable precursor assay (TOP) (Houtz and Sedlak 2012) or 

total/extractible organic fluorine measurements (Yeung et al. 2013) proved useful to account for the 

non-targeted PFAS fractions (Cousins et al. 2020). The TOP assay, which relied on the oxidative 

conversion of perfluoroalkyl precursors (pre-PFAAs) into PFCAs, highlighted that unattributed pre-

(Simonnet-Laprade et al. 2019). Large 

fraction of unattributed pre-PFAAs were also found in other environments, i.e. urban runoff, 

groundwater and urban rivers (Houtz and Sedlak 2012; Houtz et al. 2013; Ye et al. 2014; Boiteux et al. 

2017), but studies remained limited to local and regional scale. This promising method is not 

standardized yet (Cousins et al. 2020) and it still requires development, especially for solid and complex 

matrices with organic residues (Casson and Chiang 2018).  

Recent findings on emerging PFAS in aquatic environment were reviewed by Xiao (2017). The 

numerous newly reported PFAS include but are not limited to the following compounds: perfluoroether 

sulfonic acids (PFESAs) and carboxylic acids (PFECAs) such as 6:2 chlorinated polyfluorinated ether 

sulfonic acid (6:2 Cl-PFESA), mostly used in electroplating industry in China (Wang et al. 2013b), 

hexafluoropropylene oxide-dimer acid (HFPO-DA) and dodecafluoro-3H-4,8-dioxanonanoate 

(ADONA), i.e. PFOA replacement in fluoropolymer industry (Munoz et al. 2019) or PFECHS, found in 

hydraulic fluids (De Silva et al. 2011). These compounds have been increasingly detected in recent years 

(Pan et al. 2018; Munoz et al. 2019; Chen et al. 2020). In addition, 6:2 FTAB, found in the betaine-

based aqueous film forming foams (AFFFs) used in firefighting activities (Dauchy et al. 2017b), has 

been internationally reported near AFFF-impacted sites  al. 
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2017b; Chen et al. 2020). Hence, Munoz et al. (2018) highlighted the need for additional spatial 

distribution studies, based on extended lists of targeted compounds with robust and sensitive methods 

adapted for newly identified PFAS.  

In this context, the present work aimed at investigating the occurrence and spatial distribution of a large 

range of targeted PFAS and the contribution of unattributed pre-PFAAs in surface sediments, collected 

at French nationwide scale. A previous survey, which monitored 22 individual PFAS, highlighted the 

ubiquity of PFOS and long-chain PFCAs in sediments, with elevated PFAS levels and distinct molecular 

patterns near industrial and urban areas (Munoz et al. 2015). Here, a method was optimized for the 

targeted analysis of a much wider range of PFAS (n = 36), combined with an adapted TOP assay 

procedure. Conversion yields of targeted pre-PFAAs into PFCAs were evaluated for the first time under 

realistic extraction conditions (i.e. in the presence of organic solvent/salt residues) and the procedure 

was validated on sediments samples. The newly developed methods were subsequently applied to 

surface sediments sample (n=43). In addition, the spatial distribution of PFAS and unattributed pre-

PFAAs was investigated by combining cluster analysis and a geographic information system (GIS) 

based approach. 

 

2. Materials and methods 

2.1. Standards and reagents 

A total of 36 individual PFAS were targeted, including eleven PFCAs (C4 C14), five PFSAs (C4,6,7,8,10), 

three perfluoroalkyl sulfonamides (FOSA, N-MeFOSA and N-EtFOSA), three perfluoroalkyl 

sulfonamides acetic acids (FOSAA, N-MeFOSAA and N-EtFOSAA), four fluorotelomer sulfonates 

(4:2, 6:2, 8:2 and 10:2 FTSA), two polyfluoroalkyl phosphoric acid diesters (6:2 and 8:2 diPAP), two 

FTABs (6:2 and 8:2 FTAB), two chlorinated PFESAs (6:2 and 8:2 Cl-PFESA), one cyclic PFESA 

(PFECHS), one polyfluoroalkyl carboxylate (5:3 FTCA), two PFECAs (ADONA and HFPO-DA). In 

this paper, L-PFOS refers to the linear PFOS isomer and Br-PFOS to the sum of branched PFOS isomers. 

Full details on chemicals, standard solutions and consumables are provided in the supplementary 

information (SI). 

 

2.2. Sampling 

To represent the wide variety of environments encountered in French aquatic hydrosystems, diverse 

sampling sites were selected, i.e. l

Union water framework directive (2000/60/CE) and locations under heavy anthropogenic pressure (e.g. 
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close to urban, industrial or agricultural areas). Composite surface sediments samples (top layer 1 5 cm) 

were collected during a single sampling campaign (September November 2018) at 43 sites located in 

the hydrographic network and in coastal areas (Figure 1). Samples were stored in a cooling box (4°C), 

pending shipment to the laboratory within 24 h. River flow rate data were obtained from Banque Hydro 

(<www.hydro.eaufrance.fr>). Full details on sampling site names and locations are given in the SI 

(Table S2).  

 

2.3. Sample preparation and analysis 

Upon arrival at the laboratory, sediment were sieved (< 2mm). Two aliquots (15 mL) were taken for the 

characterization of total organic carbon (TOC) content and the determination of the fine fraction content 

(i.e. silt content, < 63 µm). Sediment samples were freeze-dried, finely ground with a ball mill (< 250 

µm) and stored at room temperature in an amber glass jar prior to extraction. 

The sample extraction procedure was adapted from a previous study by our group (Simonnet-Laprade 

et al. 2019). Briefly, sediments (1 g dry weight, dw) were supplemented with internal standards (ISs, 2 

ng each) and extracted using microwaved-assisted solvent extraction with 12 mL of MeOH + 250 mM 

CH3COONH4, followed by filtration on glass wool and graphite clean-up. Extracts were evaporated to 

300 µL under a gentle nitrogen stream at 40 °C and stored at -20°C prior to analysis. Procedural blanks 

consisted of extraction solvent while spiked controls (i.e. accuracy tests) consisted of reference sediment 

samples spiked with PFAS; in both cases, ISs were added at the beginning of the procedure.  

Targeted PFAS analysis was performed using liquid chromatography electrospray ionization coupled 

with tandem mass spectrometry (LC-ESI-MS/MS) on a 1290 LC system interfaced with a 6495 triple 

quadrupole mass spectrometer (Agilent Technologies, Massy, France). Due to the inclusion of FTABs 

in this work, the ESI sources was set on fast polarity switching mode. Further details are provided in the 

SI (Table S3 and Table S4). 

 

2.4. Total oxidizable precursor (TOP) assay 

The sediment extract oxidation procedure was adapted from Simonnet-Laprade et al. (2019) with some 

modifications. Sediments (0.2g) were first extracted and cleaned up as described above for targeted 

analysis. Extract were then reduced to 100 µL, transferred into 125 mL HDPE bottles and evaporated to 

dryness at room temperature under a nitrogen stream. Next, 100 mL of ultra-pure water amended with 

200 mM K2S2O8 and 500 mM NaOH were added to the bottles, followed by sonication (20 min) to assist 

PFAS dissolution. Extracts were incubated at 85°C for 6h, then cooled down and neutralized with HCl 

(3M). To prevent their oxidation, ISs (4 ng each) were added at this stage. Samples were subsequently 
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extracted on Strata X-AW cartridges and analyzed with LC-ESI-MS/MS. Oxidation procedural blanks 

consisted of extraction solvent that was submitted to the TOP assay as described for sediment sample 

extracts. 

The conversion rates of targeted precursors into PFCAs upon oxidation (Table S5) were determined on 

spiked extraction solvent (n = 5), i.e. 12 mL of MeOH + 250 mM CH3COONH4 concentrated to 100 

-PFAAs (herein 

termed -PFAAstotal

from the oxidation of targeted pre-PFAAs that, in turn, allowed for the estimation of PFCA amounts 

resulting from the oxidation of unattributed pre-PFAAs -PFAAsunattributed).  

Oxidation performances in the presence of matrix residues were assessed though the triplicate analysis 

of two sediments with contrasting TOC content. Detail on conversion rate determination, oxidation 

performances on sediments and calculations are given in the  section of the SI.  

 

2.5. Quality control 

For analytes quantified in procedural blanks (Table S6), data were blank-corrected and limits of 

detection (LODs) were either based on blanks or on signal-to-noise as described elsewhere (Simonnet-

Laprade et al., 2019). LODs were in the range 0.006 0.78 ng.g-1 dw (Table 1) and limits of 

quantification (LOQs) were determined as 10/3*LODs.  

As regards targeted analysis, whole method recovery for spiked sediments was in the range 80 120% 

except for 6:2 FTAB and 8:2 FTAB (67% and 62%, respectively) and relative standard deviations (RSD) 

remained generally below 20% except for FTSAs (21 26%) (Table S7). Accuracy was determined with 

sediments spiked with ISs and analytes at the beginning of the procedure (1 ng.g-1 each); values were in 

the range 80 120% except for 6:2 FTAB, 8:2 FTAB, 8:2 diPAP and PFBS (60%, 58%, 122% and 122% 

respectively).  

TOP assay validation details are given in the  section of the SI.  

 

2.6. Statistics 

The R statistical software (R version 4.0.5, R core team 2021) was used to perform statistical analyses. 

To account for non-detect values (i.e. < LOD), descriptive statistics, correlations and differences 

between groups were calculated using functions from the NADA-R package (Munoz et al. 2015). 

Descriptive statistics for compounds with > 80% non-detect values were not computed and were 
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(Helsel 2011). Hierarchical cluster analysis based on Ward's minimum 

variance classification and Euclidian distance between variable was computed with the FactoMiner 

package (function hclust) for R. GIS data (e.g. land use, proximity from airports and industries, etc.) 

were obtained from Geoportail (<www.geoportail.gouv.fr>).  

 

 

Figure 1 Map showing the 43 sampling sites. 
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3. Results and discussion 

3.1. Optimization of extraction et TOP methods 

Due to the inclusion of FTABs in the list of targeted PFAS, the extraction solvent had to be adapted. 

Preliminary results revealed that when using MeOH + 0.2% NH4OH as extraction solvent, low recovery 

yields were achieved these zwitterionic analytes (c.a. 30%) (Figure S4). The addition of ammonium 

acetate (250 mM) to MeOH improved dramatically FTAB recoveries (> 60%); this solvent also proved 

suitable for the extraction of the other classes of PFAS targeted in this work (i.e. recoveries in the range 

80 110%). Such improvement in the extraction of FTABs and several other unfrequently reported PFAS 

classes has previously been documented on soils (Munoz et al. 2018b) but is reported here for the first 

time for sediment.  

The TOP assay procedure was adapted based on the new extraction method. Assessment of molar 

conversion yields of targeted pre-PFAAs was conducted in ultra-pure water and in spiked extraction 

solvent. Using concentrations of 150 mM NaOH and 60 mM K2S2O8 (Houtz and Sedlak 2012; Simonnet-

Laprade et al. 2019), incomplete conversion were observed in spiked solvent samples (data not shown). 

Reagent concentrations were increased to 500 mM NaOH and 200 mM K2S2O8 and complete conversion 

of tested pre-PFAAs were achieved, except for 8:2 FTSA and 10:2 FTSA (remaining fraction < 10%) 

(Table S5). Conversion yields of targeted pre-PFAAs were, however, different between the two 

conditions. In ultra-pure water, N-MeFOSAA was near-quantitatively converted to PFOA with C5 C7 

PFCAs as minor oxidation products, in good agreement with the literature (Martin et al. 2019; Simonnet-

Laprade et al. 2019). Conversely, when tests were performed on spiked solvent, a mixture of C4 C8 

PFCAs was generated (Table S5), with good reproducibility. All tested pre-PFAAs displayed similar 

trends. The increase in reagent concentrations may alter oxidation profiles towards shorter PFCAs 

(Göckener et al. 2020; Liu et al. 2021), which requires specific analytical methods (Janda et al. 2019; 

Martin et al. 2019) that could not be implemented in this work. Hence, incomplete mass balance was 

-PFAAsunattributed reported thereafter should be viewed as 

low estimates. However, it should be emphasized that we conducted conversion experiments under 

conditions similar to those used for samples (i.e. in the presence of solvent and salt residues); this point 

has, to the 

and previous results may have been biased. It is noteworthy that the complete conversion of pre-

PFAAstargeted was observed when the TOP assay was applied on sediments samples with contrasting 

TOC content (Figure S3), which illustrates the robustness of the procedure. Overall, the optimized 

extraction step improved the recovery of target pre-PFAAs belonging to different PFAS groups with 

very different chemistries. It is therefore reasonable to assume that this procedure also enhances the 

recovery of unattributed precursors, thereby increasing the relevance of the TOP assay performed under 

such conditions.  
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3.2. Targeted analysis 

3.2.1. Detection frequency and levels  

Overall, PFAS were detected in 86 % of sediment samples (Table 1). L-PFOS, PFDoDA and PFOA 

were the most detected compounds (detection frequency: 75%, 71% and 71%, respectively) with a 

median value of 0.44, 0.13 and 0.07 ng.g-1 dw respectively. Emerging PFAS such as HFPO-DA, 

ADONA, 6:2 Cl-PFESA and 8:2 Cl-PFESA were never detected, suggesting the current weakness of 

the emission of these compounds on the French territory compared to other parts of the world (Pan et 

al. 2018; Chen et al. 2020). The unfrequently reported 6:2 FTAB, 10:2 FTSA and 5:3 FTCA were 

detected in > 35% of samples with mean values < LOD , while 8:2 FTAB was less often detected 

(detection frequency: 24.4 %).  

-1 dw, higher than in a previous French nationwide survey performed in 

2012 (0.48 ng g-1) (Munoz et al. 2015); however, it should be kept in mind that a larger list of PFAS was 

targeted in this study, including 6:2 FTAB and 8:2 FTAB found in the ng.g-1 range, and sample locations 

were different. High levels of FTABs have been reported near point sources (Boiteux et al. 2016; Munoz 

et al. 2017b; Chen et al. 2020; Meng et al. 2021). Such compounds were previously semi-quantified 

through suspect screening analysis on a limited number of samples (n = 12 / 129) from the 2012 survey 

(Munoz et al. 2016) ; their presence in French aquatic environment at similar levels than L-PFOS was 

therefore confirmed in this study at large spatial scale, advocating for their inclusion in targeted analysis 

lists.  

 

3.2.2. Molecular patterns and spatial distribution 

L-PFOS was 

previous studies , followed by 6:2 FTAB 

and PFDoDA (11% and 10% respectively) (Table S8 -PFAAstargeted was variable and 

-PFAAstargeted (21 ± 29% and 13 ± 23%, respectively) (Figure S5), which is consistent 

with other studies (Chen et al. 2020; Meng et al. 2021). When detected, 5:3 FTCA represented 2 14% 

-based products such as 

fluorotelomer alcohol or FTSAs may have occurred in these samples (Butt et al. 2014). 

The most contaminated site was located on the Canal de la Deûle (St0112), a few kilometers downstream 

of the Lille conurbation (> 1 M inhabitants). At this site, -1 dw, of which 45% 

-PFAAstargeted. Out of the fourteen targeted pre-PFAAs, eleven were detected at this 
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location with elevated levels of N-MeFOSAA (2.5 ng.g-1 -1 dw). FOSA, 

EtFOSAA and 6:2 FTSA, also quantified at this location, are known products of the transformation of 

fluorotelomer-based PFAS (such as 6:2 FTAB) and perfluoroalkane sulfonamido derivatives (FASAs) 

. The Deûle river is characterized by a 

low water flow rate (mean < 10 m3 s-1 over the 2005-2010 period) and the sampling station is located i) 

in the vicinity of a large wastewater treatment plant (WWTP) with a nominal capacity of 620 000 

population equivalent and ii) 15 km downstream from the Lille-Lesquin International Airport. Higher 

number of emerging PFAS and higher PFAS levels were generally found near urban center and large 

WWTP (Munoz et al. 2016; Chen et al. 2020; Ali et al. 2021). Thus, the small dilution capacity of the 

river combined with large PFAS inputs near the sampling site may likely explain the large fraction of 

-PFAAstargeted as well as the relatively high L-PFOS concentration (5.1 ng.g-1 dw).  

In order to highlight similarities in PFAS patterns between locations, a hierarchical ascendant 

classification (HAC) was performed; this resulted in four clusters comprising 12, 1, 15 and 11 sites 

(Figure 2 -1 dw) where 

 

generally distant or upstream from major urban centers and may be more subject to diffuse inputs such 

as atmospheric deposition (Ahrens 2011). Cluster #02 was represented by a single site (St0516) that 

exhibited both high levels of -1 

(1.5 ng.g-1 

< 1 m3 s-1 over the 2009  2020 period) and < 10km from the Toulouse-Blagnac Airport wherein fire-

fighting activities involving betaine-based AFFFs (Place and Field 2012) may occur on a regular basis. 

Clusters #03 and #04 differed from #01 mainly because of the relative contribution of individual pre-

-PFAAstargeted. Locat

1.0 up to 23 ng.g-1 -PFAAstargeted 

FTAB and 8:2 FTAB. Most of the sites were near large urban centers and influenced by nearby airport 

activities. Finally, sites belonging to cluster #04 showed a different pre- -

PFAAstargeted was dominated by FTSAs and PFOS precursors (e.g. N-MeFOSAA and N-EtFOSAA) ; 

they were mainly impacted by industrial activities and close to medium size cities (< 150 000 habitants). 

Although FTSAs and PFOS precursors were proposed as degradation intermediates from 

fluorotelomers-based products such as FTABs , peculiar molecular 

patterns characterized by a large relative contribution of 6:2 FTSA are consistent with locations under 

industrial pressure (Munoz et al. 2015; Chen et al. 2020).  

Given the size and the variety in anthropic pressure on the different locations, the hierarchical ascendant 

classification and GIS proved useful to highlight specific molecular patterns and identify probable PFAS 

sources.  
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3.3. Correlations  

C8 C14 PFCAs were correlated with each other (Table S9) as well as with L-PFOS, Br-PFOS, FOSA, 

10:2 FTSA, FTABs and 5:3 FTCA, which strongly suggests similar sources or fate. N-MeFOSAA was 

not correlated with FTABs nor 5:3 FTCA, which could be linked to the fact that N-MeFOSAA was not 

identified as a degradation product of FTABs (Shaw et al. 2019), but rather as a PFOS precursor (Buck 

et al. 2011). Since 5:3 FTCA was found to be a product of FTABs and FTSAs degradation (Zhang et al. 

2016; Shaw et al. 2019), th

that, along with FTSAs and FTABs, other PFAS not targeted in this work may also contribute to the 5:3 

FTCA burden in sediments.  

Sediment characteristics such as TOC or silt content were found to be relevant controlling factor of 

PFAS accumulation in sediments, with TOC content being more influential (Munoz et al. 2015). Here, 

such correlations (i.e. PFAS vs TOC) were tested for both legacy PFAAs (considered here as benchmark 

compounds) and for the emerging PFAS frequently detected (> 20 % of samples) (i.e. 10:2 FTSA, 6:2 

FTAB, 8:2 FTAB, and 5:3 FTCA). Significant correlation were found for both legacy and emerging 

PFAS, except N- Table S10) This might be related to 

the fact that the interaction with organic carbon is not the only mechanism that plays a role in PFAS 

sorption (Barzen-Hanson et al. 2017a; Xiao et al. 2019). 
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Table 1. PFAS detection frequency, concentration range and median observed in sediments (n = 

43). Median values were computed with the Regression on Order Statistics (robust ROS) 

approach. NC: not calculated. 

  
Detection limit  
(ng.g-1 dw) 

Detection frequency  
(%) 

Range  
(ng.g-1 dw) 

Median 
(ng.g-1 dw) 

PFBA  0.43 8.9  NC 

PFPeA  0.45 - - NC 

PFHxA  0.24 4.4  NC 

PFHpA  0.04 15.6  NC 

PFOA  0.05 71.1  0.07 

PFNA  0.03 42.2  <0.03 

PFDA  0.06 33.3  <0.06 

PFUnDA  0.07 35.6  0.07 

PFDoDA  0.05 71.1  0.13 

PFTrDA  0.06 28.9  <0.06 

PFTeDA  0.06 46.7  <0.06 

PFBS  0.03 - - NC 

PFHxS  0.02 6.7  NC 

PFHpS  0.05 - - NC 

Br-PFOS  0.10 42.2  0.10 

L-PFOS 0.08 75.6  0.44 

PFDS  0.04 2.2  NC 

FOSAA  0.04 13.3  NC 

N-MeFOSAA  0.03 28.9  <0.03 

N-EtFOSAA  0.03 42.2  0.03 

FOSA  0.02 44.4  0.02 

N-MeFOSA  0.02 15.6  NC 

N-EtFOSA  0.01 11.1  NC 

4:2 FTSA  0.02 - - NC 

6:2 FTSA  0.12 8.9  NC 

8:2 FTSA  0.09 15.6  NC 

10:2 FTSA  0.10 37.8  <0.10 

6:2 diPAP  0.78 2.2  NC 

8:2 diPAP  0.71 - - NC 

6:2 FTAB  0.36 37.8  <0.36 

8:2 FTAB  0.50 24.4  <0.50 

HFPO-DA  0.05 - - NC 

ADONA  0.006 - - NC 

6:2 Cl-PFESA 0.03 - - NC 

8:2 Cl-PFESA 0.04 - - NC 

PFECHS  0.04 2.2  NC 

5:3 FTCA 0.08 35.6  <0.08 

 - 86.7  1.3 
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Figure 2. PFAS molecular patterns in sediment arranged through HAC. 
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3.4. PFAAs precursors as estimated by oxidation 

3.4.1. Contribution of unattributed precursors 

Data from the TOP assay revealed the presence of unattributed pre-PFAAs in most samples. Upon 

Table S11) in 37 out of 43 samples (i.e. 86 %). 

after oxidative treatment. These samples were collected from locations with good ecological status or 

characterized by a dominance of agricultural activities; they showed little to no urban pressure, hence 

significant increase in C4 C14 PFCA molar concentration was observed (Table S11). The TOP assay 

method used in this work lead to the formation of a series of PFCAs of different chain length and favored 

the production of short-chain PFCAs in comparison to other methods (Houtz and Sedlak 2012; 

Simonnet-Laprade et al. 2019); thus, the chain length profiles of unattributed pre-PFAAs could not be 

directly inferred from the PFCA pattern upon oxidation. However, our results provide evidence that 

unattributed precursors bearing perfluoroalkyl chains with 14 or more fluorinated carbons were buried 

in the analyzed sediments, which is consistent with the stronger sorption affinity of long-chain PFAS 

for this matrix (Labadie and Chevreuil 2011a; Chen et al. 2020). Similar observations were previously 

made in an urban river, i.e. significant formation of C4  C12 PFCAs upon oxidation in three sediment 

samples taken from a single river stretch (Simonnet-Laprade et al. 2019). The present study confirms 

such results and results suggest the widespread occurrence of long chain PFAAs in sediments. 

-PFAAsunattributed could be estimated based on the molar 

-PFAAstargeted determined through targeted analysis 

(Houtz et al. 2016; Simonnet-Laprade et al. 2019) -PFAAsunattributed was 

Figure S6). A 

handful of studies have previously reported on the quantification of unattributed precursors with the 

TOP assay in sediments, albeit at limited spatial scale (Simonnet-Laprade et al. 2019; Meng et al. 2021). 

Here, we provided data on a nationwide scale that reveal showed the occurrence of a large but also 

variable fraction of unattributed pre-PFAAs. These values represented a low estimate of the extractable 

pre-PFAAs pool, as C2 C3 

unattributed precursor oxidation pattern (Meng et al. 2021). The oxidation of FTABs explained on 

5 %), illustrating once again the necessity to broaden the scope 

of targeted PFAS using adequate sample preparation and analysis procedures.  
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3.4.2. Spatial distribution of pre-PFAAs 

-PFAAsunattributed targeted (Figure 3

= 0.49, p < 0.001), even when excluding site St0112 from cluster#03 that presented the highest values 

more susceptible to present higher levels of unattributed precursors. These results are consistent with 

studies that investigated the spatial distribution of targeted and unattributed PFAS in water and 

sediments using high-resolution mass spectrometry, TOP assay or fluorine mass balance (Ye et al. 2014; 

.  

Clusters determined from the HAC (Figure 2) were reported on Figure 3. Significant differences of 

-PFAAsunattributed between clusters were found (p < 0.01). Locations from Cluster#01 presented low 

Table S12), 

-PFAAsunattributed 

 

unattributed pre-PFAAs and targeted PFAS showed elevated levels in sediments, probably associated 

with industrial point sources (Glüge et al. 2020). Cluster#02 (St0516) and Cluster#03 generally 

-PFAAsunattributed; the latter contributed for 48 ± 

-

PFAAstargeted (22 ± 20 % on average) (Table S13), most of which could be attributed to FTABs (0  29 

Table S13) could be a good proxy to identify locations under 

the influence of point source emissions linked to airport activities (Xiao 2017).  

fractions of unattributed pre-PFAAs could be expected, especially near urban and industrial areas. 
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Figure 3. -PFAAsunattributed 

color-coded to reflect their attribution to clusters #01 #04 as previously determined through 

HAC (based on targeted analysis).  
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4. Conclusion 

This study intended to examine the occurrence and spatial distribution of targeted and unattributed PFAS 

in sediments at large spatial scale (i.e. French hydrographic network), though a combination of targeted 

analysis and TOP assay. Thanks to the improvement of the extraction procedure, the scope of these 

procedures was broadened to include anionic and zwitterionic PFAS. The developed TOP assay 

-PFAAsunattributed in 

sediments. While L-PFOS remained the major PFAS, several emerging compounds such as 6:2 FTAB, 

8:2 FTAB or transformation intermediates (e.g. 5:3 FTCA) were also widely detected. These compounds 

d to extend the range of routinely 

targeted PFAS. A HAC provided evidence for distinct molecular patterns that were further linked to 

land use. The TOP assay revealed the occurrence of substantial proportion of unattributed pre-PFAAs 

in sediments identified as impacted by PFAS point sources. Thus, these results advocate for the need to 

use complementary approaches when analyzing PFAS in the aquatic environment and to identify the 

structure of unattributed precursors (e.g. by suspect screening or non-target screening based on high-

resolution mass spectrometry).  
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Chapitre III-2 : Influence de la méthode de tamisage et de la 

fraction analysée sur les niveaux mesurés en PFAS 

 

1. Contexte 

communauté scientifique au regard des conséquences du développement urbain et industriel. Les 

sédiments fins accumulés dans ou à proximité des aux séquestrent une grande part des 

. Dans certaines conditions (e.g. remobilisation) ces mêmes sédiments 

peuvent être une source de contamination.  

es limites de normes de qualité 

(2013/39/UE), le contrôle des sédiments doit être réalisé à une fréquence raisonnable suffisante pour 

fournir une analyse des tendances à long terme des teneurs en substances prioritaires. Il y a cependant 

un manque de connaissances sur cette matrice pour permettre liées à ces 

surveillances long terme. Un des questionnements concerne notamment des recommandations quant à 

la fraction granulométrique à analyser.  

Le consortium INTERPOL formé en 2018 avait pour objectifs de développer et de mettre à disposition 

-

bassins français. 

i.e. tamisage) de surface sur la qualité 

ui est inscrit comme substance prioritaire dans 
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2. Méthodologie 

Les fleuves investigués dans ce travail sont la Seine et la Loire avec respectivement trois et quatre sites 

de prélèvement. Les échantillons ont été subdivisés en deux aliquotes, à savoir (i) une fraction pour 

tamisage par voie humide (TH) et (ii) une fraction pour tamisage par voie sèche (TS) (Figure 19). Dans 

granulométriques par mode de tamisage (TH et TS) ont été étudiés (excepté pour le site LOI 19-01 B 

paires TH / TS). La caractérisation des sédiments (granulométrie, minéralogie, TOC) a été effectuée sur 

la fraction < 2 mm.  

Figure 19. Protocole de fractionnement des sédiments (détaillé dans le Chapitre 2 section 4.2)
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Tableau 13. Sites de prélèvement des sédiments de surface sur la Seine et la Loire 

Nom Fleuve 
Latitude 
(WGS84) 

Longitude 
(WGS84) 

 

LOI 19-01 A Loire 3,46205 46,82577 Etang connecté au fleuve 

LOI 19-01 B Loire 3,45873 46,82652 Tronçon fluvial (environnement sous eau) 

LOI 19-01 C1 Loire 3,46161 46,82171 Tronçon fluvial (dépôts sableux) 

LOI 19-01 C2 Loire 3,46161 46,82171 Tronçon fluvial (dépôts sableux) 

MAR 6-03 A Seine 1,05248 49,2971 Etang connecté au fleuve 

ORI 6-03 A Seine 0,99585 49,30425 Tronçon fluvial (dépôt sableux) 

ORI 6-03 B Seine 0,99733 49,30319 Bras du fleuve 

3. Impact du mode de tamisage 

sédiments TS que TH (Figure 20). Ce rapport varie de 1,1 à 8,1 soit un écart-type relatif de 78%. Les 

PFAS présentés en Figure 20 sont les PFAS les plus fréquemment détectés dans les différents 

échantillons (fréquence > 20%). Les valeurs < LOD ont été remplacées par 0.5 * LOD. Des teneurs de 
-1 en 6:2 FTAB (médiane 1.7 ng.g-1 PS), composé utilisé majoritairement dans la lutte 

contre les incendies (Place and Field 2012), ont été quantifiées dans la quasi-totalité des sédiments TS 

 ; la concentration 

médiane mesurée était 5 fois plus faible (0,35 ng.g-1 PS). Le 8:2 FTAB présente une tendance similaire 

a été quantifié dans 8 échantillons TS (médiane 0,71 ng.g-1
 PS). Le test non paramétrique de Wilcoxon 

sur échantillon appariés confirme une différence significative entre les médianes des concentrations 

selon le mode de tamisage pour le 6:2 FTAB (p < 0,001), le 8:2 FTAB (p < 0,05) ainsi 

(p < 0,001) ; les échantillons TH étant plus faiblement contaminés.  

Les eaux de tamisage (n=12) des échantillons TH ont pu être analysées pour les fractions < 250 µm et 

< 63 µm. Les teneurs en PFAS sont présentées en Figure 21. Ces eaux sont majoritairement enrichies 

en C4 8 -PFOS et Br-PFOS) et 6:2 FTAB. On observe donc un phénomène 

de lessivage de certains PFAS lors du tamisage par voie humide, probablement en partie lié à la 

récupération des eaux interstitielles du sédiment humide (Codling et al. 2018; Chen et al. 2019a) 

notamment pour les composés à chaîne courte qui sont moins susceptibles de se lier aux sédiments 

(Labadie and Chevreuil 2011a). Cependant, le KD du 6:2 FTAB a été estimé similaire à celui du PFOS 

et supérieur à celui du PFOA (Chen et al. 2020). Ce composé, de même que le congénère 8:2 FTAB 

dont le KD serait supérieur à celui du PFDoDA, est donc bien plus susceptible de se lier aux sédiments 
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oïdes se retrouvent évacués dans ces 

eaux (Borthakur et al. 2021) . Un phénomène de désorption des composés peut également contribuer aux 

différences observées (Zhang et al. 2019b) 

le tamisage par voie humide ayant un impact significatif sur les niveaux quantifiés en PFAS tel que 

(Casado-Martinez et al. 2021). 
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Figure 20. Teneurs (ng.g-1 de poids sec (PS)) tous sites et fractions confondues en fonction du mode de tamisage (n=18 par mod
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Figure 21. Concentrations en PFAS (ng/L) dans les eaux de tamisage (n=12). Le tamisage était effectué avec un flux -pu

en PFAS. 
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Figure 22. Teneurs en PFAS dans les échantillons TS selon les sites et les fractions. 
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4. Fractionnement granulométrique des PFAS 

Le fractionnement granulométrique des PFAS a été étudié dans les échantillons TS. Parmi les 36 PFAS 

suivis, 19 ont été détectés dans les échantillons avec notamment du L-PFOS, des PFCAs (> C7), le 6:2 

Figure 22). Le 8:2 FTAB 

a quant à lui été quantifié dans les échantillons de 5 sites. Dans les fractions < 2 mm, les teneurs totales 

en PFAS varient entre <LOD 11,9 ng.g-1 PS (médiane 2,1 ng.g-1 PS) ; les teneurs en L-PFOS et en 6:2 

FTAB variant de <0,06  3,2 ng.g-1 PS et <0,16  4,6 ng.g-1 PS respectivement. La présence de ces PFAS 

émergents dans les sédiments est en bon accord avec les résultats obtenus dans ces travaux sur la 

campagne nationale EMNAT présenté dans ces travaux (cf. Publication n°1).  

Munoz et al (2015) 

(particules < 63 e de différents 

PFAS : PFDA, PFUnDA, PFTrDA, Br-PFOS, L-PFOS et FOSA. Casado-Martinez et al (2021) des 

teneurs en PFCAs et PFOS dans la fraction < 63 µm plus élevées que dans la fraction < 2 mm.  

Les sédiments TS de cette étude présentaient des caractéristiques contrastées (Tableau 14) avec un 

pourcentage de particules < 63 µm compris entre 2 et 85% (écart-type relatif de 85%) et un COT compris 

entre 0,15 et 5,50% (écart-type relatif de 101%).  

 

Tableau 14. Caractéristiques physicochimiques des sédiments déterminées sur la fraction 

< 2 mm.  

  D10 D50 D90 < 250 µm (%) < 63 µm (%) COT (%) 

MAR 6-03 A 9,13 57,33 349,53 85 52 5,50 

ORI 6-03 A 12,76 237,91 540,64 53 21 0,50 

ORI 6-03 B 27,26 139,83 297,77 84 15 0,65 

LOI 19-01 A 5,76 21,27 87,97 98 85 4,90 

LOI 19-01 B 8,53 43,39 339,97 85 59 3,73 

LOI 19-01 C1 315,26 572,95 994,34 5 2 0,15 

LOI 19-01 C2 34,69 653,34 1656,20 45 15 0,58 
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Les rapports entre les teneurs des fractions fines (i.e. < 250 et < 63 µm) et celles de la fraction < 2 mm 

ont été calculés pour chaque site (Figure 23) pour les PFAS détectés dans les trois fractions, excepté 

pour le site LOI 19-01 B dont les teneurs mesurées dans la fraction < 2 mm étaient <LOD.  

Tous PFAS confondus, les sites ORI 6-03 A et B ainsi que le site LOI 19-01 C2 présentent des rapports 

> 1 et des rapports entre les fractions < 63 µm et < 2 mm supérieur à 2, tandis que les rapports oscillent 

e la fraction fine 

 63 µm inférieure à 20%.  

Une corrélation significative (n = 7, p < 0,001, R² = 0.91) entre le COT et la fraction < 63 µm a été 

observée sur ces données ; la corrélation peut cependant être fortement influencée par le faible nombre 

(Laceby et al. 2015) suggère que le COT est principalement distribué 

dans les fractions fines pour les sites considérés.  

Les PFAS seraient donc principalement enrichis dans la fraction fine < 63 µm du fait de la plus grande 

(Munoz et al. 2015; Li et al. 2018).  

Peu de différences entre les teneurs de la fraction < 2 mm et celles de la fraction < 63 µm sont donc 

attendues pour les sédiments homogènes dans leur granulométrie. Une différence importante sera 

probablement observée pour les sédiments en provenance de systèmes dynamiques, qui présentent peu 

de dépôt de sédiments fins. Ainsi, pour la quantification des PFAS et la comparaison entre les cours 
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Figure 23. Rapport des teneurs en PFAS entre les fractions fines (< 250 et < 63 µm) et la fraction 

< 2 mm.  
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 63 µm ou bien la fraction < 2 mm normalisée par la proportion de 

particules < 63 µm (European Commission 2010). Ce dernier cas permet de minimiser les manipulations 

supplémentaires des échantillons (i.e. tamisage) qui peuvent être sources de contamination ou bien 

-pure. Il ne serait 

réalisable que pour les sédiments présentant à minima 10% de fraction fine.  

ropose de comparer les teneurs mesurées dans la 

fraction fine et celles normalisées selon la formule suivante : 

 

Avec Teneur< 2 mm les teneurs en PFAS quantifiées dans la fraction < 2 mm et %Fraction< 63 µm le 

 

Sur notre jeu de données, le sédiment LOI 19-01 C1 présente majoritairement (> 95%) des particules 

comprises entre < 2 mm et 250 µm et ne répond pas au critère de la DCE. De plus, les teneurs quantifiés 

dans la fraction < 2 mm sont inférieurs aux limites de détection, ce qui ne permet réaliser une 

normalisation pour cet échantillon. Le jeu de données étant limité, les PFAS considérés pour cette 

analyse sont ceux quantifiés dans les deux fractions sur 80% des sites. Ces critères arbitraires sont 

respectés pour le PFOA, PFDA, PFDoDA, L-  

 entre les teneurs quantifiées dans la fraction < 63 µm et 

 

8,7 (Tableau 15). Le rapport le plus faible a été obtenue pour le site LOI 19-01 A qui présentait la plus 

grande fraction de particules < 63 µm. Casado-Martinez et al (2021) trouvait une corrélation 

significative entre les teneurs quantifiées dans la fraction < 63 µm et les teneurs normalisées à partir de 

iste étendue de 

PFAS. Il est cependant important de noter les faibles effectifs utilisés dans ces travaux ; une étude à plus 

large échelle pourrait permettre de renforcer cette affirmation mais nécessiterait une logistique 

conséquente.  
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Tableau 15. Corrélation et rapport entre les teneurs reconstituées et mesurées dans les fractions 

< 63 µm. (n : nombre site avec teneurs > LOD) 

n p value 
Rapport Teneursnormalisées / Teneursmesurées 

  Gamme Moyenne ± écart-type 
PFOA 6 0,67  5,8 ± 5,8 
PFDA 5 0,10  4,0 ± 2,9 
PFDoDA 5 0,47  7,2 ± 6,4 
L-PFOS 6 0,27  7,8 ± 7,2 

 6 0,10  7,9 ± 7,2 
6:2 FTAB 6 0,11  8,7 ± 9,3 

 6 0,10  6,6 ± 5,9 

quantifiées dans la fraction fine ont été calculées selon la formule suivante :  

 

Avec Teneur< 63 µm les teneurs en PFAS quantifiées dans la fraction < 63 µm et %Fraction< 63 µm le 

aux teneurs quantifiées directement dans la fraction < 2 mm.  

(Figure 24 us proche a été obtenue pour LOI 19-01 A et LOI 19-01 B avec une 

fidélité de PFAS de 124% et 94% respectivement. MAR 6-03A et LOI 19-01 C2 présentent les moins 

bonnes estimations. Aucune tendance particulière ne semble se dégager, tant sur le pourcentage de 

fraction fine que sur la teneur en COT.  
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Figure 24. Rapport (%) entre les teneurs reconstituées de la fraction < 2 mm à partir des teneurs 

de la fraction < 63 µm et les teneurs mesurées directement dans la fraction < 2 mm. 
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5. Conclusion 

 en 

comparaison du sédiment < 2 mm par quantification directe

normalisées par le pourcentage de fraction fine (telle que recommandé par la DCE) et les teneurs 

un objectif de comparaison entre campagnes de surveillance qui pourraient avoir travailler sur 

différent  
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Chapitre IV : Facteurs de contrôle de la 

bioaccumulation des PFAS 

 

Publication n°2 : Facteurs de contrôle de la bioaccumulation des 

substances per- et polyfluoroalkyl chez une espèce de poissons de 

rivière urbaine 

Annexe de la publication en p.203 

 

Résumé : 

les facteurs de contrôle de la bioaccumulation des composés per- et polyfluoroalkylés (PFAS) chez le 

chevesne (Squalius Cephalus

longitudinal amont-aval de Paris. Le compartiment sédimentaire, ainsi que 10 12 individus par site ont 

été collectés et analysés. Les profils moléculaires des sédiments étaient dominés par les fluorotélomères 

sulfonamido bétaïne (i.e. 6:2 FTAB et 8:2 FTAB, 46% de la PFAS en moyenne), pointant vers 

- rgent dans ce compartiment. C9 C14 

perfluoroalkyl carboxylates (PFCAs), le perfluorooctane sulfonate (PFOS), le perfluorooctane 

sulfonamide (FOSA) and le 10:2 fluorotelomère sulfonate (10:2 FTSA) ont été détectés dans tous les 

chevesnes. 3.8 ng.g-1 poids frais (PF) et 11 140 

ng.g-1 PF dans le muscle et dans le foie respectivement. 

Paris étaient significativement moins contaminés que ceux des sites avals, suggerant des apports urbains 

et industriels conséquents de Paris. 

par le chevesne dans la variabilité des niveaux de PFAS quantifiés. 
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Graphical Abstract 

 

 

 

 

 

Highlights 

 

 Emerging PFAS largely contributed to the molecular pattern observed in sediments 

 PFAS levels along the were influenced by urban/industrial inputs 

 Along with legacy PFAS, the fluorotelomer sulfonate 10:2 FTSA was ubiquitous in chub 

 PFAS bioaccumulation was controlled by site contamination and fish diet 
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Abstract 

Per- and polyfluoroalkyl substances (PFAS) are ubiquitous in aquatic environments and a recent shift 

toward emerging PFAS is calling for new data on their occurrence and fate. In particular, understanding 

the determinants of their bioaccumulation is fundamental for risk assessment purposes. However, very 

few studies have addressed the combined influence of potential drivers of PFAS bioaccumulation in fish 

such as age, sex or trophic ecology. Thus, this work aimed to fill these knowledge gaps by performing 

a field study on the Seine River (France). Composite sediment and fish (European chub, Squalius 

Cephalus) samples were collected from four sites along a longitudinal transect to investigate the 

occurrence of 36 PFAS. Sediment molecular patterns were dominated by fluorotelomer 

hting the non-

negligible contribution of PFAS of emerging concern. C9 C14 perfluoroalkyl carboxylic acids, 

perfluorooctane sulfonic acid (PFOS), perfluorooctane sulfonamide (FOSA) and 10:2 fluorotelomer 

sulfonate (10:2 FTSA) were detected in all fish samples. Conversely, 8:2 FTAB was detected in a few 

fish from the furthest downstream station only, suggesting the low bioaccessibility or the 

3.8 ng.g-1 wet weight (ww) and 11

140 ng.g-1 ww for muscle and liver, respectively. Fish collected upstream of Paris were significantly 

less contaminated than those collected downstream, pointing to urban and industrial inputs. The 

influence of trophic ecology and biometry on the interindividual variability of PFAS burden in fish was 

examined through analyses of covariance (ANCOVAs), with sampling site considered as a qualitative 

variable. While the latter was highly significant, diet was also influential; carbon sources and trophic 

level (i.e. estimated using C and N stable isotope ratios, respectively) equally explained the variability 

of PFAS levels in fish.  

 

Keywords 

PFAS; emerging contaminants; fish; sediment; bioaccumulation 
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1. Introduction 

Per- and polyfluoroalkyl substances (PFAS) are a group of persistent molecules that have been 

extensively monitored in the environment and human populations for over 20 years (Giesy and Kannan 

2001; Hansen et al. 2001). Perfluoroalkyl carboxylates (PFCAs) and perfluoroalkyl sulfonates (PFSAs) 

have been reported to be widely distributed in aquatic ecosystems, including biota (Ahrens 2011). 

Perfluorooctane sulfonate (PFOS) and its salts, as well as perfluorooctane carboxylate (PFOA), have 

been listed under Annexes B and A of the Stockholm Convention, respectively. This pushed towards 

the production of replacements of long-chain PFAS like perfluoroether sulfonic acid (PFESAs) and carboxylic acid 

(PFECAs) (Xiao 2017). 

As a consequence, emerging PFAS were detected in surface water and sediments in recent years (De 

Silva et al. 2011; Pan et al. 2018; Joerss et al. 2019; Chen et al. 2020). These include PFESAs and 

PFECAs like F-53B, a chlorinated PFESA mainly used in the electroplating industry in China as PFOS 

alternative (Wang et al. 2013a), HFPO-DA (trade name GenX), ADONA, used as replacement for PFOA 

as processing aid in fluoropolymer manufacturing (Munoz et al. 2019) or PFECHS, found in hydraulic 

fluids but phased out since 2002 (De Silva et al. 2011). PFECHS presents a lower bioaccumulation 

factor (BAF) than PFOS in Carassius carassius (Wang et al. 2016) while the contrary is observed for 

F-53B in zebrafish (Tu et al. 2019). The latter was reported in Greenland marine mammals (Gebbink et 

al. 2016), fish and marine organisms from China (Shi et al. 2015; Liu et al. 2017; Wang et al. 2021). 

GenX and ADONA have never been measured in aquatic biota and exhibit low bioaccumulation 

potential (Munoz et al. 2019). Other alternatives that may be transformed into perfluoroalkyl acids 

(PFAAs) (Zabaleta et al. 2017a; Simonnet-Laprade et al. 2019)are also of concern (Zabaleta et al., 2017, 

like fluorotelomer betaines (FTABs), used in aqueous film forming foam formulations (AFFFs) (Place 

and Field 2012), and fluorotelomer sulfonates (FTSAs), used as a PFOS replacement (Field and Seow 

2017). FTABs were previously detected in river sediments at selected locations in France (Munoz et al., 

2016). 8:2 FTAB was also found in sediment and fish from Lake M gantic and Chaudi re River 

(Canada) after a railway accident, with a gradual concentration decrease within a few years (Munoz et 

al. 2017b). Furthermore, 8:2 FTSA and 10:2 FTSA were also detected in the Chaudi re River after this 

accident and the latter was also ubiquitous in biota from a small urban river in France (Simonnet-Laprade 

et al. 2019). Thus, the ever increasing number of identified and detected PFAS advocate for further 

studies, especially in urban rivers, based on extended lists of target compounds (Simonnet-Laprade et 

al. 2019).  

In addition, the controlling factors of PFAS bioaccumulation in fish are still not fully understood, 

although some drivers have been identified. For instance, PFAS chain length and functional group 

influence this process (Labadie and Chevreuil 2011a; Lee et al. 2020) but other factors might be at play. 

At some locations, the burden of long-chain PFAS was correlated with fish length (i.e. proxy for age, 
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Mann, 1976) (Lam et al., 2014; Babut et al., 2017), while no association was observed at other sites 

(Åkerblom et al. 2017; Langberg et al. 2019). 

correlated with 15N (i.e. proxy for trophic position), suggesting the absence of biomagnification 

(Lescord et al. 2015; Åkerblom et al. 2017), while trophic magnification factors > 1 were reported 

elsewhere (Loi et al. 2011; Simonnet-Laprade et al. 2019). Using 15N and 13C (i.e. proxy for carbon 

sources) as indicators of trophic ecology, diet was identified as a relevant factor to explain the 

interspecific bioaccumulation pattern of long-chain PFAS in fish from the Rhone River (e.g. 

perfluorononanoic acid (PFNA), perfluoroundecanoic acid (PFUnDA), PFOS and perfluorooctane 

sulfonamide (FOSA) (Babut et al. 2017). Overall, studies combining a wide array of proxies to explain 

the interindividual (i.e. intraspecific) variability of PFAS contamination levels are relatively scarce. 

Understanding the relative influence of bioaccumulation determinants is, however, of primary 

importance for predicting PFAS burden and for risk assessment purposes (Lopes et al. 2011).The drivers 

of the intraspecific variability of PFAS burden have generally been studied independently; they are still 

poorly documented and clearly deserve deeper investigation. This is a major issue to get further insight 

into the dynamics of PFAS in trophic webs but also to implement biota monitoring strategies, e.g. in the 

context of the European Water Framework Directive (Fliedner et al. 2018). 

In this context, the present study focused on the heavily urbanized Seine River and on an omnivorous 

cyprinid, the European Chub Squalius Cephalus, frequently used in biomonitoring studies as it is widely 

distributed in European freshwaters (Labadie and Chevreuil, 2011; (Nyeste et al. 2019). Previous studies 

have demonstrated the widespread occurrence of PFAS in this river (Labadie and Chevreuil 2011a; 

Munoz et al. 2018a), resulting from diffuse and point sources (i.e. fluorochemical plant and waste water 

treatment plants). To test the hypothesis of a contamination gradient induced by urban and industrial 

inputs into the Seine River, an extended list of legacy and infrequently reported emerging compounds 

was analyzed. We explored the PFAS spatial variability in sediment and fish along a longitudinal 

transect, i.e. upstream and downstream of the Greater Paris conurbation. Furthermore, tissue distribution 

was considered (i.e. dorsal muscle vs liver) and we aimed to investigate the potential drivers of PFAS 

bioaccumulation and its intraspecific variability in a model fish species, through multivariate analysis 

(i.e. considering biometry and indicators of trophic ecology). 

 

2. Material and Methods 

2.1. Chemicals.  

The full list of reagents and chemicals is provided in the Supporting information (SI). Certified native 

PFAS (n = 36, chemical purity >98%) and isotope-labeled internal standards (ISs) (n = 20) (isotopic 

purity >94%) were acquired from Wellington Laboratories (BCP Instruments, Irigny, France), except 
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8:2 FTAB that was synthesized by Innovorga (Reims, France) (> 98 %). Native PFAS included PFCAs 

(C5 C14), PFSAs (C4, C6 C8, C10), one polyfluoroalkyl carboxylate (5:3 FTCA, also termed FPePA), 

FTSAs (4:2 FTSA, 6:2 FTSA, 8:2 FTSA and 10:2 FTSA), FOSA and its N-alkylated derivative (N-

MeFOSA), perfluorooctane sulfonamide acetic acids (FOSAA, N-MeFOSAA, N-EtFOSAA), FTABs 

(6:2 FTAB and 8:2 FTAB), fluorotelomer phosphate diesters (6:2 diPAP and 8:2 diPAP), chlorinated 

PFESA (6:2 Cl-PFESA and 8:2 Cl-PFESA, i.e. major and minor components of F-53B, respectively) 

and fluoroalkyl ethers (HFPO-DA and ADONA). L-PFOS herein refers to the linear isomer of PFOS 

and Br-PFOS to the sum of branched isomers. Analyte name, acronym and corresponding internal 

standard (IS) are provided in Table S1. 

 

2.2. Study site 

The Seine River flows through the Greater Paris with a relatively low mean daily discharge of 312 m3.s-

1 over the 1974 2021 period. This flow is lower in summer, i.e. 150 m3.s-1 on average over the last 20 

years, especially in 2019 (< 100 m3.s-1) (BanqueHydro). The Seine River basin is under a strong urban 

influence, boasting a population of approximately 16 million inhabitants. 

Based on the hypothesis of a longitudinal contamination gradient due to urban inputs, the sampling 

strategy relied on the historical monitoring of fish population in the Seine and Marne rivers conducted 

in the SIAAP MeSeine network (Azimi and Rocher 2016). Four sampling sites were investigated 

(Figure S1). Gournay-sur-Marne (48.51° N, 2.34° E), located on the Marne River 25 km upstream from 

its confluence with the Seine River, was used as a relative reference site not directly impacted by the 

Paris conurbation (Goutte et al., 2018). Levallois (48.54° N, 2.17° E) and Le Pecq (48.53° N, 2.06° E), 

are situated on the Seine River, 10 30 km downstream of Paris. The farthest downstream site, Triel-sur-

Seine (48.98° N, 2.00° E), is located downstream of the Seine and Oise river confluence; it was selected 

to integrate inputs from the Paris conurbation as well as those from a fluorochemical plant located in the 

Oise River watershed (Boiteux et al. 2017).  

 

2.3. Sampling 

Composite surface sediment samples (0 2 cm, n = 1 per site) were collected in August 2019 at each 

location with a stainless steel spoon and kept in aluminum containers at 4°C. Upon arrival at the 

laboratory, samples were stored at -20°C until further analysis.  

European Chub (Squalius Cephalus) were collected simultaneously, according to Azimi and Rocher 

(2016). This bentho-pelagic species is frequently used for biomonitoring studies as chubs are very 

abundant in European rivers (Caffrey et al. 2008). In addition, S. cephalus are long-lived omnivorous 
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fishes with large interindividual diet variations (Balestrieri et al. 2006). Fish were collected by 

electrofishing (n = 10 12 per site), anesthetized (MS222, 1 g.L-1 in river water) and euthanized. After 

sacrifice, sex was determined based on gonad morphology for each individual, then length and weight 

were recorded (Table S6). Individuals were dissected on site to collect liver (n = 45) and fillets (dorsal 

muscle) (n = 46). Tissues were stored in polypropylene tubes in a cooler (4°C) and then stored at -20°C 

upon arrival at the laboratory and until further analysis.  

 

2.4. PFAS analysis 

Sediment samples were freeze-dried, sieved at 2mm, ground with a ball mill and homogenized before 

analysis. Fish tissues were also freeze-dried, ground and homogenized. Fish samples were prepared 

using a procedure adapted from a previous study by our group (Simonnet-Laprade et al. 2019). Briefly, 

prior to microwave-assisted solvent extraction using 12 mL of MeOH + 100 mM NaOH (10 min, 70°C), 

ISs (2 ng each) were gravimetrically added to fish tissues (muscle: 200 mg dry weight (dw); liver: 50 

mg dw). Extracts were sequentially cleaned-up on Strata X-AW and ENVI-Carb cartridges before 

concentration to 300 µL (N2, 45°C), transfer to polypropylene injection vials and storage at -20°C until 

analysis. Sediment samples (1g dw) were processed similarly but clean-up was performed on ENVI-

Carb cartridges only. PFAS analyses were performed using liquid chromatography coupled with tandem 

mass spectrometry on a 1290 LC system interfaced with a 6495 triple quadrupole mass spectrometer 

from Agilent Technologies (Massy, France). Further details on chromatographic conditions and mass 

spectrometry parameters are provided in the SI (Table S2). 

Procedural blank consisted of extraction solvent supplemented with ISs. For analytes quantified in 

procedural blanks (Table S3), data were blank-corrected. Limits of detection (LoDs), based on either 

blanks or signal-to-noise ratios as described elsewhere (Munoz et al. 2015), were in the range 0.005 1.0 

ng.g-1 wet weight (ww), 0.02 1.0 ng.g-1 ww and 0.05 0.45 ng.g-1 dw for fish muscle, liver and sediment 

respectively (Table S4). The limits of quantification (LoQs) were determined as 10/3*LoD. 

 

2.5. Quality assurance and quality control 

Whole method recovery rates were assessed through the analysis of common sole (Solea solea) fillets 

from the Gironde estuary (n = 9, fortified at 5 ng.g-1 ww) and sediment from the Orge River (n = 3, 

fortified at 5 ng.g-1 dw); recoveries ranged between 50 and 105% for all but two analytes in fish muscle, 

while they were in the range 48 91% for sediments, except for FTABs (Table S5). Accuracy was 

determined with common sole fillets (n = 16) and sediment (n = 3) spiked with ISs and analytes at the 

beginning of the procedure (5 ng g-1 each). It was in the range 80 120% in spiked sediment and 52

119% in fish tissues, with relative standard deviation (RSD) between 6 and 21%, except for 6:2 FTAB 
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and 8:2 FTAB (Table S5). The overall lower performances for the determination of FTABs in a complex 

matrices are not unexpected, considering the lack of appropriate ISs (i.e. isotopologues) and the 

structural differences with anionic PFAS. This led to a slight overestimation of their concentration in 

fish tissues and an underestimation in sediments.  

 

2.6. Stable isotope analysis 

The isotopic composition of fish fillets was evaluated on defatted tissues (Bodin et al. 2009; Simonnet-

Laprade et al. 2019). Samples (0.2 ± 0.1 mg) were weighed in tin capsules and stable isotope ratios were 

determined using a ThermoFinnigan Delta V elemental analyzed (EA-IRMS) with a Conflo IV interface. 

Carbon and nitrogen isotopic compositions were exp  notation relative to 

Vienna Pee Dee Belemnite (VPDB) and atmospheric N2, respectively. Trueness was assessed through 

replicate analyses (every 10 12 samples) of IAEA-N2 ( 15 -24 ( 13C = -16.05 ± 

ce materials and averaged 20.25 ± 0.23 (n = 10) and -15.94 ± 0.35 (n = 18) for 15N and 
13C respectively. 

 

2.7. Statistics 

The R statistical software (R version version 4.0.5 R core team 2021) was used to perform statistical 

analyses. Values <LoD were replaced by 0.5 × LoD and PFAS with detection frequency (DF) < 50 % 

were not considered for statistics. Since data were not normally distributed (Shapiro-Wilk W-test), 

statistical differences between groups were perform with Mann-Whitney (paired comparison) or 

Kruskall-Wallis (comparison of several samples) test, followed by Dunn post-hoc procedure with 

Bonferroni correction for multiple comparison to specify which groups differed from the others. The 

Spearman's rank correlation coefficient was used to investigate correlation between individual PFAS 

and between liver and muscle PFAS concentrations. Analysis of covariance (ANCOVA) was performed 

to explore the influence of potential explanatory variables (i.e. length, weight, 15N and 13C) on 

contamination levels; sampling site was considered as a qualitative variable. Variables were centered 

and reduced to estimate their relative contribution to the regression models. For each model, significant 

variables were determined by type III sum of square analysis and the improvement of models resulting 

from the removal of non-significant variables was assessed by the partial F-test. For all analyses, the 

significance threshold was set at 0.05.  
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3. Results And Discussion 

3.1. Fish biometry and trophic ecology.  

To acquire a robust dataset, 46 individuals were collected (i.e. 10 12 per sampling site). Fish length 

ranged from 176 to 500 mm and from 170 to 354 mm for females and males respectively; weight ranged 

from 56 to 1572 g and from 47 to 419 g for females and males, respectively. Thus, individuals displayed 

contrasting features (Table S6) with a RSD of 28% and 103% for length (proxy for fish age) and weight, 

respectively. No significant difference in length or weight distribution was observed between sampling 

sites. Based on results acquired in the same biogeographical area, most sampled individuals were likely 

sexually immature (Mann 1976). 

13C and 15N values ranged from -24.26 to - -

Figure 1). The wide range of 13C values are in good agreement 

with the variety of carbon sources utilized by this omnivorous species . Nitrogen 

isotope ratios were significantly different between sites, with higher 15N values at Triel-sur-Seine than 

at Le Pecq and Gournay-sur-Marne. This 15N enrichment may be linked to inputs from a large 

wastewater treatment (WWTP) (Hicks et al., 2017; Munoz et al., 2018) located a few km upstream 

(Hicks et al. 2017; Munoz et al. 2018a). The lower variability of isotopic ratios at Triel-sur-Seine may 

also indicate a specialization in S. cephalus diet (Hette Tronquart et al. 2016). Overall, inter-individual 

differences are likely due to sampling site specificities and to the omnivorous diet of S. cephalus.  

 



Chapitre IV  Publication n°2 

152 
 

 

Figure 1. Mean stable isotope signature ( 15N vs 13C) in European chub fillets collected in the 

Seine River basin (error bars represent standard deviations) 

 

3.2. PFAS concentrations and patterns in sediments  

Analysis of surface sediments provided a time-integrated estimation of PFAS contamination at the 

different sampling sites. Among the 36 analyzed PFAS, 17 were detected in this compartment (Table 

S7). L-PFOS, Br-PFOS, PFDoDA and 6:2 FTAB were systematically detected; 5:3 FTCA was detected 

at all sites except Le Pecq and 8:2 FTAB levels were > LOD at two sites (Levallois and Triel-sur-Seine). 

PFAA alternatives such as 6:2 and 8:2 Cl-PFESA or GenX were never detected but ADONA was 

quantified at two sites, albeit at low levels (< 0.04 ng.g-1 dw). The low detection frequency of these 

compounds compared to a recent report for the Bohai Bay, China (Chen et al. 2020), illustrates the 

was in the range 0.78 6.7 ng.g-1 dw, with individual compounds generally below ng.g-1 level (Table S7) 

except 6:2 FTAB at Triel-sur-Seine (1.70 ± 0.07 ng.g-1 dw). Concentrations were in the same order of 

magnitude than those previously observed in the Seine River (Munoz et al. 2018a) and in the nearby 
-1 dw) (Simonnet-Laprade et al. 2019). At all sites, 

5:3 FTCA and L-PFOS (18 ± 14% and 14 ± 4%, respectively); this clearly provided evidence for the 

non-negligible contribution of several PFAS of emerging concern (Figure S2). A peculiar PFAS pattern 

was observed at Triel-sur-Seine, i.e. 
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when PFAS levels were normalized to the total organic carbon content, sediments collected at Triel-sur-

Seine appeared more contaminated than those from the further upstream locations. Conversely, Munoz 

et al. (2018) found no contamination gradient on this river stretch. The difference with our study may 

arise from specific hydrological conditions, i.e. the particularly low flow rate of the Seine River observed 

during summer 2019 may have reduced the dilution capacity and sediment transport at the most 

downstream site. The extended list of PFAS targeted herein (e.g. inclusion of FTABs) may also explain 

this discrepancy. For instance, 6:2 FTAB proved to be ubiquitous in French river sediments (Munoz et 

al. 2016) and predominant in sediments from the Oise River collected downstream of a fluorochemical 

manufacturing plant (Boiteux et al. 2017), thus likely contributing to the higher levels of this compound 

at Triel-sur-Seine. Inputs from this plant also possibly make for the increased 6:2 FTSA contribution, 

as observed in periphytic biofilm from the same site (Munoz et al. 2018a). The presence of FTSAs in 

the Seine River could directly originate either from the use or production of these compounds or from 

the biotransformation of precursors such as fluorotelomer sulfonamidoalkyl betaines found in AFFF 

formulations (Field and Seow 2017).  
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3.3. PFAS levels and patterns in fish  

Across all sampling sites, C10 C14 PFCAs, L-PFOS, FOSA and 10:2 FTSA were detected in all fish 

(Table 2). MeFOSAA was also frequently detected in muscle (96%) while PFOA and PFDS were 

routinely detected in liver (91% and 98%, respectively). Conversely, most emerging PFAS were less 

frequently reported. For instance, 8:2 FTSA was more rarely detected than 10:2 FTSA (22 % and 58 % 

of muscle and liver samples, respectively), while PFECHS was found in 20% of liver samples only and 

8:2 Cl-PFESA was detected in a single liver sample at Le Pecq. This further suggests that these PFAS 

are not widely emitted in the Seine River basin yet. Although FTABs were present in sediments, 6:2 

FTAB was never detected in fish and 8:2 FTAB was detected in only 4 individuals from Triel-Sur-Seine, 

at low level (<LoQ).  

AS were in the range 0.22 3.8 ng.g-1 ww and 11 140 ng.g-1 ww in muscle and liver, respectively 

(Table 2); this resulted in an interindividual variability of 52% and 47%, respectively. 

comparable with levels reported elsewhere for freshwater ecosystems, e.g. in France (Babut et al. 2017; 

Simonnet-Laprade et al. 2019), Spain (Campo et al. 2016) or South Korea (Lee et al. 2020). As regards 

individual PFAS, the highest concentrations were observed for L-PFOS (0.63 13 ng.g-1 ww and 5.8 94 

ng.g-1 ww in muscle and liver, respectively) and even-number long-chain PFCAs: PFDoDA (0.37 5.0 

ng.g-1 ww and 1.6 18 ng.g-1 ww in muscle and liver, respectively) and PFTeDA (0.22 3.8 ng.g-1 ww 

and 0.66 12 ng.g-1 ww in muscle and liver, respectively). The median concentrations of other long-chain 

PFCAs were in the range <0.03 1.6 ng.g-1 ww and 0.12 10 ng.g-1 ww in muscle and liver, respectively 

(Erreur ! Source du renvoi introuvable.). The bioaccumulation of the fluorotelomer 10:2 FTSA has 

seldom been reported so far. Here, its median concentrations were 0.13 ng.g-1 ww and 0.74 ng.g-1 ww 

in muscle and liver, respectively. Noteworthy, such values are lower than those observed for PFCAs but 

much larger than those reported herein for other PFAA precursors. The concentration range of this often 

overlooked compound was similar to that reported for other cyprinids from the nearby Orge River 

(Simonnet-Laprade et al. 2019) but lower than those observed in the Chaudiere River following the 

massive use of AFFFs (Munoz et al., 2017b). 

(Table S9). Fish from Gournay-sur-Ma

FOSA compared to those observed at all downstream sites on the Seine River. Although, the highest 

downstream of Paris. A contamination gradient in the Seine River was previously observed for dissolved 

PFAS (Munoz et al. 2018a) and for other micropollutants in sediment and fish (Teil et al. 2014). Here, 

we found lower PFAS levels upstream of Paris, which further confirms the impact of dense urban areas 

on the Seine River contamination. Note that we did not investigate a strict longitudinal gradient since 

the upstream site was located on the Marne River; however, similar trends were reported for trace metals  
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and Gournay-Sur-Marne can be considered as a suitable reference site at regional scale (Elbaz-Poulichet 

et al. 2006; Grosbois et al. 2006). 

As stated above, L-PFOS and long-chain carboxylates were the dominant compounds in chub; this is 

consistent with previous findings in freshwater fish (Labadie and Chevreuil, 2011; Ahrens et al., 2015; 

Simonnet-Laprade et al., 2019). The relative abundance of emerging PFAS was also examined. When 

detected, the 9 % (n = 3) while 

PFECHS contribution in liver was in the range 0.5 1.8%.  

The contribution of FTSAs significantly increased at Triel-Sur-Seine. For instance, 10:2 FTSA 

accounted at this 

site, 6:2 FTSA was found in liver and 8:2 FTSA in both liver and muscle, but their contribution to 

on potential. This specific 

pattern is likely related to industrial inputs (Munoz et al. 2015). When detected, 8:2 FTAB contribution 

was similar to that of 10:2 FTSA in muscle. Very few data are available for FTSAs and the existing 

studies mostly focused on 6:2 FTSA (Butt et al. 2014; Zhang et al. 2021b). Ahrens et al. (2015) found a 

Perca fluviatilis near Stockholm Arlanda Airport. Our results 

suggest that a similar relative abundance can be expected for 10:2 FTSA in muscle and liver (Figure 2). 

Correlations among individual PFAS were examined separately for muscle and liver samples (Figure 

S3). Positive associations were observed between most compounds in both matrices, with a few 

exceptions. For instance, only 10:2 FTSA and PFTeDA were not correlated with each other in liver, 

suggesting a different behavior between these two compounds (i.e. a PFAA precursor and a potential 

biotransformation end product). In muscle, PFTrDA and PFTeDA were correlated with neither 10:2 

FTSA nor FOSA but showed significant associations with other PFAS. Since long-chain PFCAs are not 

known to be manufactured in Europe (Valsecchi et al. 2020), potential sources for these compounds 

include the biotransformation of precursors (Ahrens 2011).  

For each sampling location, biota-to-sediment accumulation factors (BSAFs) were calculated for 

selected emerging PFAS and for PFOS (i.e. considered as benchmark compound) (Table S8). It 

appeared that the BSAFs of these emerging PFAS were lower than those of L-PFOS (range: 0.3 6.0 vs 

3.0 87). The low BSAF of 8:2 FTAB may result from it strong binding with sediment particles via 

electrostatic interactions with negatively charged organic matter (Barzen-Hanson et al. 2017a; Munoz 

et al. 2017b). In addition, 6:2 FTAB exhibited a lower biota-to-soil accumulation factor than PFOS 

(Munoz et al. 2020). This may also be related to efficient biotransformation, as observed in zebrafish 

(Shi et al. 2019). Likewise, other sulfonamide betaines also proved to be metabolized into PFAAs in 

earthworm (Jin et al. 2020). 5:3 FTCA  may result from the biotransformation of fluorotelomer-based 

compounds (Liu et al. 2010; Chen et al. 2019b). Although frequently detected in sediments, 5:3 FTCA 
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was quantified in three fish muscle samples only, which illustrates its low bioaccumulation potential 

Nevertheless, it seemingly displayed the highest BSAF of emerging PFAS; calculations were, however, 

performed on a limited number of samples (n=3) and results are therefore given as indicative values. 

Finally, 10:2 FTSA displayed intermediate BSAFs, somewhat lower those previously reported for this 

compound (Munoz et al., 2017b). 
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Table 2. PFAS occurrence in European chub muscle and liver (all sites considered) (DF: 

detection frequency). 

  Muscle (n = 46)     Liver (n = 46)   

  DF (%) 
Range 
(ng.g-1 ww) 

Median 
(ng.g-1 ww) 

 DF (%) 
Range 
(ng.g-1 ww) 

Median 
(ng.g-1 ww) 

PFHxA 0 <0.02 <0.02 0 <0.02 <0.02 

PFHpA  2 <0.005 0.02 <0.005 0 <0.005 <0.005 

PFOA  2 <0.06 0.13 <0.06 33 <0.06 0.26 <0.06 

PFNA  28 <0.03 0.11 <0.03  91 <0.03 0.78 0.12 

PFDA  100 0.09 1.6 0.58  100 0.56 10 2.8 

PFUnDA  100 0.06 1.2 0.35  96 <0.53 5.1 1.7 

PFDoDA  100 0.37 5.0 1.6  100 1.6 18 7.0 

PFTrDA  100 0.07 1.6 0.39  100 0.25 3.3 1.0 

PFTeDA  100 0.22 3.8 0.90  100 0.66 12 3.1 

PFBS 0 <0.07 <0.07  0 <0.42 <0.42 

PFHxS  11 <0.02 0.10 <0.02  42 <0.17 1.6 <0.17 

PFHpS  2 <0.05 0.09 <0.05  44 <0.32 0.66 <0.32 

Br-PFOS  93 <0.06 3.29 0.14 100 1.1 7.6 3.2 

L-PFOS 100 0.63 13.3 2.6 100 5.8 94 28.7 

PFDS  28 <0.06 0.27 <0.06 98 <0.10 1.5 0.27 

4:2 FTSA 0 <0.004 <0.004 0 <0.02 <0.02 

6:2 FTSA  0 <0.12 <0.12  18 <0.12 0.37 <0.12 

8:2 FTSA  22 <0.01 0.03 <0.01 58 <0.02 0.42 0.08 

10:2 FTSA  100 0.03 0.24 0.13 100 0.16 1.5 0.74 

FOSAA 0 <0.008 <0.008  0 <0.05 <0.05 

N-MeFOSAA  96 <0.05 0.09 0.07  58 <0.28 0.50 0.31 

N-EtFOSAA  0 <0.15 <0.15  24 <0.002 0.02 <0.002 

FOSA  100 0.01 0.14 0.05  100 0.04 0.70 0.20 

N-MeFOSA 0 <0.01 <0.01 0 <0.06 <0.06 

6:2 diPAP  4 <1.0 2.1 <1.0 7 <1.0 4.0 <1.0 

8:2 diPAP  9 <0.08 0.27 <0.08 2 <0.21 1.2 <0.21 

6:2 FTAB 0 <0.34 <0.34 0 <2.0 <2.0 

8:2 FTAB  9 <0.13 0.20 <0.13 2 <0.47 0.77 <0.47 

HFPO-DA 0 <0.30 <0.30  0 <0.35  
ADONA 0 <0.01 <0.01  0 <0.01 <0.01 

6:2 Cl-PFESA 0 <0.01 <0.01 0 <0.06 <0.06 

8:2 Cl-PFESA 0 <0.006 <0.006 2 <0.20 0.22 <0.20 

PFECHS  0 <0.19 <0.19  20 <0.46 0.66 <0.46 

5:3 FTCA 7 <0.09 0.75 <0.09  0 <0.36 <0.36 

 100 0.22 3.8 7.4   100 11 140 54 
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1 

Figure 2. muscle (top) and liver (bottom). 2 

3 
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3.4. Tissue distribution 

As expected, PFAS concentrations were higher in liver than in muscle; liver-to-muscle ratios (LMRs) 

were systematically higher than 1 except for 5:3 FTCA (Table S10). LMRs for PFAAs and FOSA were 

consistent with previously published values for Cyprinids (Labadie and Chevreuil, 2011; Babut et al., 

2017; Wu et al., 2019). These are, however, the first data for the emerging PFAS listed in Table S10, 

which tissue distribution is not documented. Large inter-individual variations LMRs were usually 

observed: the highest inter-individual variation was for FOSA and 8:2 FTSA (i.e. > 60%), while other 

PFAS displayed relative standard deviations in the range 33 51%. LMRs computed for 10:2 FTSA, the 

most recurring FTSA, were similar to those calculated for PFUnDA (5.9±1.9 vs 5.1±1.9), which exhibits 

a similar perfluoroalkyl chain length, but approximately twice lower than those of L-PFOS (10.7±3.5) 

likely because of different binding affinity for muscle/liver proteins.  

Correlations between PFAS levels in liver and muscle were also explored for analytes with DF > 90%. 

Significant associations were found for all tested compounds and R² ranged from 0.31 to 0.70 (Figure 

S4). This indicated that hepatic and muscular levels were related although the relation was sometimes 

weak, in good agreement with the variable LMRs presented above. The lowest correlation coefficient 

reported for FOSA was possibly due to inter-individual differences in hepatic biotransformation 

capacities (i.e. conversion of FOSA to PFOS (Letcher et al. 2014)).  
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3.5. Controlling factors of PFAS bioaccumulation  

To investigate the controlling factors of PFAS bioaccumulation in European Chub, an ANCOVA was 

performed based on PFAS levels in fish muscle. Such analysis is equivalent to a multiple linear 

regression including quantitative and qualitative variables (Babut et al. 2017). As demonstrated above, 

sampling site was an important determinant of PFAS levels in fish due to the contamination gradient. 

Thus, it was included as a qualitative variable, along with sex (Peng et al. 2010). Explanatory 

quantitative variables were fish length and trophic ecology proxies (i.e. 13C and 15N). Fish weight was 

not included as it was strongly correlated with fish length (Figure S5). The latter is often used as a proxy 

for fish age, thus being more relevant for bioaccumulation studies. PFAS with DF > 90% (i.e. C10-C14 

PFCAs, PFOS, FOSA and 10:2 FTSA) were chosen as response variables. Significant variables and 

models coefficients are presented in Table 3. 
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Table 3. ANCOVA results for selected PFAS. CI: confidence interval. 1 

  Variables Adjusted R²(p-value) Variables p-value Coeffici

PFDA Length, 13C, 15N / Site, Sex 0.46 (p < 0.0001) Length (0.336); 15N (0.163); 13C (0.006) / Site (<0.0001); Sex (0.529) 
 

13C / Site 0.47 (p < 0.0001) 13C (0.005) / Site (<0.0001) 13C: 0.3

PFUnDA Length, 13C, 15N / Site, Sex 0.47 (p < 0.0001) Length (0.290); 15N (0.014); 13C (<0.001) / Site (<0.0001); Sex (0.869) 
 

13C, 15N / Site 0.49 (p < 0.0001) 13C (<0.001); 15N (0.016) / Site (<0.0001) 13C: 0.4
15N: 0.3

PFDoDA Length, 13C, 15N / Site, Sex 0.47 (p < 0.0001) Length (0.873); 15N (0.002); 13C (0.004) / Site (<0.0001); Sex (0.777) 
 

13C, 15N / Site 0.49 (p < 0.0001) 13C (0.003); 15N (<0.001) / Site (<0.0001) 13C: 0.4
15N: 0.6

PFTrDA Length, 13C, 15N / Site, Sex 0.51 (p < 0.0001) Length (0.550); 15N (0.004); 13C (0.005) / Site (<0.001); Sex (0.924) 
 

13C, 15N / Site 0.50 (p < 0.0001) 13C (0.004); 15N (<0.001) / Site (<0.001) 13C: 0.3
15N: 0.6

PFTeDA Length, 13C, 15N / Site, Sex 0.48 (p < 0.0001) Length (0.311); 15N (0.004); 13C (0.006) / Site (0.005); Sex (0.807) 
 

13C, 15N / Site 0.49 (p < 0.0001) 13C (0.006); 15N (<0.001) / Site (<0.001) 13C: 0.3
15N: 0.7

PFOS Length, 13C, 15N / Site, Sex 0.51 (p < 0.0001) Length (0.687); 15N (0.031); 13C (<0.001) / Site (<0.001); Sex (0.274) 
 

13C, 15N / Site 0.51 (p < 0.0001) 13C (<0.001); 15N (<0.001) / Site (<0.0001) 13C: 0.5
15N: 0.5

10:2 FTSA Length, 13C, 15N / Site, Sex 0.50 (p < 0.0001) Length (0.721); 15N (0.566); 13C (0.734) / Site (<0.0001); Sex (0.854) 
 

Site 0.54 (p < 0.0001) Site (<0.0001) 
 

FOSA Length, 13C, 15N / Site, Sex 0.49 (p < 0.0001) Length (0.356); 15N (0.432); 13C (0.483) / Site (<0.0001); Sex (0.956) 
 

Site 0.52 (p < 0.0001) Site (<0.0001)   

 2 
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For all tested compounds, regression models were significant when all variables were included. R² 

ranged between 0.47 and 0.54 (PFDA and 10:2 FTSA, respectively) with sampling site being highly 

significant for all compounds. When the latter was not taken into account, regression models were still 

significant for PFDoDA, PFTrDA, PFTeDA and PFOS (R² = 0.18, 0.23, 0.30 and 0.25, respectively; 

data not shown in Table 3).  

Maternal transfer is a likely elimination pathway in fish (Peng et al. 2010), thereby potentially inducing 

sex-specific accumulation levels and patterns. Here, however, sex was not a significant variable. This 

indicates that PFAS bioaccumulation in European chub was not sex-dependent for the life stages 

considered in our study (i.e. mostly immature individuals), as observed elsewhere (Gewurtz et al. 2012; 

Pan et al. 2014; Arinaitwe et al. 2020; Schultes et al. 2020). Here, fish length influence was not 

significant, while it was an important driver of PFAS bioaccumulation in the cyprinid Barbus barbus 

from the Rhône River (Babut et al. 2017) or in the common sole Solea solea from the Gironde estuary 

(Munoz et al. 2017a). In these studies, higher levels were found in smaller individuals because of lower 

elimination rates and growth dilution. A plausible explanation for this discrepancy might come from the 

absence of very young juveniles in the present study (i.e. no individuals below 17 cm).  

For FOSA and 10:2 FTSA, sampling site was the only significant variable, thus inter-individual 

differences mainly originated from the contamination gradient. Conversely, PFDA bioaccumulation was 

also dependent on 13C while PFUnDA, PFDoDA, PFTrDA, PFTeDA and PFOS bioaccumulation was 

significantly controlled by both 13C and 15N. We therefore show that diet is a major controlling factor 

of PFAS bioaccumulation in an omnivorous river fish species such as European chub. The influence of 
15N is consistent with the biomagnification of these PFAS, as observed in various aquatic environments 

(Simonnet-Laprade et al. 2019; Penland et al. 2020; Pan et al. 2021). Carbon sources in lotic systems 

are complex (Ishikawa et al. 2012) and more negative 13C are mostly linked to detrital organic matter 

in river, i.e. a carbon source linked with sediments (Finlay 2001). Since positive coefficients were found 

for 13C (Table 3), PFAS levels tended to increase with 13C. This strongly suggests that chub that feed 

more on autochthonous carbon sources (e.g. periphytic biofilm or biofilm grazers) are more exposed to 

PFAS. Such a result is consistent with PFAS accumulation in biofilms, proven to exceed that observed 

in sediments (Munoz et al. 2018a).  

In addition, data transformation allowed ranking model coefficients to determine their relative weight. 

We found that the 95% confidence intervals of model coefficients overlapped for 15N and 13C. Thus, 

our findings indicate that both factors exhibited similar weights; carbon sources use is therefore equally 

important as trophic position to explain within-species variability of PFAS bioaccumulation in S. 

cephalus.  

Overall, besides sampling site, dietary habits appeared to be a major parameter controlling the 

interindividual variability of PFAS levels in European chub from a river under urban influence, where 



Chapitre IV  Publication n°2 

163 
 

dissolved PFAS concentrations may rapidly vary depending on hydrological conditions (Munoz et al. 

2018a). The relative influence of each parameters should be further investigated on different chub 

population and species to confirm these results, while other relevant variables such as exposition through 

respiration and protein/phospholipid content could also be considered (Armitage et al. 2013). 

 

4. Conclusion  

This study investigated an extended list of PFAS in sediment and fish along a longitudinal transect in 

the Seine River basin. The results suggest that the Greater Paris has a strong influence on PFAS inputs 

in the Seine River. We demonstrated the widespread occurrence in sediment and fish of PFAS of 

emerging concern such as FTABs and FTSAs, usually linked to point sources related to firefighting or 

industrial activities. In particular, 6:2 FTAB was prevalent in most sediments, while 10:2 FTSA was 

ubiquitous in fish. Such findings highlight the need for suitable quantitative analytical methods to 

address a wide range of target compounds, which is mandatory to better understand PFAS occurrence 

and fate in hydrosystems. PFAS levels in fish were dependent on the sampling site, but trophic ecology 

significantly explained interindividual variations; trophic level and carbon sources displayed similar 

weights. However, while such drivers are influential, they are not sufficient to fully explain PFAS 

bioaccumulation in European chub at the individual level. Future research is therefore needed to get 

further insight into this issue. 
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Conclusion et perspectives 

qualité des environnements aquatiques. Les pressions industrielles, agricoles et urbaines sont sources 

ioaccumulation et de toxicité, présentant parfois 

des risques écotoxicologiques. Les substances per- et polyfluoroalkylées (PFAS) font parties de ces 

composés catégorisés à risque. Produites depuis le milieu du XXème 

années 2000 que les études environnementales sur ces substances mettent en avant leur caractère 

ubiquiste et ceux même dans les régions les plus reculées 

. Bien que le perfluorooctane sulfonate (PFOS) et le perfluorooctane carboxylate (PFOA) 

aient fait leur entrée dans la liste des polluants organiques persistants de la convention de Stockholm, et 

http://chm.pops.int

FTABs ou encore les polyfluoroéther sulfoniques et carboxyliques . Ces 

des milieux aquatiques par les classes de PFAS historiques et émergentes

méthode indirecte la contribution des PFAS non ciblés. La question des facteurs de contrôle de la 

bioaccumulation chez une espèce de poisson dulçaquicole a aussi été étudiée.  

e molécules zwitterioniques, les fluorotélomère sulfonamido 

bétaïnes (FTABs), dans la liste des composés suivis a nécessité en début de thèse un travail 

i.e. sédimentaires et tissus 

biol

fidélité sur ces composés tout en maintenant de bonnes performances analytiques pour les autres classes 

perfluorés (pré-PFAAs) ciblés et non-identifiés dans les échantillons de sédiments a été adaptée en 

conséquence, et réalisée dans des conditions réalistes (i.e. 

mé les taux de conversion des 

précurseurs ciblés en milieu aqueux.

précurseurs par la méthode TOP, avec une déviation des profils de conversion vers la 

carboxyliques perfluorés de chaîne courte.  

campagne EMNAT a révélé la présence de 28 PFAS, incluant les C4 C14 PFAAs, le FOSA, le FOSAA 
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et leurs dérivés N-alkylés, les 6:2, 8:2 et 10:2 FTSA, le 5:3 FTCA ainsi que les 6:2 et 8:2 FTAB. Ces 

derniers ainsi que le L- -

1. Les composés émergents étaient majoritaires sur certains sites à proximité de centres urbains et 

.  

Les pré-PFAAs ciblés dans cette étude contribuaient en moyenne pour un tiers de la PFAS. Les profils 

de luttes contre les incendies ont régulièrement lieu, tandis que la contribution de FTSAs était 

révélé une part non négligeable de pré-

proportion molaire moyenne par rapport à la PFAS était de 51 ± 30% atteignant 97% pour certains 

sites. Les proportions les plus élevées étaient retrouvées pour les sites sous influence industrielle qui 

présentaient des teneurs élevées en PFAS déterminées par analyse ciblée.  

de la préparation et de la fraction analysée sur la quantification des PFAS. Les aliquotes préparés selon 

un tamisage par voie humide se sont avérées appauvries en PFAS en comparaison des échantillons 

tamisés par voie sèche, notamment pour les 6:2 et 8:2 FTAB. Ce premier a par ailleurs été quantifié dans 

mobilité via les colloïdes des PFAS lors du tamisage sous flux eau ultra-pure. En se basant sur les teneurs 

mesurées dans les fractions granulométriques < 2 mm, < 250 µm et < 63 µm des échantillons traités par 

la voie sèche, il est apparu que la fraction la plus fine était généralement plus enrichie en PFAS que la 

fraction < 2 mm. Cet enrichissement attendu a été attribué à la teneur en carbone organique totale (COT) 

tion des teneurs en PFAS par 

le COT à des fins de comparaisons entre bassins, et ce pour une large gamme de composés. De plus, la 

fraction < 63  

Une seconde étude, adossée au programme PIREN-Sein

facteurs de contrôle de la bioaccumulation des PFAS chez le chevesne dans la Seine, et sur des sites 

présentant des niveaux de contamination a priori contrastés selon sur un transect amont-aval de la Seine 

en Ile-de-France. Dans les sédiments composites récoltés sur les quatre sites étudiés, les profils 

moléculaires étaient dominés par le 6:2 FTAB, suivis du 5:3 FTCA et du L-PFOS, en bonne concordance 

Les C10 C14 PFCAs, le L-PFOS, le 
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de la Seine 

émerge

Paris sur les apports en PFAS a été confirmée par la quantification de niveaux en PFAS significativement 

plus faibles chez les individus péchés à Gournay-Sur-Marne 

80 km de Paris). Les facteurs de contrôle de la bioaccumulation ont été déterminés 

par une analyse ANCOVA. Le facteur position (i.e. site de prélèvement) ainsi que les rapports des 

isotope

la bioaccumulation du L-PFOS et des C10 C14 

alimentaires que la bioaccumulation de ces composés est contrôlée chez cette espèce omnivore. Les 

teneurs en PFAS plus importantes ont été liées aux valeurs de 13C plus négatives, pointant vers une 

accumulation via les sources de carbone autochtones, i.e. le biofilm péryphytique, en bon accord avec 

PFAS dans ce compartiment . Les résultats ont également mis 

des variabilités observées dans la bioaccumulation des PFAS chez le chevesne. A contrario, seul le site 

de prélèvement expliquait les différences de bioaccumulation du 10:2 FTSA et du FOSA observées entre 

individus.  

 

En perspective de ces travaux de recherche, il convient de souligner les différences significatives 

observées selon la démarche TOP employée, supportant le besoin de standardisation des pratiques afin 

. Une méthode standardisée 

pourrait -ciblée ne 

nécessitant pas un appareillage de pointe, souvent couteux. Cette méthode devrait tenir compte des 

conditions réalistes de la préparation des échantillons et définir les conditions dans lesquelles les taux 

de conversion doivent être déterminés. Des taux références pourraient être établis. Les bilans de masse 

1 C3 PFCAs avec 

on de méthodes dédiées telles que la chromatographie ionique .  

La mise en évidence de la part importante des FTABs mais surtout des pré-PFAAs non identifiés dans 

quant à la nature des précurseurs non identifiés. Il pourrait donc être intéressant de coupler le TOP avec 

pool de précurseurs non identifiés. Un fractionnement des PFAS neutres, anioniques et zwitterioniques 

pourrait être réaliser en amont pour mieux cibler les classes de précurseurs 

standards commerciales.  
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Au-

les conditions biotiques et abiotiques . En effet, le 6:2 FTAB 

fréquemment détecté sur le territoire français est susceptible de former des C5 C6 PFCAs en présence 

de certaines bactéries . Il serait donc important de caractériser la dégradation de ces 

nouveaux PFAS dans des conditions environnementales (e.g. microcosme sédimentaire, boues activées, 

etc.). Ces données sur les cinétiques de dégradation et les produits formés au sein de différents 

compartiments permettra de mieux appréhender la qualité globale des milieux par la prise en compte 

des potentiels de dégradation. 

Les processus par lesquels les espèces aquatiques sont exposées aux contaminants sont variés. Bien que 

résultats doivent être complétés à la fois chez 

e.g. teneurs en phospholipides et en protéines, etc.) ainsi 

mentées par 

en plus détectés dans les compartiments abiotiques des hydrosystèmes.  
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1. Chemicals and standards 

Methanol (MeOH) and acetonitrile (ACN) were from J.T. Baker (Atlantic Labo, Bruges, France). 

Supelclean ENVI-Carb cartridges (200 mg/6 mL), ammonium hydroxide (NH4OH) (28.0 30.0 % NH3 

basis) and ammonium acetate (CH3COONH4) (Fluka) fo -

Aldrich (St Quentin Fallavier, France). Ultrapure water was obtained using a Millipore Elix 10 system 

fitted with an EDS Pak polisher. 
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Table S1. Acronyms, names, molecular formulas and associated internal standards of targeted PFASs 

Acronym  Compound name  Molecular formula  Associated inter
PFBA perfluoro-n-butanoic acid C3F7COOH [1,2,3,4-13C2] PF
PFPeA  perfluoro-n-pentanoic acid  C4F9COOH  [3,4,5-13C3] PFPe
PFHxA  perfluoro-n-hexanoic acid  C5F11COOH  [1,2-13C2] PFHxA
PFHpA  perfluoro-n-heptanoic acid  C6F13COOH  [1,2,3,4-13C4] PF
PFOA  perfluoro-n-octanoic acid  C8F15COOH  [1,2,3,4-13C4] PF
PFNA  perfluoro-n-nonanoic acid  C9F17COOH  [1,2,3,4-13C4] PF
PFDA  perfluoro-n-decanoic acid  C10F19COOH  [1,2-13C2] PFDA
PFUnDA  perfluoro-n-undecanoic acid  C11F21COOH  [1,2-13C2] PFUnD
PFDoDA  perfluoro-n-dodecanoic acid  C12F23COOH  [1,2-13C2] PFDoD
PFTrDA  perfluoro-n-tridecanoic acid  C13F25COOH  [1,2-13C2] PFDoD
PFTeDA  perfluoro-n-tetradecanoic acid  C14F27COOH  [1,2-13C2] PFTeD
PFBS  perfluoro-1-butanesulfonic acid  C4F9SO3H  [1,2,3-13C3] PFB
PFHxS  perfluoro-1-hexanesulfonic acid  C6F13SO3H  [1,2,3,4-13C4] PF
PFHpS  perfluoro-1-heptanesulfonic acid  C7F15SO3H  [1,2,3,4-13C4] PF
PFOS  n-perfluoro-1-octanesulfonic acid  C8F17SO3H  [1,2,3,4-13C4] PF
PFDS  perfluoro-1-decanesulfonic acid  C10F21SO3H  [1,2,3,4-13C4] PF
4:2 FTSA  4:2 fluorotelomer sulfonate C4F9CH2CH2SO3

-  [1,2-13C2] 6:2 FT
6:2 FTSA  6:2 fluorotelomer sulfonate C6F13CH2CH2SO3

-  [1,2-13C2] 6:2 FT
8:2 FTSA  8:2 fluorotelomer sulfonate C8F17CH2CH2SO3

-  [1,2-13C2] 8:2 FT
10:2 FTSA  10:2 fluorotelomer sulfonate C10F19CH2CH2SO3

-  [1,2-13C2] 8:2 FT
FOSA  Perfluorooctane sulfonamide  C8F17SO2NH2  [13C8]FOSA  
MeFOSA  N-methyl perfluorooctane sulfonamide  C8F17SO2N(CH3)H  D3-MeFOSA  
EtFOSA N-ethyl perfluorooctane sulfonamide C8F17SO2N(C2H5)H D3-MeFOSA 
FOSAA  Perfluorooctane sulfonamido acetic acid  C8F17SO2NCH2COOH  D3-MeFOSAA  
MeFOSAA  2-(N-methyl perfluorooctane sulfonamido) acetic acid  C8F17SO2N(CH3)CH2COOH  D3-MeFOSAA  
EtFOSAA  2-(N-ethyl perfluorooctane sulfonamido) acetic acid  C8F17SO2N(C2H5)CH2COOH  D3-MeFOSAA  
6:2 diPAP  6:2 polyfluoroalkyl phosphoric acid diesters bis[CF3(CF2)5CH2CH2]PO4

-  [1,2-13C2]2 6:2 di
8:2 diPAP  8:2 polyfluoroalkyl phosphoric acid diesters bis[CF3(CF2)7CH2CH2]PO4

-  [1,2-13C2]2 8:2 di
HFPO-DA  2,3,3,3-tetrafluoro-2-(1,1,2,2,3,3,3-heptafluoropropoxy)propanoic acid (GenX)  C6HF11O3

  [1,2-13C2] PFHxA
ADONA  dodecafluoro-3H-4,8-dioxanonanoate  C6F12O2HCOO-  [1,2,3,4-13C2] PF
6:2 Cl-PFESA 6:2 polyfluorinated ether sulfonic acid (F-53B major component) C8F16ClSO4

- [1,2,3,4-13C4] PF
8:2 Cl-PFESA 8:2 polyfluorinated ether sulfonic acid (F-53B minor component) C10F20ClSO4

- [1,2,3,4-13C4] PF
PFECHS perfluoroethylcyclohexanesulfonate C8F15S03

- [1,2,3,4-13C4] PF
5:3 FTCA* 3-perfluoropentyl propanoic acid C7H4F11COOH [1,2,3,4-13C4] PF
6:2 FTAB 6:2 fluorotelomer sulfonamide betaine C15F13H20N2SO4

+ [1,2,3,4-13C4] PF
8:2 FTAB 8:2 fluorotelomer sulfonamide betaine C17F17H20N2SO4

+ [1,2,3,4-13C4] PF
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2. List of sampling locations. 

Table S2. Code, name, type and GPS coordinate of sampling sites 

Code River name Coordinate (x Lambert 93) Coordinate y (Lambert 93) 

St0527 La Dourbie 739362 6330830 

St0530 L'Isle 483210 6440500 

St0526 L'Isle 448702 6442620 

St0531 Luy de France 433923 6261650 

St0528 La Bagas 626386 6281960 

St0532 La Gimone 528987 6284550 

St0533 La Touyre 609929 6210610 

St0534 La Touyre 612912 6216290 

St0516 L'Aussonnelle 567642 6289980 

St0103 Les Evoissons 629546 6961690 

St0105 Escaut 717731 7000717 

St0106 Escaut 719635 7013172 

St0107 Escaut 734319 7024596 

St0108 Escaut 732129 7044905 

St0104 Escaut 741352 7036644 

St0110 Le Canche 657302 7019596 

St0111 L'Ancre 673130 6985773 

St0112 Canal de Roubaix 704688 7064292 

St0113 La Somme 642559 6981474 

St0403 La Loire 799179 6496722 

St0430 La Loire 408885 6706272 

St0433 L'Horn 183548 6856758 

St0434 La Flume 344948 6797470 

St0435 La Vilaine 346728 6787776 

St0428 La Vilaine 344193 6777681 

St0436 La Vilaine 337720 6755372 

St0321 L'Eure 573650 6817853 

St0322 L'Eure 592820 6824536 

St0323 L'Eure 581152 6861582 

St0324 L'Eure 580955 6854184 

St0325 L'Eure 569726 6911224 

St0320 L'Odon 451597 6901444 

St0326 L'Armançon 800086 6712290 

St0212 La Moselle 939514 6832728 

St0213 La Moselle 923313 6876980 

St0215 La Meuse 886362 6866358 

St0216 La Meuse 828014 6961379 

St0217 La Meuse 830518 7009394 

St0203 La Souffel 1048030 6848205 

St0205 La Meurthe 932758 6854240 
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Table S2 (suite). Code, name, type and GPS coordinate of sampling sites 

Code River name Coordinate (x Lambert 93) Coordinate y (Lambert 93) 

St0209 La Thur 1018958 6756008 

StLi24 Arcachon Bay 373422 6407695 

StLi25 Somme Bay 599677 7011914 

StLi06 Seine Estuary 490481 6926665 

StLi27 Rade de Toulon 945816 6224700 

 
 

3. LC-MS/MS conditions 

Liquid chromatography was performed by an Agilent 1200 Infinity HPLC series, an Agilent Zorbax 

column inlet set at 35°C. A Zorbax SB C18 column (2.1 x 30 mm; dp = 

remove potential PFASs from the aqueous mobile phase, and was positioned immediately after the point 

at which the gradient mix is achieved. The aqueous phase (A) consisted of Milli-Q water amended with 

2 mM ammonium acetate and the organic phase (B) consisted of a 95:5 (v/v) ACN/Milli-Q water solvent 

with 2mM ammonium acetate. Flow rate was set at 0.5 mL.min-1 and the injection volume was 5 µL. A 

90/10 ACN/Milli-Q water mixture was used to rinse the injection needle prior to injection. The elution 

gradient consisted of an initial 0  1 min step at a 80:20 A:B ratio, followed by a gradual increase of B 

channel from 20 to 72.5% (1  8.4 min), and then from 72.5 to 100% (8.4  9.9 min). The 0:100 A:B 

ratio was held for 2 minutes (9.9  11.9 min), then returned to the 80:20 initial set up (11.9  12.2 min) 

which was kept constant for 3.5 minutes to allow the system to equilibrate.  
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Table S3. Mass spectrometry acquisition parameters 

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative

Negative
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Table S4. Internal standard names and corresponding MRM transitions 
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4. TOP assay 

4.1. Oxidation tests performed on ultra-pure water and spiked solvent 

The TOP assay was initially experimented using standard solutions of N-MeFOSAA spiked at 50 ng.L-

1 in ultra-pure water and in extraction solvent (10mL of MeOH + 250 mM CH3COONH4 reduced to 100 

µL). Incomplete oxidation was observed in spiked solvent samples when the concentration of reagents 

was 60 mM for persulfate and 150 mM for NaOH. Oxidant concentration were therefore increased to 

200 mM persulfate and 500 mM NaOH for spiked solvent samples, which resulted in the complete 

oxidation of N-MeFOSAA. Conversion yields (mol, %) were determined as the ratio between the molar 

concentrations of produced PFCAs and the initial molar concentration of precursors. The oxidation of 

N-MeFOSAA (Figure S1) produced mainly PFOA for spiked water samples while a series of C4 C8 

PFCAs was produced for spiked solvent.  

Then, the conversion yields of a selection of pre-PFAAs were determined individually in spiked solvent 

(Table S5). Complete oxidation was observed for all pre-PFAAs except 8:2 FTSA and 10:2 FTSA for 

which a small fraction remained unoxidized (< 10%). Note that incomplete mass balance was achieved 

for all compounds under these conditions (Table S5); this is likely attributed to the formation of very 

short-chain PFCAs that could not be analyzed in this work since specific methods are required (

erefore be viewed as lower estimates. 

It should emphasized, however, that previous work on TOP assay did not use realistic conditions to 

asses conversion rates (i.e. spiked water instead of spike solvent). As a matter of fact, previously reported 

mass balance analysis results may have been biased.  

On a routine basis, the TOP assay efficiency was assessed for each sample batch. A solvent reference 

sample (i.e. 10 mL of MeOH + 250 mM CH3COONH4) was spiked with a mixture of four selected pre-

PFAAs at about 50 ng.L-1: FOSA, N-EtFOSAA, 10:2 FTSA, 6:2 FTAB. Then, samples were subject to 

graphite clean-up before their volume was reduced to 50 100 µL, transferred in 125 mL HDPE bottles 

and evaporated to dryness. Dried extract were reconstituted in 100 mL of ultra-pure water supplemented 

with 200 mM potassium persulfate and 500 mM NaOH, and sonicated for 20min. Extracts were 

incubated at 85°C for 6h, then cooled down and neutralized with HCl (3M). To prevent their oxidation, 

ISs (4 ng each) were added at this stage. Samples were subsequently extracted on Strata X-AW 

cartridges and analyzed with LC-ESI-MS/MS. The complete oxidation of all precursors was 

systematically observed except for 10:2 FTSA (i.e. average unoxidized fraction: 4%, n = 5).  

A similar procedure was performed for the 16 targeted PFAAs to determine their stability during the 

TOP assay (n = 14). A significant decrease of C11 C14 PFCAs and PFDS concentration upon oxidation 

was observed (Figure S2), likely because of sorption onto the container walls. Thus, a correction factor 

based on the mean apparent recoveries was applied to these analytes.  
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Figure S1. Oxidation conversion profile of N-MeFOSAA into PFCAs in spiked ultra-pure water 

and in spiked solvent. 

Figure S2. Ratio of PFCAs and PFSAs concentration (n = 14). [PFAA]0 corresponds to the initial 

concentration, i.e. before oxidation. 
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Table S5. Molar conversion yields (%, mean ± SD) of selected pre-PFAAs into PFCAs in spiked solvent upon oxidat

  n [precursor]0 [precursor]0 [precursor]0 [precursor]0 [precursor]0 [precursor]0 [precursor]0 
Ma
Bal

6:2 FTSA 5 16 ± 2 26 ± 3 4 ± 1 0.4 ± 0.1 47 

8:2 FTSA 5 9 ± 2 12 ± 2 13 ± 1 19 ± 1 5.0 ± 0.3 0.5 ± 0.1 58 

10:2 FTSA 5 3 ± 3 3 ± 3 5 ± 2 8 ± 2 9 ± 2 21 ± 5 8 ± 2 59 

FOSAA 5 1 ± 1 3 ± 2 3 ± 2 10 ± 1 28 ± 3 0.4 ± 0.1  45 

N-MeFOSAA 5 4 ± 1 4 ± 2 5 ± 1 14 ± 3 17 ± 4 0.4 ± 0.1 46 

N-EtFOSAA 5 4 ± 1 4 ± 3 6 ± 1 16 ± 1 24 ± 5 0.4 ± 0.1  55 

FOSA 5 4 ± 3 5 ± 4 5 ± 2 11 ± 2 42 ± 4 0.4 ± 0.1  67 

6:2 FTAB 5 7 ± 1 9 ± 2 1 ± 1 0.1 ± 0.1    18 

8:2 FTAB 4 10 ± 3 13 ± 5 10 ± 2 11 ± 1 3 ± 1 0.2 ± 0.2   47 
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4.2. Oxidation tests performed on sediments extracts 

Application of the TOP assay for sediment samples was first tested in triplicates on two sediments with 

contrasting total organic carbon content (low content: 0.9 % vs high content: 6.4%). The presence of 

PFAAs and some of their precursors (e.g. FTSAs, FTABs) in these samples had previously been 

characterized with targeted analysis. About 200 mg of sediments (dry weight) were extracted with 

MeOH + 250 mM CH3COONH4. Extracts were cleaned-up with ENVI-carb cartridges, evaporated 

under a nitrogen stream to 50

to dryness. Oxidation was performed as described in section 4.1.  

For both sediments, regardless of the TOC content, results showed the complete conversion of pre-

PFAAs, except for FTSAs (unoxidized fraction < 7%). 

Figure S3. PFAS quantity in sediment St0112 (TOC% = 0.9%) and St0516 (TOC% = 6.4%) before 

and after oxidation. Error bars indicate the standard deviation.  
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4.3. Estimation of the contribution of TOP assay fractions 

-PFAAstargeted resulting from the targeted analysis 

Then, the concentrations of pre-PFAAstargeted were converted into PFCAs equivalent using conversion 

yields (Table S5

resulting from the oxidation of unattributed precursors.  

Finally, we assumed that one mole of each unattributed precursor produced one mole of PFCAs from 

similar chain length, as (i) conversion yield of unattributed precursor were unknown and (ii) the 

proportion of unattributed precursor with multiple perfluoroalkyl chain such as diPAPs were unknown 

.   
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5. QA/QC 

Table S6. Detection frequency (DF) and amount of PFAS (ng) detected in procedural blanks. 

 

Targeted analysis procedural blanks 
(n=18) 

TOP assay procedural blanks 
(n=24) 

  DF (%) Mean ± SD DF (%) Mean ± SD 

PFBA 44 0.03 ± 0.04 92 0.12 ± 0.05 

PFPeA 39 0.001 ± 0.002 100 0.20 ± 0.08 

PFHxA 0 - 96 0.08 ± 0.04 

PFHpA 33 0.001 ± 0.002 100 0.02 ± 0.01 

PFOA 0 - 100 0.04 ± 0.01 

PFNA 6 0.001 ± 0.003 96 0.009 ± 0.003 

PFDA 100 0.04 ± 0.01 8 0.001 ± 0.002 

PFUnDA 44 0.002 ± 0.003 0 - 

PFDoDA 22 0.002 ± 0.005 29 0.001 ± 0.001 

6:2 diPAP 33 0.08 ± 0.13 100 0.41 ± 0.14 

8:2 diPAP 17 0.04 ± 0.10 0 - 
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Table S7. Recovery (%) and accuracy (%), as determined for sediments spiked at 5 ng.g-1 dry 

weight (dw) and 1 ng.g-1 dw, respectively. 

 Recovery Accuracy 
  n=8 n=10 

PFBA  103 ± 10 93 ± 17 
PFPeA  101 ± 11 108 ± 10 
PFHxA  94 ± 4 109 ± 10 
PFHpA  93 ± 10 105 ± 9 
PFOA  93 ± 9 119 ± 19 
PFNA  95 ± 16 119 ± 19 
PFDA  93 ± 15 105 ± 14 
PFUnDA  80 ± 9 106 ± 12 
PFDoDA  88 ± 14 106 ± 12 
PFTrDA  88 ± 18 103 ± 17 
PFTeDA  90 ± 12 108 ± 18 
PFBS  110 ± 8 122 ± 18 
PFHxS  90 ± 7 113 ± 13 
PFHpS  95 ± 13 107 ± 13 
Br-PFOS  102 ± 15 112 ± 9 
L-PFOS 101 ± 17 111 ± 10 
PFDS  99 ± 13 98 ± 9 
4:2 FTS  89 ± 21 94 ± 18 
6:2 FTSA  97 ± 20 111 ± 14 
8:2 FTSA  97 ± 26 114 ± 15 
10:2 FTSA  93 ± 19 108 ± 14 
FOSAA  104 ± 14 85 ± 9 
N-MeFOSAA  100 ± 14 97 ± 7 
N-EtFOSAA  105 ± 9 95 ± 8 
FOSA  103 ± 13 110 ± 13 
N-MeFOSA  82 ± 9 106 ± 12 
N-EtFOSA  85 ± 9 103 ± 10 
6:2 diPAP  95 ± 12 112 ± 27 
8:2 diPAP  102 ± 18 122 ± 23 
6:2 FTAB  67 ± 9 60 ± 17 
8:2 FTAB  62 ± 9 58 ± 18 
HFPO-DA  86 ± 13 101 ± 14 
NaDONA  96 ± 11 107 ± 10 
6:2 Cl-PFESA 96 ± 9 110 ± 10 
8:2 Cl-PFESA 95 ± 13 94 ± 10 
PFECHS  91 ± 10 101 ± 5 
5:3 FTCA 95 ± 9 105 ± 11 
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6. Supplementary results. 

Figure S4. Whole method recovery (mean %) of PFAS analysis in spiked sediment (5 ng.g-1 dw) 

with two extraction solvent: MeOH +250mM CH3COONH4 and MeOH + 0.2% NH4OH 
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Table S8. PFAS molecular pattern (%) in sediment with at least one PFAS detected (n=39/43). 

 
  Mean ± SD 

PFBA  3.3 ± 14.7 
PFPeA  - 
PFHxA  0.2 ± 0.9 
PFHpA  0.3 ± 0.8 
PFOA  6.5 ± 8.6 
PFNA  1.3 ± 2.6 
PFDA  1.4 ± 2.4 
PFUnDA  1.4 ± 2.1 
PFDoDA  9.8 ± 9.5 
PFTrDA  1.2 ± 2.1 
PFTeDA  2.5 ± 3.4 
PFBS  - 
PFHxS  0.2 ± 1.0 
PFHpS  - 
Br-PFOS  2.3 ± 2.8 
L-PFOS 38.5 ± 26.9 
PFDS  0.03 ± 0.18 
4:2 FTSA  - 
6:2 FTSA  0.8 ± 3.0 
8:2 FTSA  1.0 ± 2.8 
10:2 FTSA  2.3 ± 3.0 
FOSAA  0.4 ± 1.1 
N-MeFOSAA  1.3 ± 2.5 
N-EtFOSAA  3.9 ± 10.9 
FOSA  0.6 ± 0.8 
N-MeFOSA  0.2 ± 0.5 
N-EtFOSA  0.1 ± 0.4 
6:2 diPAP  0.3 ± 1.8 
8:2 diPAP  - 
6:2 FTAB  11.1 ± 19.0 
8:2 FTAB  6.8 ± 13.0 
HFPO-DA  - 
ADONA  - 
6:2 Cl-PFESA - 
8:2 Cl-PFESA - 
PFECHS  0.01 ± 0.05 
5:3 FTCA 2.5 ± 3.6 
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Figure S5. Relative contribution (%) of individual pre-PFAAs to pre-PFAAstargeted. 
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Table S9. Correlation matrix between PFAS congeners in sediments (n=43), presenting the 

Crosses (X) indicate non-significant correlations (p > 0.05). 
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Table S10. Correlations between levels in the sediment and TOC content (n=43); tests were 

performed with a cenken regression. 

  
Model 
significance? 

 Slope Intercept 

PFOA p < 0.05 0.22 0.009  0.041 
PFNA p < 0.05 0.20 0.003  0.203 
PFDA p < 0.05 0.20 0.027 -0.029 
PFUnDA p < 0.001 0.28 0.033 -0.046 
PFDoDA p < 0.001 0.47 0.063 -0.022 
PFTrDA p < 0.05 0.25 0.054 -0.108 
PFTeDA p < 0.001 0.38 0.034 -0.007 
Br-PFOS p < 0.01 0.27 0.032 -0.013 
L-PFOS p < 0.01 0.31 0.177 -0.004 
10:2 FTSA p < 0.001 0.31 0.046 -0.054 
N-MeFOSAA p > 0.05    
N-EtFOSAA p < 0.01 0.29 0.043 -0.088 
FOSA p < 0.05 0.30 0.008 -0.002 
6:2 FTAB p < 0.05 0.26 0.182 -0.210 
8:2 FTAB p < 0.05 0.17 0.284 -0.446 
5:3 FTCA p < 0.001 0.37 0.145 -0.387 
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Table S11 -1 dw (absolute increase) and in % (relat

Not available. 
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Table S11. (Continued) 
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Figure S6. Relative contribution (%) of pre-PFAAsunattributed, pre-PFAAstargeted, PFSAs and 

PFCAs to PFAS (expressed on a molar basis). 
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Table S12. Relative contribution (%) of targeted and -PFAAsunattributed 

(expressed on a molar basis). Sample site are grouped as previously determined through 

hierarchical ascendant clustering (based on targeted analysis). 

  Cluster targeted  -PFAAsunattributed  
St0526 Cluster#01 100 0 
St0531 Cluster#01 100 0 
St0528 Cluster#01 100 0 
StLi25 Cluster#01 100 0 
St0325 Cluster#01 90 10 
St0215 Cluster#01 86 14 
St0534 Cluster#01 65 35 
St0217 Cluster#01 60 40 
St0105 Cluster#01 39 61 
St0430 Cluster#01 32 68 
St0434 Cluster#01 15 85 
St0320 Cluster#01 12 88 
St0516 Cluster#02 71 29 
St0435 Cluster#03 100 0 
StLi06 Cluster#03 92 8 
St0436 Cluster#03 67 33 
St0324 Cluster#03 62 37 
St0205 Cluster#03 60 40 
St0213 Cluster#03 59 41 
St0326 Cluster#03 56 44 
St0428 Cluster#03 54 46 
St0322 Cluster#03 52 48 
St0323 Cluster#03 46 54 
St0403 Cluster#03 44 56 
St0112 Cluster#03 34 66 
St0216 Cluster#03 31 69 
St0113 Cluster#03 29 71 
St0108 Cluster#03 25 75 
StLi27 Cluster#04 81 19 
St0533 Cluster#04 59 41 
St0203 Cluster#04 52 48 
St0212 Cluster#04 42 58 
St0209 Cluster#04 34 66 
St0321 Cluster#04 33 67 
St0106 Cluster#04 29 71 
St0107 Cluster#04 24 76 
St0104 Cluster#04 24 76 
St0530 Cluster#04 19 81 
St0111 Cluster#04 3 97 
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Table S13. Relative contribution (%) of , , pre-PFAAstargeted, -

PFAAsunattributed s (expressed on a molar basis). Sample sites are grouped 

as previously determined through hierarchical ascendant clustering (based on targeted analysis) 

      
-

PFAAstargeted 
-

PFAAsunattributed 
 

St0526 Cluster#01 42 58 0 0 0 
St0531 Cluster#01 0 100 0 0 0 
St0528 Cluster#01 16 84 0 0 0 
StLi25 Cluster#01 31 69 0 0 0 
St0325 Cluster#01 13 41 45 1 0 
St0215 Cluster#01 27 58 0 14 0 
St0534 Cluster#01 20 44 0 35 0 
St0217 Cluster#01 34 24 2 40 0 
St0105 Cluster#01 9 30 0 61 0 
St0430 Cluster#01 0 32 0 68 0 
St0434 Cluster#01 5 10 0 85 0 
St0320 Cluster#01 6 7 0 88 0 
St0516 Cluster#02 3 13 53 30 35 
St0435 Cluster#03 15 46 39 0 0 
StLi06 Cluster#03 8 0 84 8 0 
St0436 Cluster#03 12 25 28 35 21 
St0324 Cluster#03 12 29 0 59 29 
St0205 Cluster#03 28 14 18 41 9 
St0213 Cluster#03 13 22 23 43 10 
St0326 Cluster#03 16 22 16 47 7 
St0428 Cluster#03 12 16 21 50 10 
St0322 Cluster#03 9 26 18 48 4 
St0323 Cluster#03 3 12 17 67 5 
St0403 Cluster#03 10 9 23 58 8 
St0112 Cluster#03 8 10 14 68 3 
St0216 Cluster#03 14 12 2 72 0 
St0113 Cluster#03 7 0 20 73 4 
St0108 Cluster#03 5 5 14 75 6 
StLi27 Cluster#04 20 51 11 19 0 
St0533 Cluster#04 36 15 8 41 0 
St0203 Cluster#04 32 0 20 48 4 
St0212 Cluster#04 14 18 10 58 0 
St0209 Cluster#04 9 10 13 69 0.4 
St0321 Cluster#04 3 19 11 67 0 
St0106 Cluster#04 11 9 8 72 1 
St0107 Cluster#04 6 11 6 76 0 
St0104 Cluster#04 5 7 8 80 0 
St0530 Cluster#04 19 0 0 81 0 
St0111 Cluster#04 1 0 2 97 0 
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Chemicals and solvents 

Methanol (MeOH) and acetonitrile (ACN) were from J.T. Baker (Atlantic Labo, Bruges, 

France), Strata X-AW cartridges (200 mg/6 mL) were supplied by Phenomenex (Le Pecq, 

France), while Supelclean ENVI-Carb cartridges (200 mg/6 mL), ammonium hydroxide 

(NH4OH) (28.0 30.0 % NH3 basis) and ammonium acetate (CH3COONH4) (Fluka) for HPLC 

-Aldrich (St Quentin Fallavier, France). Sodium 

France). Ultrapure water was obtained using a Millipore Elix 10 system fitted with an EDS Pak 

polisher. 
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Table S1. Acronyms, names, molecular formulas and associated internal standards of targeted PFASs 

Acronym  Compound name  Molecular formula  Associated inte
PFPeA  perfluoro-n-pentanoic acid  C4F9COOH  [1,2-13C2] PFPeA
PFHxA  perfluoro-n-hexanoic acid  C5F11COOH  [1,2-13C2] PFHx
PFHpA  perfluoro-n-heptanoic acid  C6F13COOH  [1,2,3,4-13C4] PF
PFOA  perfluoro-n-octanoic acid  C8F15COOH  [1,2,3,4-13C4] PF
PFNA  perfluoro-n-nonanoic acid  C9F17COOH  [1,2,3,4-13C4] PF
PFDA  perfluoro-n-decanoic acid  C10F19COOH  [1,2-13C2] PFDA
PFUnDA  perfluoro-n-undecanoic acid  C11F21COOH  [1,2-13C2] PFUn
PFDoDA  perfluoro-n-dodecanoic acid  C12F23COOH  [1,2-13C2] PFDo
PFTrDA  perfluoro-n-tridecanoic acid  C13F25COOH  [1,2-13C2] PFDo
PFTeDA  perfluoro-n-tetradecanoic acid  C14F27COOH  [1,2-13C2] PFTeD
PFBS  perfluoro-1-butanesulfonic acid  C4F9SO3H  [1,2,3-13C3] PFB
PFHxS  perfluoro-1-hexanesulfonic acid  C6F13SO3H  [1,2,3,4-13C4] PF
PFHpS  perfluoro-1-heptanesulfonic acid  C7F15SO3H  [1,2,3,4-13C4] PF
PFOS  n-perfluoro-1-octanesulfonic acid  C8F17SO3H  [1,2,3,4-13C4] PF
PFDS  perfluoro-1-decanesulfonic acid  C10F21SO3H  [1,2,3,4-13C4] PF
4:2 FTSA  4:2 fluorotelomer sulfonic acid C4F9CH2CH2SO3H  [1,2-13C2] 6:2 FT
6:2 FTSA  6:2 fluorotelomer sulfonic acid  C6F13CH2CH2SO3H [1,2-13C2] 6:2 FT
8:2 FTSA  8:2 fluorotelomer sulfonic acid C8F17CH2CH2SO3H  [1,2-13C2] 8:2 FT
10:2 FTSA  10:2 fluorotelomer sulfonic acid C10F19CH2CH2SO3H  [1,2-13C2] 8:2 FT
FOSA  perfluorooctanesulfonamide  C8F17SO2NH2  [13C8]FOSA  
MeFOSA  N-methyl perfluorooctanesulfonamide  C8F17SO2N(CH3)H  D3-MeFOSA  
FOSAA  perfluorooctanesulfonamido acetic acid  C8F17SO2NCH2COOH  D3-MeFOSAA  
MeFOSAA  2-(N-methylperfluorooctanesulfonamido) acetic acid  C8F17SO2N(CH3)CH2COOH  D3-MeFOSAA  
EtFOSAA  2-(N-ethylperfluorooctanesulfonamido) acetic acid  C8F17SO2N(C2H5)CH2COOH  D3-MeFOSAA  
6:2 diPAP  6:2 polyfluoroalkyl phosphoric acid diesters bis[CF3(CF2)5CH2CH2]HPO4  [1,2-13C2]2 6:2 d
8:2 diPAP  8:2 polyfluoroalkyl phosphoric acid diesters bis[CF3(CF2)7CH2CH2]HPO4  [1,2-13C2]2 8:2 d
HFPO-DA  2,3,3,3-tetrafluoro-2-(1,1,2,2,3,3,3-heptafluoropropoxy)propanoic acid (GenX)  C6HF11O3H [1,2-13C2] PFHx
ADONA  dodecafluoro-3H-4,8-dioxanonanoate  C6F12O2HCOOH  [1,2,3,4-13C2] PF
6:2 Cl-PFESA 6:2 polyfluorinated ether sulfonic acid (F-53B major component) C8F16ClSO4H [1,2,3,4-13C4] PF
8:2 Cl-PFESA 8:2 polyfluorinated ether sulfonic acid (F-53B minor component) C10F20ClSO4H [1,2,3,4-13C4] PF
PFECHS perfluoroethylcyclohexanesulfonate C8F15SO3H [1,2,3,4-13C4] PF
5:3 FTCA* 3-perfluoropentyl propanoic acid C7H4F11COOH [1,2,3,4-13C4] PF
6:2 FTAB 6:2 fluorotelomer sulfonamide betaine C15F13H20N2SO4

+ [1,2,3,4-13C4] PF
8:2 FTAB 8:2 fluorotelomer sulfonamide betaine C17F17H20N2SO4

+ [1,2,3,4-13C4] PF
*also known as FPePA 



Annexe Chapitre IV : Publication n°2 

210 
 

 



Annexe Chapitre IV : Publication n°2 

211 
 

Table S2. Mass spectrometry acquisition parameters 

Analyte Ionization 
Analyte 
quantitation 
(Q) transition 

Collision 
energy (Q) 

Analyte 
confirmation (C) 
transition 

Fragmentor 
Retention 
time 

  m/z (V) m/z (V) (min) 

PFPeA Negative 263.0  218.9 2 - 380 2.5 

PFHxA Negative 313.0  268.9 2 313.0  118.9 380 4.5 

PFHpA Negative 363.0  318.9 2 363.0  168.9 380 5.4 

PFOA Negative 413.0  368.9 4 413.0  168.9 380 6.1 

PFNA Negative 463.0  418.9 4 463.0  218.9 380 6.7 

PFDA Negative 513.0  468.9 4 513.0  268.9 380 7.2 

PFUnDA Negative 563.0  518.9 4 563.0  268.9 380 7.7 

PFDoDA Negative 613.0  568.9 4 613.0  168.9 380 8.3 

PFTrDA Negative 663.0  618.9 4 663.0  369.0 380 8.8 

PFTeDA Negative 712.9  668.8 8 712.9  419 380 9.3 

PFBS Negative 298.9  98.9 28 298.9  79.9 380 4.5 

PFHxS Negative 389.9  98.9 40 398.9  79.9 380 6.3 

PFHpS Negative 448.9  98.9 44 448.9  79.9 380 7 

PFOS Negative 498.9  98.9 44 498.9  79.9 380 7.5 

PFDS Negative 598.9  98.9 56 598.9  79.9 380 8.6 

FOSA Negative 497.9  219.0 25 497.9  77.9 380 9.5 

N-MeFOSA Negative 512.0  218.9 24 512.0  168.9 380 10.7 

N-EtFOSA Negative 526.0  218.9 24 526.0  168.9 380 11 

FOSAA Negative 556.0  497.9 25 556.0  418.9 380 7.1 

N-MeFOSAA Negative 570.0  511.8 16 570.8  418.8 380 7.4 

N-EtFOSAA Negative 584.0  525.8 16 584.0  418.8 380 7.6 

4:2 FTSA Negative 327.0  306.9 20 327.0  80.5 380 4.2 

6:2 FTSA Negative 427.0  406.8 20 427.0  79.9 380 5.8 

8:2 FTSA Negative 527.0  506.9 28 527.0  80.9 380 7 

10:2 FTSA Negative 627.0  606.9 36 627.0  81.0 380 8 

6:2 diPAP Negative 789.0  442.9 12 789.0  97.0 380 8.8 

8:2 diPAP Negative 989.0  542.9 20 989.0  97.0 380 10.6 

6:2 FTAB Positive* 571.1  104.1 28 571.1  58.1 380 6.7 

8:2 FTAB Positive* 671.1  104.0 36 671.1  58.1 380 8 

ADONA Negative 377.0  251.0 4 377.0  85.0 380 5.7 

HFPO-DA Negative 285.0  185.0 12 285.0  169.0 380 4.9 

6:2 Cl-PFESA Negative 530.9  351.0 24 530.9  83.0 380 7.9 

8:2 Cl-PFESA Negative 630.9  450.9 28 630.9  83.0 380 9 

PFECHS Negative 461.0  381.0 28 - 380 6.9 

5:3 FTCA Negative 341.0  237.0 8 341.0  217.0 380 5.5 
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Table S3. Amounts (ng) of PFAS detected in procedural blanks (DF = detection frequency) 

Blank extraction solvent (n=16) 
  DF (%) Mean ± SD 
PFHxA  87.5 0.01 ± 0.01 
PFHpA  100 0.002 ± 0.001 
PFOA  100 0.11 ± 0.02 
PFNA  87.5 0.01 ± 0.01 
PFDA  100 0.04 ± 0.01 
PFTeDA  62.5 0.01 ± 0.01 
PFHxS  12.5 0.001 ± 0.003 
Br-PFOS  18.8 0.0002 ± 0.0004 
6:2 FTSA  12.5 0.0004 ± 0.001 
FOSA  37.5 0.0003 ± 0.001 
6:2 diPAP  100 0.95 ± 0.35 
ADONA  100 0.06 ± 0.004 
PFECHS  25 0.02 ± 0.04 
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Table S4. Limits of detection (LoDs) and limits of quantification (LoQs). For analytes detected in 

blanks, LODs were set as the standard deviation of blanks corrected by the tn-1, 95 Student 

coefficient, n being the number of blank replicates. Otherwise, LoDs were derived from the 

signal-to-noise ratio (SNR) observed in low-contaminated samples or in spiked blank samples. 

LoQs were calculated by multiplying the LoD by 10/3. 

Sediments (ng.g-1 dw) Muscle (ng.g-1 ww) Liver (ng.g-1 ww) 
  LoD LoQ LoD LoQ LoD LoQ 
PFPeA 0.05 0.16 - - - - 
PFHxA  0.01 0.05 0.02 0.08 0.02 0.08 
PFHpA  0.01 0.03 0.005 0.02 0.005 0.02 
PFOA  0.01 0.04 0.06 0.21 0.06 0.21 
PFNA  0.01 0.03 0.03 0.10 0.03 0.10 
PFDA  0.02 0.07 0.08 0.25 0.08 0.25 
PFUnDA  0.01 0.04 0.02 0.08 0.53 1.77 
PFDoDA  0.02 0.07 0.01 0.04 0.06 0.21 
PFTrDA  0.03 0.09 0.02 0.08 0.07 0.25 
PFTeDA  0.03 0.10 0.07 0.24 0.18 0.62 
PFBS  0.01 0.02 0.07 0.24 0.42 1.40 
PFHxS  0.02 0.06 0.02 0.06 0.17 0.56 
PFHpS  0.01 0.05 0.05 0.15 0.32 1.08 
Br-PFOS  0.02 0.05 0.06 0.22 0.32 1.06 
L-PFOS 0.02 0.06 0.05 0.17 0.14 0.48 
PFDS  0.17 0.56 0.06 0.20 0.10 0.35 
4:2 FTS  0.01 0.04 0.004 0.01 0.02 0.07 
6:2 FTSA  0.02 0.06 0.12 0.41 0.12 0.39 
8:2 FTSA  0.02 0.06 0.01 0.04 0.02 0.07 
10:2 FTSA  0.03 0.11 0.01 0.03 0.05 0.17 
FOSAA  0.03 0.09 0.01 0.03 0.05 0.16 
N-MeFOSAA  0.02 0.05 0.05 0.16 0.28 0.94 
N-EtFOSAA  0.18 0.60 0.15 0.50 0.002 0.01 
FOSA  0.01 0.04 0.01 0.02 0.02 0.06 
N-MeFOSA  0.01 0.03 0.01 0.03 0.06 0.18 
6:2 diPAP  0.45 1.48 1.04 3.45 1.04 3.45 
8:2 diPAP  0.29 0.98 0.08 0.25 0.21 0.71 
6:2 FTAB  0.03 0.10 0.34 1.12 2.0 6.80 
8:2 FTAB  0.15 0.51 0.13 0.42 0.47 1.55 
HFPO-DA  0.04 0.15 0.30 0.99 0.35 2.10 
ADONA  0.01 0.02 0.01 0.04 0.01 0.04 
6:2 Cl-PFESA 0.01 0.04 0.01 0.05 0.06 0.21 
8:2 Cl-PFESA 0.02 0.08 0.01 0.02 0.20 0.67 
PFECHS  0.01 0.03 0.19 0.64 0.46 1.52 
5:3 FTCA 0.06 0.22 0.09 0.30 0.36 1.20 
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Table S5. Whole method recovery and accuracy (mean ± relative standard deviation (RSD %)) 

of PFAS in sediments and Gironde estuary common sole (Solea solea) fortified at 5 ng.g-1 dry 

weight (dw) and 5 ng.g-1 wet weight (ww), respectively. To assess recoveries, internal standards 

were added at the end of the extraction procedure. To assess accuracy, internal standards were 

added at the beginning of the procedure along with analytes. (nd = not detected) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 Sediments Common Sole 
  Recovery (n = 3) Accuracy (n = 3) Recovery (n = 9) Accuracy (n = 16) 
PFPeA 61 ± 22 98 ± 15 nd nd 
PFHxA  70 ± 26 100 ± 1 56 ± 6 81 ± 8 
PFHpA  70 ± 24 101 ± 2 70 ± 5 85 ± 7 
PFOA  66 ± 19 98 ± 4 67 ± 6 78 ± 9 
PFNA  57 ± 20 99 ± 3 74 ± 9 90 ± 9 
PFDA  68 ± 23 98 ± 1 65 ± 0 80 ± 10 
PFUnDA  62 ± 20 94 ± 4 74 ± 6 90 ± 9 
PFDoDA  66 ± 13 97 ± 3 68 ± 6 87 ± 12 
PFTrDA  55 ± 13 81 ± 1 96 ± 11 119 ± 21 
PFTeDA  74 ± 12 101 ± 2 37 ± 2 84 ± 8 
PFBS  90 ± 9 99 ± 2 33 ± 6 87 ± 8 
PFHxS  83 ± 7 103 ± 2 63 ± 5 74 ± 7 
PFHpS  81 ± 15 100 ± 23 71 ± 5 91 ± 12 
L-PFOS  90 ± 16 97 ± 3 92 ± 13 113 ± 11 
PFDS  78 ± 17 94 ± 1 64 ± 5 80 ± 16 
4:2 FTS  48 ± 20 54 ± 3 52 ± 3 62 ± 8 
6:2 FTSA  83 ± 9 111 ± 7 68 ± 4 82 ± 12 
8:2 FTSA  69 ± 10 111 ± 3 69 ± 4 84 ± 12 
10:2 FTSA  70 ± 6 125 ± 6 59 ± 4 70 ± 18 
FOSAA  18 ± 4 88 ± 12 67 ± 10 81 ± 14 
N-MeFOSAA  75 ± 6 96 ± 6 62 ± 6 78 ± 10 
N-EtFOSAA  69 ± 9 113 ± 10 51 ± 11 59 ± 16 
FOSA  79 ± 13 99 ± 1 66 ± 6 86 ± 6 
N-MeFOSA  65 ± 20 101 ± 0 63 ± 6 93 ± 6 
6:2 diPAP  65 ± 8 104 ± 2 45 ± 10 76 ± 15 
8:2 diPAP  68 ± 7 94 ± 1 19 ± 2 83 ± 8 
6:2 FTAB  35 ± 6 30 ± 1 104 ± 16 140 ± 19 
8:2 FTAB  32 ± 1 34 ± 1 145 ± 23 173 ± 30 
HFPO-DA  63 ± 20 96 ± 12 38 ± 5 52 ± 13 
ADONA  69 ± 7 145 ± 8 64 ± 4 79 ± 10 
6:2 Cl-PFESA 82 ± 15 91 ± 2 71 ± 7 88 ± 10 
8:2 Cl-PFESA 78 ± 15 93 ± 3 68 ± 6 84 ± 12 
PFECHS  91 ± 15 90 ± 3 70 ± 7 92 ± 14 
5:3 FTCA 58 ± 34 54 ± 15 75 ± 8 91 ± 18 
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Figure S1. Location of the sampling sites. (1) Gournay-Sur-Marne (upstream site), (2) Levallois, 

(3) Le Pecq, (4) Triel-Sur-Seine (downstream site). 

Table S6. Details on fish samples: sex, number of samples (n), length and weight (mean ± 

standard deviation and min  max in brackets). 

 

  

 Sex n Length (mm) Weight (g) 

Gournay-Sur-Marne 
 7 237 ± 52 (191 317) 152 ± 99 (73 296) 

 5 331 ± 110 (197 500) 495 ± 474 (73 1295) 

Levallois 
 5 284 ± 61 (204 354) 258 ± 143 (86 419) 

 7 324 ± 78 (260 487) 458 ± 497 (177 1572) 

Le Pecq 
 6 237 ± 63 (170 305) 172 ± 127 (47 327) 

 4 326 ± 115 (176 456) 463 ± 350 (56 912) 

Triel-Sur-Seine 
 5 239 ± 45 (182 295) 166 ± 90 (67 284) 

 7 284 ± 70 (206 431) 312 ± 296 (96 973) 

Across all sampling 
sites 

 23 248 ± 56 (170 354) 183 ± 115 (47 419) 

 23 314 ± 86 (176 500) 422 ± 393 (56 1572) 
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Table S7. Descriptive statistics for PFAS detected in sediments (ng.g-1 dw) from the Seine River 

basin (mean ± standard deviation (SD), n=3). TOC: total organic carbon. 

Gournay-sur-Marne 
TOC = 1.52% 

Levallois 
TOC = 1.43% 

Le Pecq 
TOC = 1.16% 

Triel-sur-Seine 
TOC = 1.64% 

  
Mean ± SD  
(ng.g-1 dw) 

Mean ± SD  
(ng.g-1 dw) 

Mean ± SD  
(ng.g-1 dw) 

Mean ± SD  
(ng.g-1 dw) 

PFPeA <0.05 <0.05 0.05 ± 0.04 <0.05 

PFHxA <0.01 <0.01 <0.01 0.05 ± 0.01 

PFHpA  <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 

PFOA  0.01 ± 0.01 0.03 ± 0.02 <0.01 0.78 ± 1.00 

PFNA  <0.009 <0.009 <0.009 <0.009 

PFDA  <0.02 <0.02 <0.02 <0.02 

PFUnDA  <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 

PFDoDA  0.08 ± 0.005 0.08 ± 0.01 0.04 ± 0.004 0.15 ± 0.01 

PFTrDA  <0.03 <0.03 <0.03 <0.03 

PFTeDA  0.03 ± 0.02 <0.03 <0.03 <0.03 

PFBS <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 

PFHxS  <0.02 <0.02 <0.02 0.07 ± 0.01 

PFHpS  <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 

Br-PFOS  0.03 ± 0.003 0.06 ± 0.01 0.03 ± 0.004 0.30 ± 0.08 

L-PFOS 0.14 ± 0.01 0.18 ± 0.03 0.10 ± 0.01 0.70 ± 0.13 

PFDS  <0.17 <0.17 <0.17 <0.17 

4:2 FTSA <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 

6:2 FTSA  <0.02 <0.02 <0.02 0.13 ± 0.02 

8:2 FTSA  <0.02 0.02 ± 0.01 <0.02 0.03 ± 0.00 

10:2 FTSA  <0.03 <0.03 <0.03 0.05 ± 0.01 

FOSAA <0.03 <0.03 <0.03 <0.03 

N-MeFOSAA  0.03 ± 0.04 0.04 ± 0.03 0.03 ± 0.03 0.05 ± 0.01 

N-EtFOSAA  <0.18 <0.18 <0.18 <0.18 

FOSA  <0.01 <0.01 <0.01 0.01 ± 0.00 

N-MeFOSA <0.009 <0.009 <0.009 <0.009 

6:2 diPAP  <0.45 <0.45 <0.45 <0.45 

8:2 diPAP  <0.29 <0.29 <0.29 <0.29 

6:2 FTAB 0.16 ± 0.03 0.82 ± 0.14 0.45 ± 0.08 1.7 ± 0.07 

8:2 FTAB  <0.15 0.29 ± 0.05 <0.15 0.40 ± 0.03 

HFPO-DA <0.04 <0.04 <0.04 <0.04 

ADONA <0.007 <0.007 0.04 ± 0.06 0.02 ± 0.03 

6:2 Cl-PFESA <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 

8:2 Cl-PFESA <0.02 <0.02 <0.02 <0.02 

PFECHS  <0.008 0.02 ± 0.02 <0.008 <0.008 

5:3 FTCA 0.31 ± 0.03 0.29 ± 0.05 <0.06 0.62 ± 0.05 

 1.0 ± 0.3 2.3 ± 0.4 0.87 ± 0.12 5.7 ± 0.9 
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Figure S2. Mean relative abundance (%) of individual PFAS detected in sediments (n=3). A 

Gournay-sur-Marne, B Levallois, C Le Pecq, D Triel-sur-Seine. 

Table S8. Biota to sediment accumulation factors (BSAFs). Values were estimated as the ratio of 

the concentration in fish muscle (ng.g-1 ww) to that in the sediment (ng.g-1 dw). (SD: standard 

deviation) 

  n pairs mean ± SD 

L-PFOS 46 17.9 ± 16.6 
8:2 FTSA  9 0.7 ± 0.3 
10:2 FTSA  24 2.8 ± 1.0 
8:2 FTAB  4 0.4  ± 0.1 
5:3 FTCA  3 4.8  ± 2.0 
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Table S9. Kruskall-Wallis and Dunn post hoc procedure with Bonferroni correction results for spatial differences. Asterisks re

significance (*: p<0.05; **: p<0.01; ***: p<0.001). NC: not calculated. 
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A 

Figure S3. Spearman correlation matrices of individual PFAS in muscle (A) and liver (B). The absence of values indicate non-signi
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Table S10. Liver to muscle ratios (LMRs) of PFAS detected in European chub from the Seine 

River basin. 

  n pairs liver/muscle Range Mean ± SD 

PFDA  45 2.3 11.5 5.7 ± 2.2 

PFUnDA  43 1.8 8.8 4.9 ± 2.1 

PFDoDA  45 1.9 7.9 4.6 ± 1.6 

PFTrDA  45 1.1 6.6 3.2 ± 1.3 

PFTeDA  45 1.6 8.2 3.8 ± 1.4 

L-PFOS 45 5.1 19.0 10.7 ± 3.5 

Br-PFOS 42 1.0 63.7 25.5 ± 13.0 

10:2 FTSA  45 1.9 10.8 5.9 ± 1.9 

FOSA  45 1.2 14.2 4.7 ± 2.8 

PFECHS* 9 2.4 3.4 2.7 ± 0.4 

6:2 FTSA* 8 1.6 3.1 2.5 ± 0.4 

8:2 FTSA 7 4.0 20.8 9.5 ± 5.7 

8:2 FTAB 1 3.9 - 

5:3 FTCA* 3 0.5 1.7 0.7 ± 0.4 
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Figure S4. Spearman correlation between muscle and liver concentrations of individual PFAS in chub. Red lines represent the line

FOSA, one individual from Levallois was identified as an outlier and not included in the regression. 
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Figure S5. Weight length relationship in European chub (Marne/Seine Rivers). Data was fitted 

with the following equation: Weight = 7.10-6 x Length3.08 
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