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Introduction générale 

La chlordécone (CLD, C10Cl10O2H2) est un pesticide organochloré découvert au milieu du XXème 

siècle, produit successivement aux États-Unis, puis au Brésil jusque dans les années 1980-1990. Utilisée 

pour lutter contre différents nuisibles, la chlordécone a été commercialisée sous plusieurs formulations 

dans des proportions variables allant jusqu’à 50 % en poids, dont les plus connues sont le Kepone® et 

la Curlone® (World Health Organization, 1984). Ces produits phytosanitaires ont été utilisés aux Antilles 

françaises afin de lutter contre le charançon du bananier de 1972 à 1993. Bien que la CLD ne soit plus 

utilisée depuis une trentaine d’années, on observe encore aujourd’hui une pollution majeure de l’envi-

ronnement. Historiquement épandue manuellement aux pieds des bananiers, la CLD peut s’infiltrer ou 

ruisseler à cause des eaux de pluie, contaminant les eaux souterraines, les eaux de rivière et, in fine, le 

littoral. La faune et la flore, ainsi que la population antillaise, se trouvent elles aussi contaminées (Benoit 

et al., 2020). Des problèmes de santé publique et économiques ont émergé au fur et à mesure de la 

découverte de l’ampleur de la pollution au cours des deux dernières décennies. L’augmentation du 

risque de développer un cancer de la prostate chez l’homme ainsi que des retards de développement 

chez les nourrissons et les enfants en bas âge ont, entre autres, été référencés (Maudouit & Rochoy, 

2019). L’économie locale a également été touchée, puisque des mesures d’interdiction totale (pêche en 

eau douce) ou partielle (certaines zones du littoral interdites d’accès) ont été mises en place, entrainant 

une paupérisation extrêmement forte des pêcheurs locaux. Des analyses des productions locales ont été 

mises en place afin d’éliminer des circuits de vente des produits contaminés, notamment certains lé-

gumes-racines ou des carcasses d’animaux d’élevage. 

Dans ce contexte, des recherches ont été menées afin d’étudier le devenir de la CLD dans l’en-

vironnement. Les premières prédictions, qui avaient éliminé toute forme de dégradation naturelle de la 

molécule, annonçaient une pollution environnementale pouvant s’étendre, par endroits, à plusieurs 

siècles (Cabidoche et al., 2009). Plusieurs équipes de recherche se sont intéressées à la dégradation de 

la CLD de manière chimique et/ou microbiologique, ce qui a permis de découvrir une multitude de 

produits de transformation (PTs), formés au cours de ces expériences. De nombreuses contraintes n’ont 

cependant pas encore permis d’aboutir à un processus de remédiation satisfaisant à tous les critères 

exigés pour traiter les sols contaminés, réservoirs de la pollution. Une campagne d’analyse prospective 

a montré que plusieurs PTs étaient déjà présents dans l’environnement antillais (Chevallier et al., 2019). 

Ainsi, une dégradation naturelle de la CLD, probablement très lente et/ou sporadique, est déjà en cours 

aux Antilles françaises. À la lumière de ces résultats, de nouvelles prédictions sur la durée de pollution, 

plus courte donc, ont été formulées sans qu’un consensus scientifique ne se dégage pour l’instant 

(Comte et al., 2022; Saaidi et al., 2023).   
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Plusieurs protocoles d’analyse ont été décrits jusque-là pour permettre le suivi de la pollution 

avec le dosage de la CLD et de deux PTs, le chlordécol (CLDOH) et la 8-monohydrochlordécone (A2), 

tous deux présents comme impuretés de synthèse dans les formulations commerciales de CLD épandues 

aux Antilles (Kepone® et Curlone®). Ces deux PTs sont commercialement disponibles contrairement 

aux autres PTs qui ont été caractérisés récemment (Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020; Hellal 

et al., 2021). Or, la disponibilité des étalons est indispensable pour permettre aux laboratoires d’analyses 

d’intégrer ses nouveaux composés à leurs méthodes de routine. Certains PTs, les hydrochlordécones, 

possèdent la même structure polycyclique bishomocubane que la CLD, avec un ou plusieurs atomes de 

chlore en moins. Cela leur confère un comportement proche de la CLD en terme d’extraction, mais leur 

réponse analytique peut différer malgré tout. D’autres PTs possèdent des structures différentes prove-

nant de l’ouverture de la « cage bishomocubane » de la CLD et/ou des fonctions chimiques beaucoup 

plus ou beaucoup moins polaires que la CLD. Pour tous ces composés, des méthodes analytiques adap-

tées doivent être mises en place, en commençant par le choix de la méthode de détection (GC-MS ou 

LC-MS), puis l’optimisation d’un protocole d’extraction incluant le choix d’un étalon interne adéquat. Les 

méthodes devront présenter des performances adaptées aux questions scientifiques auxquelles elles 

doivent contribuer à répondre ; on pense naturellement aux performances des méthodes en terme de 

sensibilité pour que cela revête un intérêt environnemental et en terme de reproductibilité et de préci-

sion pour faciliter le travail d’interprétation des scientifiques dans le suivi de la pollution et la prédiction 

de modèles. 

 Les travaux de thèse effectués par Marion Chevallier et Oriane Della-Negra au Genoscope ont 

permis d’établir des protocoles de synthèse de nombreux PTs. Plusieurs méthodes d’analyse ont déjà 

été mis en place au Genoscope principalement pour suivre les expériences de dégradations chimiques 

et microbiologiques réalisées au laboratoire. Mon projet de thèse est la suite logique de ce travail et tire 

bénéfice de toute l’expérience et le savoir-faire acquis sur la synthèse, la manipulation et la détection 

des PTs de la CLD. Il a pour objectif de développer des protocoles analytiques pour doser la CLD et ses 

PTs dans des matrices complexes d’origines environnementales et animales afin d’apporter de nouvelles 

connaissances scientifiques. Mon projet de thèse s’inscrit plus précisément dans trois projets collabora-

tifs nationaux et internationaux : l’étude du devenir de la CLD au cours d’un processus de méthanisation 

en conditions méthanogènes en collaboration avec l’ENSAIA/Université de Lorraine (financement PNR-

EST ANSES), la surveillance des eaux de surface et souterraines aux Antilles en collaboration avec l’Ob-

servatoire OPALE (CIRAD-BRGM) et l’étude du devenir de la CLD dans les sédiments de la James River 

en collaboration avec le VIMS (Virginia Institute of Marine Science, États-Unis) grâce à un financement 

du Plan National Chlordécone III.   

  



 

 

26 

 

 

- Chapitre 1 - État de l’art : Utilisation, dégradation et occurrence de 

la chlordécone et de ses dérivés dans l’environnement 

et dans des matrices biologiques 
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 La chlordécone et ses dérivés  

1.1 Nomenclature historique 

La chlordécone (CLD) est une molécule organochlorée, de formule brute C10Cl10O, possédant une struc-

ture polycyclique carbonée particulière de type bishomocubane (Figure 1.1). Selon la nomenclature du 

registre CAS, son nom complet est 1,1a,3,3a,4,5,5,5a,5b,6-décachlorooctahydro-2H-1,3,4-(méthane-

triyl)cyclobuta[cd]pentalèn-2-one (World Health Organization, 1984) et, selon le registre IUPAC (Union 

internationale de chimie pure et appliquée), il devient 1,2,3,4,6,7,8,9,10,10-décachloropentacyclo-

[5.3.0.02,6.03,9.04,8]-décan-5-one (PubChem). La masse molaire de la chlordécone est 490.6 g.mol-1. Son 

numéro d’identification CAS est le 143-50-0.  

 

Figure 1.1 Représentation de la molécule de chlordécone sous sa forme cétone. 

1.2 Propriétés physico-chimiques 

La CLD est communément représentée sous sa forme cétone. Cependant, elle s’hydrate sponta-

nément en présence d’eau, formant un diol géminal (Figure 1.2) (Griffin & Price, 1964; Wilson & Zehr, 

1979) . À l’état solide, la CLD commerciale est présente sous une forme mono-, di- ou tri-hydrate et n’est 

ainsi jamais sous sa forme cétone (Epstein, 1978). En effet, la seule présence d’humidité dans l’air permet 

d’hydrater la CLD (Wilson & Zehr, 1979). Cela a été mis en évidence par RMN 13C avec de la CLD préa-

lablement déshydratée. En solution dans du benzène-d6 anhydre, la forme gem-diol/hydrate et la forme 

cétone sont toutes deux observées, alors que dans l’acétonitrile-d3 (ACN-d3), seule la forme gem-

diol/hydrate est visible (Wilson & Zehr, 1979). En spectroscopie infrarouge, un mélange de formes gem-

diol/hydrate et cétone est observé lorsque la CLD, préalablement déshydratée, est dissoute dans du 

benzène (Harless et al., 1978). Néanmoins, la CLD commerciale analysée directement sous forme solide 

(pastille de KBr) en spectroscopie infrarouge ne présente aucune bande d’absorption caractéristique de 

la forme cétone (Bristeau et al., 2012). En chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie 

de masse (GC-MS), la température de l’injecteur (T ≥ 200 °C) conduit à la déshydratation de la CLD. La 

forme réellement présente dans la colonne chromatographique et dans le spectromètre de masse est 

ainsi toujours la forme cétone (George et al., 1986). À l’inverse, la forme gem-diol/hydrate est bien la 
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seule observée en chromatographie en phase liquide (LC-MS) en mode négatif (ion moléculaire 

[C10Cl10O2H]-) avec des mélanges d’éluant eau/solvant organique (Belghit et al., 2015; Bichon et al., 2015; 

He et al., 2015). 

 

Figure 1.2. Équilibre entre la forme cétone/forme anhydre (à gauche) et la forme gem-diol/forme 

hydrate (à droite). 

La CLD se présente sous la forme d’une poudre incolore et inodore (Epstein, 1978). Ses caracté-

ristiques physico-chimiques lui confèrent une très grande stabilité. En effet, la CLD possède un faible 

taux de volatilisation ainsi qu’une pression de vapeur basse de 2.5x10-7 mm Hg (Cabidoche, Lesueur-

Jannoyer, et al., 2006). De plus, le point de sublimation/décomposition de la CLD est estimé à 350 °C, à 

pression atmosphérique (Epstein, 1978), et son oxydation intervient à des températures supérieures à 

450-500 °C (Cabidoche et al., 2006). À ces températures, la CLD se dégrade, formant des sous-produits 

de combustion tels que des dérivés de la famille des polychlorobenzènes et de l’octachloroindène, son 

incinération complète n’est, quant à elle, possible qu’à des températures supérieures ou égales à 1000 °C 

(Dawson et al., 1979). La CLD est caractérisée par un coefficient de partage octanol/eau élevé, estimé 

entre 4.5 (Howard, 1991) et 5.4 (Hansh et al., 1995) lui conférant un caractère lipophile certain (Cabidoche 

et al., 2006). Elle possède une faible solubilité dans l’eau à pH acide, de l’ordre de 1 à 2 mg.L-1 à 20 °C 

(Cabidoche et al., 2006). La solubilité de la CLD augmente en milieu basique et atteint, par exemple, 176 

mg.L-1 à un pH de 10.9 (Dawson et al., 1979). La CLD est aussi soluble dans les solvants organiques 

polaires comme l’acétone (Epstein, 1978) et apolaires tels que le benzène ou l’hexane anhydre (Cabi-

doche et al., 2006).  

1.3 Synthèse de la chlordécone 

La première synthèse de la chlordécone a été réalisée au début des années 1950 par Gilbert et 

Giolito aux États-Unis et la molécule a été brevetée en 1952 (Gilbert & Giolito, 1952). La CLD est obtenue 

par dimérisation de l’hexachlorocyclopentadiène en présence d’anhydride sulfurique et de pentachlo-

rure d’antimoine, à haute température (Figure 1.3) (Epstein, 1978). Le milieu réactionnel est ensuite hy-

drolysé par une solution alcaline puis neutralisé par l’ajout d’une solution acide formant, in fine, une 

suspension gélatineuse. La chlordécone est ensuite récupérée par centrifugation ou filtration.  
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Figure 1.3. Schéma de la synthèse de la chlordécone. 

Dès 1958, la société Allied Chemicals est la première à avoir introduit sur le marché la CLD en tant 

qu’insecticide et fongicide (Epstein, 1978). Sa commercialisation a été réalisée sous les noms de Ke-

pone® ou GC-1189 (produits phytosanitaires avec des pourcentages variables de chlordécone) (Epstein, 

1978). Une cinquantaine de formulations différentes ont été commercialisées pour différentes utilisa-

tions (Beaugendre, 2005). Au total, 1 600 tonnes environ de CLD ont été produites aux États-Unis 

jusqu’en 1978. 200 tonnes supplémentaires ont été fabriquées au Brésil dans les années 1980, commer-

cialisées sous le nom de Curlone® (5 % de CLD) (Le Déaut & Procaccia, 2009). Cependant, la majorité 

de la chlordécone produite a été exportée hors des États-Unis, en Afrique, en Europe et en Amérique 

latine (Le Déaut & Procaccia, 2009; Sterrett & Boss, 1977). 

1.4 Les dérivés de la chlordécone 

 Le mirex (C10Cl12) a été synthétisé pour la première fois en 1946 à partir de la dimérisation de 

l’hexachlorocyclopentadiène en présence de chlorure d’aluminium (AlCl3) dans le tétrachlorométhane 

(CCl4) (Prins, 1946). Le mirex possède une cage bishomocubane entièrement chlorée (Figure 1.4). Il a été 

utilisé principalement comme ignifuge, sous le nom de Dechlorane®, et comme insecticide, notamment 

pour lutter contre l’invasion des fourmis de feu (Solenopsis invicta) (Kaiser, 1978). Sa toxicité, sa bioac-

cumulation et sa persistance dans l’environnement ont été relatées (Waters et al., 1977). En 1976, Carlson 

et collègues ont étudié la dégradation du mirex dans l’environnement, montrant une transformation de 

la molécule en hydromirex et en chlordécone (Carlson et al., 1976).  

 Le Kelevan (C17H12Cl10O4) est un composé issu de la condensation de la CLD avec le lévulinate 

d’éthyle (Figure 1.4) (Gilbert et al., 1966a). On estime que plus de 90 % de la CLD produite aux États-

Unis a été exportée en Allemagne pour la fabrication du Kelevan (Epstein, 1978). Cet insecticide a prin-

cipalement été utilisé afin de lutter contre une invasion de scarabées (Leptinotarsa decemleneata, éga-

lement connu sous le nom de doryphore de la pomme de terre), nuisibles des pommes de terre en 

Europe et des pieds de bananiers en Amérique centrale (Cannon et al., 1978; Maier-Bode, 1976). Des 

suivis de la dégradation naturelle du Kelevan ont montré qu’il pouvait, entre autre, se transformer en 

CLD (Figge & Rehm, 1977; Maier-Bode, 1976).   
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Figure 1.4. Représentation de la molécule de mirex (à gauche) et du Kelevan (à droite) 

1.5 État des lieux de la pollution environnementale et des ressources alimen-

taires 

1.5.1 Contamination de la James River 

Le « scandale Kepone » a éclaté à la suite de la contamination à la CLD des ouvriers travaillant 

dans l’usine de production du Kepone à Hopewell (Virginie, États-Unis) et de la pollution aux abords de 

l’usine, incluant la James River. En effet, le Kepone a été rejeté hors de l’usine, via des émissions atmos-

phériques et le rejet d’eaux usées contaminées hors des circuits sécuritaires (Dawson et al., 1979). Ainsi, 

on a évalué qu’environ 10 à 30 tonnes de Kepone avaient été directement déversées dans la James River 

et se sont retrouvées dans les sédiments du fleuve (Huggett & Bender, 1980). 

De nombreux échantillons environnementaux, comprenant des sols et des eaux, ont été collec-

tés autour de l’usine. Les analyses ont révélé que la contamination des sols proches de l’usine pouvait 

atteindre 1 à 2 % en masse (Huggett & Bender, 1980). Par ailleurs, à plus d’un kilomètre de l’usine, des 

concentrations allant jusqu’à 6 mg.kg-1 de CLD dans les sols ont été retrouvées. Des échantillons d’eaux 

de rivière ont aussi été analysés, révélant que la CLD était liée préférentiellement aux particules en sus-

pensions présentes dans l’eau plutôt que dans l’eau en elle-même (Luellen et al., 2006). Une contami-

nation très importante de cette rivière a eu lieu et s’est étendue à plus de 120 km en aval, à l’époque, et 

jusqu’à 80 cm de profondeur dans les sédiments à la fin de l’année 1976 (Trotman & Nichols, 1978). Les 

concentrations en CLD les plus importantes sont retrouvées entre 15 km et 50 km en aval de l’usine de 

Hopewell (Huggett & Bender, 1980). Cependant, les analyses sont assez hétérogènes avec des concen-

trations en CLD considérablement différentes d’un site de prélèvement à un autre (Figure 1.5) (Trotman 

& Nichols, 1978). Durant les trois ans qui ont suivi la découverte de la contamination, des échantillons 

d’eaux de rivière ont été prélevés régulièrement. Environ 25 % (et jusqu’à 50 % ponctuellement) des 

échantillons contenaient de la CLD à des niveaux détectables (> 1.2 µg.L-1) (Lunsford et al., 1980). Dès 

1981, les prélèvements d’eaux ont cessé puisque la contamination diminuait de manière considérable et 

devenait faible (≈ 0.2 µg.L-1). 
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Figure 1.5. Distribution de la concentration en CLD en ppb (µg.kg-1) dans les sédiments de la James 

River en octobre et décembre 1976 (Trotman et Nichols, 1978). 

Afin de protéger la population, une partie de la James River contaminée par la CLD avait été 

provisoirement fermée à la pêche professionnelle et de loisir (Huggett & Bender, 1980). En effet, des 

analyses sur des espèces aquatiques avaient révélé leur contamination à la CLD. Depuis l’arrêt de l’usine 

de production de la CLD, la concentration contenue dans deux espèces de référence, le bar et la perche, 

ne cessent de diminuer au fur et à mesure, atteignant des concentrations inférieures à 90 µg.kg-1 en 

2002 (Figure 1.6) (Luellen et al., 2006). 

Au vu de la forte décroissance des concentrations de CLD observée sur la période 1990-2000, la 

surveillance environnementale s’est ensuite limitée à une campagne d’analyse réalisée en 2016 : des 

prélèvements de bar et de perche provenant de la James River ont été effectués. Bien que la concentra-

tion intrinsèque continue de baisser au fur et à mesure des années, 65 % des poissons avaient encore 

une concentration en CLD comprise entre 15 et 30 µg.kg-1 (Unger & Vadas, 2017). La sédimentation 

naturelle de la CLD au cours des années s’est alors inscrit comme moyen de décontamination de la 

James River (Nichols, 1990).  

 

Figure 1.6. Évolution de la concentration de CLD dans les poissons provenant de la James River de 1976 

à 2002 (Luellen et al., 2006) ; perch = perche, bass = bar. 
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1.5.2 Contamination des Antilles françaises 

1.5.2.1 Historique de l’utilisation de la chlordécone aux Antilles françaises 

La culture de la banane s’est inscrite comme une ressource économique essentielle aux Antilles 

françaises dès le début du XXème siècle. Afin de protéger cette ressource des parasites, et particulière-

ment du charançon du bananier (Cosmopolites sordidus), de nombreux pesticides organochlorés ont été 

employés, notamment les hexachlorocyclohexanes (HCHs) dont le lindane, l’aldrine ou encore la 

dieldrine dans les années 1950-1960 (Bellec & Godard, 2002). Face à la résistance de plus en plus im-

portante des parasites et à l’interdiction de certains pesticides, la CLD est apparue comme un pesticide 

de choix, plus efficace à plus faible dose. Le 2 février 1972, le Comité d’Étude des Produits Antiparasi-

taires à Usage Agricole accorde une autorisation d’utilisation provisoire de la chlordécone dosée à 5 % 

(à raison de 60 kg.ha-1.an-1) qui s’arrêtera en 1978, année où les autorités américaines interdisent défi-

nitivement sa production et son utilisation sur leur sol. Deux cyclones frappent les Antilles, le cyclone 

Allen en 1979 et le cyclone David en 1980, faisant se développer une communauté parasitaire très im-

portante (Beaugendre, 2005). Pour faire face à ce problème une demande d’homologation du Curlone®, 

nouvelle formulation à base de CLD dosée à 5 %, est déposée. Celle-ci est autorisée provisoirement dès 

1981, uniquement pour lutter contre le charançon du bananier (Beaugendre, 2005). Le Curlone® sera 

utilisé aux Antilles françaises de 1981 à 1993 (Cabidoche et al., 2006; Le Déaut & Procaccia, 2009). Le 

retrait de l’autorisation de vente du Curlone® a été acté le 1er février 1990 suite à une nouvelle étude 

sur sa toxicité (Le Déaut & Procaccia, 2009). Son utilisation a cependant pu être prolongée jusqu’au 30 

septembre 1993 par le biais de multiples dérogations afin de consommer les stocks antillais (Beau-

gendre, 2005). On estime qu’environ 300 tonnes de CLD ont été épandues aux Antilles entre 1972-1978 

et 1981-1993 (Le Déaut & Procaccia, 2009). 

1.5.2.2 Affinités de la chlordécone pour la matière organique 

Les Antilles françaises, constituées entre autres de la Guadeloupe et de la Martinique, sont des 

îles d’origine volcanique dont les volcans les plus connus sont le volcan de la Soufrière en Guadeloupe 

et celui de la montagne Pelée en Martinique (Colmet-Daage & Lagache, 1965). Les Antilles françaises 

sont constituées majoritairement de deux types de sols. : i) les sols non allophanes, représentés par les 

nitisols et les ferralsols, composés d’argile halloysite et ii) les sols allophanes plus jeunes, comprenant 

les andosols, contenant des argiles amorphes agencées en microstructures fractales et tortueuses (Col-

met-Daage & Lagache, 1965). La surface spécifique et le volume des pores sont plus importants dans 

les sols allophanes engendrant une meilleure rétention de la CLD (Woignier et al., 2012). En effet, la 

disposition spatiale des agrégats dite tortueuse dans les sols allophanes rend la CLD moins accessible 

aux phénomènes de diffusion en complémentarité des interactions chimiques (Woignier et al., 2015). 
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Ainsi, les andosols sont plus contaminés que les autres types de sols et rendent la CLD moins disponible 

(Woignier et al., 2012). Les données physico-chimiques de la CLD montrent que le coefficient de partage 

matière organique/eau (Koc) est de 2 à 3 m3.kg-1 pour les nitisols, 7.5 à 12 m3.kg-1 pour les ferralsols et 

12 à 25 m3.kg-1 pour les andosols (Cabidoche et al., 2009). La CLD est, en conséquence, plus accessible 

dans les nitisols que dans les andosols (Koc 6 à 8 fois plus faible). Cette inaccessibilité pourrait rendre 

inefficaces des processus de remédiation de la CLD sur le terrain, bien qu’opérationnels en laboratoire 

(Mouvet et al., 2020).  Ainsi, les premières estimations, ne prenant pas en compte d’éventuels processus 

de dégradation, montrent que la pollution à la CLD devrait durer plusieurs dizaines d’années pour les 

nitisols, quelques siècles pour le ferralsols et jusqu’à 500 ans pour les andosols (Cabidoche et al., 2009). 

Des analyses récentes sur les mêmes parcelles ont été réalisées et ont montré une diminution plus im-

portante qu’attendue de la concentration en CLD. Le modèle prévisionnel a alors été adapté en intro-

duisant un phénomène de dissipation avec, in fine, un temps de demi-vie de la CLD dans les sols estimé 

à 5 ans et une fin de contamination dans les années 2070 (Comte et al., 2022). Cependant, plusieurs 

points, non pris en compte dans la construction du modèle, ont été soulevés par Saaidi et collègues 

(2023) (possible biais dans les deux méthodes analytiques utilisées au cours des années, difficulté dans 

la reproductibilité de l’échantillonnage terrain due à une forte inhomogénéité spatiale de la contamina-

tion, érosion des sols possiblement minorée) remettant en cause ces dernières conclusions.   

1.5.2.3 Transfert de la chlordécone dans les différents compartiments environnemen-

taux 

Dès 1975, l’Institut National de la Recherche Agronomique (INRA) a ordonné une étude sur la 

pollution environnementale de la CLD dans les terres avoisinant les plantations de bananier en Guade-

loupe. Des concentrations en résidus de CLD de 9.5 mg.kg-1 dans le sol et de 0.135 mg.kg-1 dans les 

sédiments ont été retrouvées (Snegaroff, 1977). La pollution à la CLD provient de l’épandage massif de 

ce pesticide directement aux pieds des bananiers. Sans possibilité de biodégradation rapide ni de vola-

tilisation, la pollution s’est donc inscrite durablement due notamment à chaque apport direct de CLD, à 

sa forte rétention à la matière organique ainsi qu’au faible lessivage de la CLD par les eaux de pluie 

(Cabidoche et al., 2006). Il est a noté que de fortes disparités de teneur en CLD  pour une même parcelle 

pour des distances pouvant être inférieures à dix mètres, conduisant à la mise au point d’un arbre déci-

sionnel pour définir le protocole d’échantillonnage le plus efficace pour évaluer correctement la conta-

mination d’une parcelle (Clostre, Lesueur-Jannoyer, et al., 2014). Aujourd’hui, des études estiment qu’en-

viron 16 % de la surface agricole utile (SAU) de Guadeloupe (Rochette et al., 2017) et 40 % en Martinique 

(DAAF, 2018) sont contaminées par la CLD. 
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 Le réservoir de CLD se situe dans les sols. Cependant, la CLD est transportée par l’eau via deux 

phénomènes principalement : le ruissellement et l’infiltration. Le ruissellement entraine le déplacement 

de fines particules de terre contaminées à la CLD d’un endroit à un autre notamment dans les bassins 

versants. Cependant, c’est l’infiltration des eaux de pluie qui participe à la majeure partie de la distribu-

tion de la CLD en contaminant notamment les nappes souterraines qui régulent le niveau des rivières et 

donc qui contaminent elles-mêmes les rivières (Figure 1.7) (Crabit et al., 2016).   

En 1977, Snegaroff mettait en lumière la contamination des eaux de rivière de Guadeloupe avec 

des taux de l’ordre de 0.2 µg.L-1 (Snegaroff, 1977). Des analyses systématiques des eaux de rivière ont 

été initiées en 1999 et les suivis restent aujourd’hui réguliers dans le cadre de l’Observatoire OPALE 

(Observatoire de la Pollution Agricole aux Antilles) avec plusieurs dizaines de sites vérifiés mensuelle-

ment en Martinique et en Guadeloupe. Bien qu’interdite depuis plusieurs décennies, la CLD est détectée 

presque systématiquement dans l’eau de rivière du bassin versant du Galion en Martinique, avec des 

échantillons dépassant la limite de potabilité fixée pour la CLD à 0.1 µg.L-1 dès 1998 (Wintz & Pak, 2021). 

En 2016, 36 % des eaux de rivière analysées en Guadeloupe étaient contaminées à la CLD avec des taux 

pouvant aller jusqu’à plus de de 40 µg.L-1. Il est important de noter que 39 % des bassins versants d’où 

proviennent ces eaux, ont comme point final la mer (Rochette et al., 2020). Une étude récente a estimé 

que plus de 27 kg de CLD avaient été rejetés en seulement 15 mois dans le milieu marin rien que pour 

le bassin versant du Galion (Martinique) (Dromard, Allenou, et al., 2022). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.7. Schématisation de la distribution de la CLD dans l'environnement depuis les bassins ver-

sants vers les nappes souterraines et l’eau de rivière (CIRAD, 2018) 

Depuis 2011, des algues brunes appelées sargasses (Sargassum) s’échouent massivement sur les 

plages de la mer des Caraïbes dont les Antilles françaises font partie. Outre la toxicité liée à l’inhalation 

du sulfure d’hydrogène émanant de ces algues (Resiere et al., 2021), il a été prouvé que les sargasses 

bioaccumulent la CLD (Devault et al., 2022). Il convient donc de trouver une solution afin de traiter les 
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sargasses. Ces algues ont été utilisées dans la fabrication de biochars et de charbons actifs afin de sé-

questrer la CLD contenue dans les sols (Ranguin et al., 2021), montrant ainsi des résultats prometteurs 

pour limiter la biodisponibilité de la CLD pour la chaîne alimentaire. La CLD n’est pour autant pas retirée 

des sols à proprement parler et des tests complémentaires afin de réduire le coût de la pyrolyse de ces 

algues devront être réalisés, tout comme l’étude du devenir de l’arsenic, élément très toxique pour 

l’Homme, que les sargasses bioaccumulent tout au long de leur cycle de vie marine (Devault et al., 2022).   

1.5.3 Bioaccumulation et bioamplification dans la chaîne trophique 

La première grande estimation de l’exposition de la population martiniquaise à la chlordécone 

via l’alimentation a été réalisée en 2005 dans le but de fixer les limites maximales de résidus (LMR) afin 

de limiter l’exposition chronique de la population (Afssa, 2005). En effet, on estime que plus de 90 % de 

la population antillaise est contaminée à la CLD, contamination qui reste aujourd’hui encore élevée 

(Anses, 2017; Dereumeaux et al., 2020). L’une des sources d’exposition alimentaire provient des légumes-

racines comme la patate douce, le dachine et l’igname. Ces aliments très contaminés à la CLD (en 

moyenne 320 µg.kg-1 pour les patates douces) (Afssa, 2005) font partie des aliments de base dans l’ali-

mentation des antillais. Clostre, Letourmy et collègues (2014) ont étudié la contamination de l’igname, 

du dachine et de la patate douce qui ont poussé directement dans des sols contaminés à la CLD. 86 % 

des échantillons dépassaient la limite maximale de résidus fixée à 20 µg.kg-1 de matière fraîche (MF). 

Ces teneurs pouvaient atteindre 336 µg.kg-1 (MF) dans le dachine, 439 µg.kg-1 (MF) dans l’igname et 209 

µg.kg-1 (MF) dans la patate douce (Clostre, Letourmy, et al., 2014). Une bioaccumulation de la CLD dans 

les légumes racinaires se produit comme cela a déjà été décrit pour d’autres organochlorés hydrophobes 

(Clostre et al., 2015). Bien que la contamination des légumes-racines est proportionnelle avec la conta-

mination du sol, les nitisols, de par leur Kow inférieur à celui des andosols, induisent une augmentation 

de la contamination (Cabidoche & Lesueur-jannoyer, 2012). 

Les animaux terrestres sont eux aussi contaminés à la CLD notamment par l’ingestion involon-

taire de sol contaminé (Collas et al., 2023). La contamination des animaux est très rapide. Des canards 

élevés en plein air sur un sol contaminé à la CLD à des concentrations comprises entre 360 et 510 µg.kg-

1 de matière sèche (MS), se retrouvent contaminés à la CLD à hauteur de 258 µg.kg-1 (MF) au bout de 

seulement 4 semaines et 1 215 µg.kg-1 au bout de 26 semaines dans leur foie. Les œufs des canards sont 

eux aussi contaminés (Jondreville et al., 2014).   

 Une étude estime que 20 % de la teneur en CLD contenue dans les sols serait désorbée dans les 

estuaires et 10 % atteindrait l’environnement marin (Dromard, Devault, et al., 2022). Le transfert de la 

pollution aux environnements aquatiques conduit également à la contamination des poissons et des 

autres espèces présentes. Les concentrations les plus importantes de CLD ont été retrouvées chez les 
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tilapias provenant de la rivière Lézarde en Martinique (concentrations comprises entre 196 et 386 µg.kg-

1) (Coat et al., 2006). Les espèces marines sont quant à elles beaucoup moins polluées avec des concen-

trations allant jusqu’à 31 µg.kg-1 pour le homard. Cette étude a permis de se rendre compte que les 

espèces aquatiques carnivores et détritivores sont celles qui sont les plus contaminées à la CLD (Coat et 

al., 2006). En 2008 et 2009, une étude sur la pollution des espèces marines a été réalisée en Guadeloupe 

et en Martinique (Bertrand et al., 2009). 69 espèces ont été étudiées et environ 18 % des échantillons se 

sont révélés contaminés à la CLD avec des concentrations excédant la LMR fixée à 20 µg.kg-1. Les espèces 

les plus contaminées provenaient des baies protégées où les courants sont faibles et où les sédiments 

abritent de nombreuses espèces (crabes et homards par exemple) (Bertrand et al., 2009; Dromard et al., 

2016). En 2019, Dromard et collègues ont mis en évidence un phénomène de bioamplification de la 

contamination à la CLD entre les consommateurs primaires (herbivores, mangeurs de biofilm et man-

geurs de particules en suspension), contaminés par contact direct avec les eaux contaminées, et les 

consommateurs secondaires (piscivore, planctivores et mangeurs d’invertébrés) (Figure 1.8) (Dromard, 

Devault, et al., 2022).  

En Guadeloupe, plusieurs mollusques, poissons et crustacés ont été échantillonnés dans diffé-

rentes communes, dont Goyave (mangrove, récifs coralliens et herbiers), Trois-Rivières, Bananier et Ca-

pesterre (Bouchon & Lemoine, 2003). Des concentrations de l’ordre de 4 µg.kg-1 chez le poisson dit 

« blanche » (Eucinostomus gula), 11 µg.kg-1 chez l’oursin blanc, 2 µg.kg-1 chez le barracuda et 17 µg.kg-

1 chez le poisson chirurgien ont été retrouvées. Les zones d’interdiction de pêche se sont étendues au 

cours des années 2010, avec une zone totalement interdite de 37 km² et une zone d’interdiction de 

pêche partielle de 159 km² autour de la Guadeloupe (Arrêté préfectoral N°2013-057 du 26 juin 2013) et 

des zones maritimes liées aux bassins versants contaminés par la CLD en Martinique (Arrêté préfectoral 

n° 2012335-0003 du 30 novembre 2012). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.8. Concentration en CLD dans différentes sources de matière et différents organismes marins 

vivant dans les algues marines (Seagrass beds), SOM : matière organique en suspension, HB : herbi-

vores, CA1 : mangeurs d’invertébrés, CA2 : mangeurs de poissons et d’invertébrés, PV : piscivores 

(Dromard, Devault, et al., 2022) 
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Récemment, la CLD a été détectée dans la graisse de plusieurs types de cétacés (cachalots, dau-

phins et fausses orques) de Guadeloupe à des concentrations inférieures à 329 µg.kg-1 (Méndez-Fernan-

dez et al., 2018).  Les échantillonnages de ces espèces ont eu lieu dans les eaux océaniques, à des pro-

fondeurs supérieures à 1000 m. De plus, leurs réseaux trophiques étaient distants des sources de la 

pollution CLD. Ces concentrations, inférieures aux concentrations retrouvées dans les espèces d’eaux 

douces ou côtières, montrent que la pollution à la CLD s’est étendue jusqu’aux espèces pélagiques.   

1.6 Toxicité de la chlordécone chez l’Homme 

1.6.1 Toxicité aigüe 

Dès 1958, début de la commercialisation du Kepone, des premiers éléments de toxicité ont été 

exprimés par Allied Chemicals (Epstein, 1978). La société Nease Chemical a, la même année, évoqué des 

mises en garde quant à l’utilisation du Kepone : "Peut irriter les yeux, le nez, la gorge et la peau", "Peut 

être nocif si inhalé ou avalé ", "Évitez de respirer les brouillards ou les vapeurs de pulvérisation" ou 

encore "Évitez tout contact avec la peau, les yeux ou les vêtements" (Epstein, 1978). 

La première étude sur les effets de la CLD sur l’Homme remonte à 1978 (Cannon et al., 1978). 

En suivant l’état de santé des ouvriers contaminés de l’usine de fabrication de la CLD à Hopewell (États-

Unis), des effets sur la santé à la suite d’une contamination aigüe à la CLD chez l’Homme ont été décou-

verts. Cette contamination a été occasionnée par les conditions de travail médiocres de l’usine : ventila-

tions défectueuses, fuites des réservoirs ainsi qu’une absence d’utilisation de protections individuelles 

(Cannon et al., 1978). Plusieurs signes cliniques caractéristiques, désignés par le terme « syndrome du 

Kepone » se sont manifestés chez les ouvriers : nervosité, tremblements, opsoclonus (mouvement des 

yeux saccadé, involontaire et anarchique), ataxie cérébelleuse (perte de la coordination des muscles), 

douleurs thoraciques, perte de poids et oligospermie (Cannon et al., 1978). Avec des concentrations 

dans le sang pouvant dépasser 10 µg.mL-1 (10 ppm), aucun décès n’a pour autant été recensé. L’appari-

tion des symptômes intervenait environ six semaines après le début de l’exposition. Des études ont 

permis d’estimer la durée de demi-vie de la CLD à 165 jours dans le sang et 125 jours dans la bile (Cohn 

et al., 1978). 

À la même période, une deuxième équipe de recherche a travaillé sur une seconde cohorte 

d’ouvriers contaminés par la CLD qui travaillaient dans une autre usine de production de Kepone située 

à Baltimore, (Maryland, États-Unis) (Adir et al., 1978). Le suivi des ouvriers a permis d’estimer une durée 

de demi-vie de la CLD dans le sang entre 63 et 148 jours. Les effets neurologiques engendrés par une 

contamination à la CLD s’estompent lorsque la concentration en CLD diminue (Cohn et al., 1978). Ex-

ploitant toutes ces données historiques, un modèle pharmacocinétique physiologique (PBPK) pour 

l’Homme a été publié récemment (Emond & Multigner, 2022). 
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1.6.2 Toxicité à la suite d’une exposition chronique aux Antilles  

Aux Antilles françaises, l’exposition de la population à la chlordécone se poursuit depuis de 

nombreuses années. Plusieurs études épidémiologiques ont été menées sur la population antillaise afin 

de déterminer la toxicité chronique à la suite d’une exposition à faible dose à la CLD. Multigner et col-

lègues ont réalisé une étude épidémiologique sur 623 patients atteints d’un cancer de la prostate et 671 

patients contrôles. Il a été démontré qu’une concentration plasmatique importante (> 0.96 µg.L-1) en 

CLD corrélait avec l’augmentation du risque de développer un cancer de la prostate (Multigner et al., 

2010), bien que ce risque soit déjà augmenté par les origines des antillais ainsi que leur mode de vie 

(Multigner et al., 2016). Récemment, une augmentation du risque de récidive du cancer de la prostate a 

pu être corrélée avec la présence de CLD dans le sang (Brureau et al., 2020). La CLD ne possède a priori 

pas d’effets mutagéniques ni génotoxiques (Legeay et al., 2018). Elle est cependant considérée comme 

un perturbateur endocrinien en agissant comme agoniste sur les récepteurs à œstrogène α (ERα) et 

antagoniste des ERβ (Clere et al., 2012; Delfosse et al., 2014). En se fixant sur les ERα, la CLD activerait ce 

récepteur favorisant l’angiogenèse et ainsi le développement de nouveaux vaisseaux à partir de ceux 

existants. Via l’augmentation de la vascularisation cellulaire, la croissance de tumeurs malignes ou de 

métastases est possible pouvant expliquer le développement et la récidive de cancer de la prostate 

(Alabed Alibrahim et al., 2020; Clere et al., 2012). De récentes études sur des souris ont montré que des 

effets transgénérationnels sur les tissus somatiques de la prostate, notamment via le sperme, pouvaient 

être observés (Legoff et al., 2021).  

Les effets de l’exposition prénatale, chez le nourrisson et chez l’enfant, ont également été étudiés. 

Depuis une dizaine d’années, des chercheurs suivent une cohorte d’enfants depuis leur naissance, nom-

mée cohorte TIMOUN composée de 153 enfants (86 filles et 67 garçons) dont ils ont estimé l’exposition 

in utero à la CLD via un dosage du sang du cordon ombilical. Une première corrélation est apparue entre 

l’exposition prénatale et la prématurité (Kadhel et al., 2014). D’autres effets possiblement imputables à 

la CLD ont également été mis en évidence : survenue de problèmes moteurs, retard du développement 

de la mémoire (réticence à la nouveauté; mémoire visuelle particulièrement impactée avec un temps de 

traitement allongé des informations visuelles). Durant les premiers mois de l’enfant, l’exposition à la CLD 

entraîne un indice de masse corporelle (IMC) plus faible, notamment chez les filles (Costet et al., 2015). 

Peu de cas de déficience de l’acuité visuelle en lien avec l’exposition à la CLD ont été rapportés. Boucher 

et collègues (2013) confirment l’existence d’une corrélation entre une contamination à la CLD et un 

retard du développement moteur observé par Dallaire et collègues (2012), mais seulement chez les gar-

çons, laissant penser que les effets négatifs de la CLD suite à une exposition prénatale sont durables et 

proviennent de dérèglements hormonaux (Gely-Pernot et al., 2018). Même si les concentrations retrou-
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vées dans le sang du cordon ombilical étaient inférieures aux valeurs sanguines mesurées chez des ou-

vriers de l’usine de Hopewell, les effets neurologiques semblent perdurer chez les enfants. La période 

prénatale semble être une période critique au développement d’effets neurologiques graves. Âgés de 7 

à 8 ans, les garçons de la cohorte TIMOUN les plus contaminés en CLD ont montré une sensibilité au 

contraste moins importante que les filles exposées à un niveau similaire (Saint-Amour et al., 2020). De 

plus, des tremblements subtils de la main ont été observés, corrélés avec l’exposition prénatale ainsi 

qu’une détérioration du traitement visuel et des mouvements fins (Desrochers-Couture et al., 2022). La 

présence d’hormones thyroïdiennes à un niveau élevé a été détecté dans la petite enfance (Costet et al., 

2015). Ces niveaux n’ont pas diminué avec l’âge, et sont associés à des niveaux élevés de stéroïdes 

sexuels, niveaux qui devront être surveillés dans les prochaines études (Ayhan et al., 2021).   

 De plus, les différentes expositions à la CLD de l’enfant in utero et pendant l’enfance entraînent 

des problèmes différents avec des problèmes de comportements intériorisés de capacités cognitives 

(plus faibles raisonnement perceptif, mémoire de travail et compréhension verbale) (Oulhote et al., 

2023). 

1.7 Transformation de la chlordécone et ses dérivés 

1.7.1 Dégradations chimiques  

1.7.1.1 Dégradation photochimique 

Des études de dégradation de la CLD via des procédés photochimiques ont été réalisées. Dans 

les années 1970, Alley et collègues ont traité la CLD à l’aide d’un rayonnement ultra-violet (Alley et al., 

1974) conduisant à la formation de la 8-monohydroCLD et de la 2,8-dihydroCLD qui ont pu être isolées 

puis identifiées par RMN (Wilson & Zehr, 1979). Récemment, Cruz-Gonzales et collègues (2018) ont 

réalisé une étude afin de dégrader la CLD par ozonation, photolyse et par réaction de photo-oxydation 

de type Fenton. La photolyse s’est révélée bien plus performante que les procédés oxydatifs avec une 

dégradation quantitative obtenue en 5 heures. La détection d’hydroCLDs est mentionnée sans détail sur 

leur nature exacte et aucune recherche complémentaire d’autres produits de transformation n’a été 

effectuée. 

1.7.1.2 Dégradation à l’aide du fer 

Le fer zéro-valent (FZV) est un donneur d’électrons efficace dans la remédiation des composés 

organochlorés. Pour la CLD, Belghit et collègues (2015) ont observé une diminution du taux de CLD de 

62 % au bout de deux jours de contact entre la CLD et le FZV en laboratoire, la CLD n’étant plus détectée 

après 14 jours. Des produits de dégradation de la famille des hydrochlordécones (monohydro-, dihydro-, 

trihydro-, tétrahydro- et pentahydroCLD) ont été détectés. 
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La réduction chimique in situ (ISCR) est un procédé breveté en 2000 (Seech et al., 2000) qui 

combine une réduction de l’oxygène via la dégradation des sources de carbone ajoutées et une réduc-

tion chimique directe grâce à la présence de métaux, comme le fer ou le zinc qui vont réduire les pol-

luants (Dolfing et al., 2007). Ainsi, les composés organochlorés vont être généralement déchlorés sans 

changement du squelette carboné via des réactions d’hydrogénolyse, de β-élimination et de déhalogé-

nation. Mouvet et collègues (2017) ont appliqué, dans le cadre d’expériences en mésocosme, un proto-

cole ISCR en vue de dégrader la CLD contenue dans les différents sols antillais (andosols, nitisols et 

ferralsols). Pour cela, plusieurs amendements successifs de Daramend® (mélange de matière organique 

et de fer zéro-valent) et d’un mélange à 1 % de zinc et 0.03 % de fer zéro-valent ont été mis en contact 

avec les sols. Après 4 semaines de traitement, le taux de CLD a diminué de 74 % dans les nitisols, 71 % 

dans les ferralsols et 22 % dans les andosols. À l’issue de ces expériences, 11 hydroCLDs (mono-, di-, tri-, 

tétra- et pentahydroCLD) ont été observées dans les andosols et 7 dans les nitisols et ferralsols (Mouvet 

et al., 2017). Des essais sur des parcelles agricoles avec différents types d’amendements à base de FZV 

ont permis d’éliminer jusqu’à sept atomes de chlore sur la CLD (Mouvet et al., 2020). Récemment, l’ana-

lyse de l’eau interstitielle suite à un traitement ISCR d’un nitisol en lysimètre a permis de détecter des 

mono-, tri-, tétra-, penta- et heptahydroCLD en concomitance avec la diminution de la concentration en 

CLD (Ollivier, Engevin, et al., 2020). La déchloration de la CLD engendre des composés plus mobiles, 

augmentant alors le risque de contamination des sols en profondeur ainsi que des nappes phréatiques 

(Ollivier, Touzelet, et al., 2020). Bien que ces protocoles soient efficaces, traiter l’ensemble de la zone 

contaminée par la CLD n’est pas envisageable compte-tenu du prix de ce procédé (12 à 19 €/m²) (Mou-

vet et al., 2020).   

En 1976, Holmstead a étudié la dégradation chimique du mirex. Pour cela, l’hématine contenant 

du fer complexé au sein d’un noyau porphyrine a été réduite par du Na2S2O4. Mise en contact avec le 

mirex, une dégradation de celui-ci a conduit à la formation de différents produits tels des mono-, di-, 

tri- et tétrahydromirex (Holmstead, 1976). L’hématine peut aussi réduire la CLD en monohydroCLDs, en 

présence de FZV ou citrate de titane, mais aussi en polychloroindènes et en acides polychloroindène-

carboxyliques en présence de sulfure de sodium (Chevallier et al., 2019). 

1.7.1.3 Dégradation à l’aide de la vitamine B12 

La vitamine B12 a été isolée pour la première fois en 1948 (Figure 1.9) (Rickes et al., 1948). Elle 

intervient comme cofacteur pour trois classes d’enzymes : i) les isomérases AdoCbl-dépendantes, ii) les 

méthyltransférases MeCbl-dépendantes et iii) les déhalogénases réductrices B12-dépendante (Ta-

kahashi-Iñiguez et al., 2012). Elle est composée d’un noyau corrine complexé à un atome de cobalt 

pouvant être fortement nucléophile selon son état d’oxydation variant de +III à +I. Dans ce contexte, la 
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vitamine B12 et ses dérivés ont également été étudiés dans le cadre de stratégies de (bio)remédiation de 

pesticides persistant dans l’environnement. 

En 1978, Schrauzer et collègues se sont intéressés à la dégradation de la CLD et du mirex par la 

vitamine B12. Pour le mirex, en contact avec un réducteur en excès (NaBH4), plusieurs hydromirex ont été 

observés avec perte d’un à six atomes de chlore. Un autre composé chloré résultant de l’ouverture de la 

cage bishomocubane a également été observé après 42 heures. La mise en contact de la vitamine B12 

avec la CLD, en présence de thioglycérol agissant comme un réducteur, a permis d’obtenir différents 

produits de transformation de la CLD. Outre des hydroCLDs, des composés à neuf atomes de carbone 

ont également été détectés. Les auteurs ont postulé une structure de type indène C9Cl8-nHn (n = 3-5) 

(Schrauzer & Katz, 1978). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.9. Représentation de la vitamine B12 sous ses différentes formes (Giedyk et al., 2015) 

Jablonski et collègues (1996) ont réalisé des dégradations de la CLD en présence de vitamine 

B12 et de citrate de titane formant des produits de transformation polaires et apolaires. Leur structure 

n’a cependant pas pu être élucidée. Ranguin et collègues (2017) ont étudié la dégradation de la CLD 

avec de la vitamine B12 réduite par du zinc. Après 20 minutes, 90 % de la CLD s’est dégradée en un 

composé de formule brute C9Cl5H3. Récemment, Chevallier et collègues (2019) ont montré que la CLD 

se dégrade en hydroCLDs, en polychloroindènes et en acides polychloroindènecarboxyliques en 

quelques heures en présence de vitamine B12 et de réducteurs tels que le citrate de titane, le FZV ou le 

Zinc zéro valent (Chevallier et al., 2019). Ces composés seront présentés dans le paragraphe §1.7.3.  

1.7.2 Métabolisation chez les mammifères et l’Homme 

En 1980, Fariss et collègues ont mis en évidence une voie de métabolisation de la CLD chez 

l’Homme. Pour cela, la bile des ouvriers de l’usine d’Hopewell (États-Unis) contaminés a été récupérée 



 

 

42 

 

pour étudier le devenir de la CLD chez l’Homme. Ainsi, il a été démontré que la CLD est dans un premier 

temps réduite en chlordécol (CLDOH, C10Cl10OH2) (Figure 1.10) par l’action de l’enzyme aldo-céto réduc-

tase, capable de réduire également des cétones aromatiques ou aliphatiques en alcools (Fariss et al., 

1980). Ensuite, l’enzyme UDP-glucuronosyl transférase (UGT) présente dans le foie, permettrait de con-

juguer la CLD et le CLDOH en formes glucuronées afin de rendre ces molécules plus polaires et faciliter 

leur élimination. Le CLDOH est présent sous sa forme glucuronée dans la bile tandis que la CLD est 

excrétée en majeure partie sous sa forme libre. Les formes conjuguées peuvent cependant s’hydrolyser 

dans des conditions acides dures ou en présence de β-glucuronidases et/ou β-sulfatases, pour former 

de la CLD ou du CLDOH libres.  

En 1981, Houston et collègues ont étudié la voie de métabolisation de la chlordécone chez 

plusieurs animaux tels que le rat, le cochon d’Inde, la souris, le hamster ou encore la gerbille de Mon-

golie. Cette dernière est la seule espèce étudiée où une concentration significative de CLDOH a été 

retrouvée. Cette étude confirme la présence d’une métabolisation possible de la CLD en CLDOH dans le 

foie. Le CLDOH est ensuite conjugué afin d’être très rapidement excrété dans la bile, puisque non détecté 

dans le sérum et le foie (Houston et al., 1981). En 1983, Soine et collègues ont démontré que la CLD était 

métabolisée de la même manière chez le cochon (Soine et al., 1983). Fourcot et collègues (2020) ont 

réalisé une étude de toxicocinétique de la CLD chez le cochon. Après la contamination, la CLD diffuse 

dans un premier temps dans le corps durant les premières 24 heures puis une étape d’élimination inter-

vient. Le temps de résidence dans le cochon est de 77 jours. En effet, la CLD se lie aux compartiments 

périphériques profonds chez le cochon, riches en lipides et protéines. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.10. Voie de métabolisation de la CLD chez l'Homme proposée par Fariss et al., 1980 

Le devenir de la CLD chez l’animal ruminant, tel la brebis, a récemment été étudié (Saint-Hilaire, 

Bertin, et al., 2018). L’excrétion de la CLD et de ses possibles formes conjuguées par les urines et les 

fèces a, entre autres, été investiguée. Les formes conjuguées ont ainsi été indirectement détectées, via 
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une étape de déconjugaison enzymatique permettant de les convertir en CLD et CLDOH libres. Selon les 

auteurs, les formes conjuguées étaient principalement excrétées dans les urines alors que le CLDOH 

l’était seulement dans les fèces. La CLD, quant à elle, a été détectée dans les deux matrices, tout en étant 

majoritaire dans les fèces. Aucune étude de toxicité n’a été réalisée sur ces formes conjuguées qui, via 

les urines, peuvent se retrouver dans l’environnement et potentiellement contaminer d’autres orga-

nismes (Saint-Hilaire, Bertin, et al., 2018). Chez la brebis, la CLD se lie préférentiellement au foie puis 

dans les tissus gras et enfin dans les muscles. Le temps de demi-vie de la CLD dans le sang est estimé 

entre 21 et 24 jours chez la brebis (Fourcot et al., 2021; Saint-Hilaire et al., 2020) et 20 jours chez la 

chèvre (Fournier et al., 2017). Ainsi, au bout de 127 jours, en supposant une cinétique d’ordre 1, on 

estime que 97 % de la CLD a été éliminée (Fourcot et al., 2021). Très récemment, Saint-Hilaire et col-

lègues (2021) ont proposé un modèle toxicocinétique de l’élimination de la CLD chez la brebis. La CLD 

ainsi que les formes conjuguées du CLDOH (CLDOH-C), provenant de la métabolisation de la CLD dans 

la brebis, ont pu être détectées dans le sang. Le CLDOH provenant de la métabolisation de la CLD a un 

temps de demi-vie très court de 1.6 jours dans le sang et est rapidement transformé en CLDOH-conju-

gué (Saint-Hilaire et al., 2021).  

1.7.3 Transformations microbiologiques  

Dès 1980, des travaux de recherches ont été menés pour dégrader microbiologiquement la CLD 

(Orndorff & Colwell, 1980). La souche KO3 de Pseudomonas aeruginosa a été isolée des boues de la 

station de traitement des déchets de Hopewell (États-Unis). En aérobiose, la CLD a été faiblement dé-

gradée avec la formation de la 8-monohydroCLD et de la 2,8-dihydroCLD. Une culture mixte provenant 

d’eau de lagune a permis de transformer partiellement la CLD en 8-monohydroCLD, 2,8-dihydroCLD et 

peut-être aussi en CLDOH. George et Claxton (1988) ont également étudié la bactérie Pseudomonas 

aeruginosa avec la CLD comme seule source de carbone. La CLD a été dégradée en 14 jours pour former 

les mêmes monohydroCLD et dihydroCLD. En 1996, une archée, Methanosarcina themophila, en condi-

tions réductrices a permis la dégradation de 85 % de la CLD en 10 jours conduisant à des composés 

polaires et apolaires non identifiés (Jablonski et al., 1996). 

En 2013, Fernandez-Bayo et collègues ont étudié en laboratoire le devenir de la CLD dans des 

sols antillais. Ils ont utilisé pour cela de la CLD marquée de manière uniforme à l’isotope radioactif 14C. 

Aucun produit de transformation n’a pu être observé au cours de leurs expériences. Il faut cependant 

rappeler, qu’à cette époque, comme pour les études antérieures, seuls trois produits de transformation 

(PTs) de la CLD étaient connus : la 8-monohydroCLD, la 2,8-dihydroCLD et le CLDOH. Une faible pro-

duction de 14CO2 a bien été mesurée au cours du temps en atteignant quasiment un palier vers 200 

jours. La quantité totale de radioactivité libérée représentait entre 3 et 5 % de la radioactivité totale de 
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la CLD initialement introduite. Ces résultats laissent donc entrevoir une possible mais faible bio-minéra-

lisation de la CLD dans ces conditions (Fernández-Bayo et al., 2013). 

Récemment, des travaux de recherche ont confirmé la possibilité de biodégradation en anaéro-

biose de la CLD. Trois bactéries des genres Citrobacter (Citrobacter sp.92 et Citrobacter sp.86) et Desul-

fovibrio (Desulfovibrio sp.86) ont pu être isolées et se sont révélées efficaces pour dégrader la CLD, avec 

la formation des mêmes PTs : la 10-monohydroCLD (A1 : C10Cl9H3O2), des penta- et tétrachloroindènes 

(B1 : C9Cl5H3, B2 et B3/B4 : C9Cl4H4), ainsi que des acides tétra- et trichloroindènecarboxyliques (Chaus-

sonnerie et al., 2016; Chevallier et al., 2019). Dans des conditions particulières (fiole scellée et change-

ment des conditions du milieu), Desulfovibrio sp.86 peut également conduire à la conversion de la CLD 

en chlordecthiol (F1 : C10Cl10SH2), l’analogue soufré du chlordécol (Figure 1.11) (Della-Negra et al., 2020). 

Dans un consortium microbien enrichi à partir de boue de station d’épuration, la CLD ainsi que deux PTs 

obtenus par le procédé ISCR, la 10-monohydroCLD et une trihydroCLD ont été incubées dans des con-

ditions anoxiques (Hellal et al., 2021). La transformation de ces trois molécules en leur analogues chlor-

decthiol, monohydrochlordecthiol et trihydrochlordecthiol a été observée avec la formation supplémen-

taire selon les conditions de dérivés S-méthylés.  

Outre les composés de la famille A, B et C, des essais de dégradation de la CLD dans des micro-

cosmes de sols naturellement contaminés, en présence d’eau et de vitamine B12 ajoutée, ont montré 

l’apparition d’autres PTs tels que les polychloroindènecarboxylates de méthyle (famille D) et les poly-

chloroindènecarboxylates d’éthyle (famille E) (Chevallier et al., 2019). En conditions microbiologiques, le 

mécanisme d’ouverture de la cage bishomocubane de la CLD nécessite la présence de corrinoïdes con-

tenant du cobalt, produit par les bactéries (Barbance et al., 2020). La capacité de bactéries à induire la 

dégradation de la CLD a été confirmée par une autre équipe de recherche qui a détecté des PTs des 

familles A, B et C dans des expériences de dégradation de la CLD avec des microcosmes de sols de 

Guadeloupe (Lomheim et al., 2020), allant jusqu’à découvrir un acide indènecarboxylique totalement 

déchloré au bout de plusieurs mois/années d’incubation (Lomheim et al., 2021). Un schéma récapitulatif 

des différentes voies de dégradation et de transformation de la CLD est présenté à la Figure 1.11.  



 

 

45 

 

 

Figure 1.11. Schéma récapitulatif du devenir de la CLD par (bio)dégradation et de la biotransformation 

avec l’obtention de plusieurs produits de transformation en fonction des conditions utilisées. Une cou-

leur a été assignée pour chaque famille de PTs.  

 Méthodes analytiques pour le dosage d’organochlorés 

Les produits de transformation de la CLD ont des propriétés physico-chimiques différentes de la 

CLD pouvant entraîner des comportements différents lors des étapes d’extraction et d’analyse. Par ana-

logie de structure, ces composés peuvent avoir des comportements proches d’autres composés orga-

nochlorés. Par exemple, les composés de structure polychloroindène (famille B) sont proches des hexa-

chlorobenzènes, polychlorobiphényles et des hexachlorocyclohexanes, et les acides polychloroindène-

carboxyliques (famille C), proches de l’acide 2,4,5-trichlorophénoxyacétique. La recherche bibliogra-

phique s’est donc étendue sur les différentes méthodes d’extraction et d’analyse des composés orga-

nochlorés. 
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2.1 Généralités sur les organochlorés 

Les composés organochlorés (OCs) sont des molécules organiques synthétisées par l’Homme 

comportant au moins un atome chlore. Les OCs regroupent un grand nombre de composés, parmi les-

quels les solvants chlorés (chlorure de méthyle, perchloroéthylène), les polychlorobiphényles (PCBs), dé-

crits pour la première fois en 1881 (Schmidt & Schultz, 1881), les dioxines, les pesticides organochlorés 

(OCPs), les paraffines chlorées ou plus récemment certains néonicotinoïdes. Parmi les OCPs, nous pou-

vons distinguer la famille du dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT) et analogues, l’hexachlorobenzène 

(HCB) et autres polychlorobenzènes, les hexachlorocyclohexanes (HCHs) et analogues, ainsi que les 

OCPs issus de l’hexachlorocyclopentadiène (aldrine, dieldrine, chlordécone et mirex notamment) (Ta-

bleau 1.1) (Chopra et al., 2011). 

Leur utilisation s’est intensifiée dès les années 1940 avec notamment l’utilisation du DDT lors de 

la Seconde Guerre mondiale pour lutter contre des épidémies en s’attaquant aux insectes vecteurs et, 

par la suite, dans l’agriculture (Bonnefoy, 2012). Afin d’être toujours plus efficace face à des nuisibles de 

plus en plus résistants, leur utilisation n’a cessé de croître avec l’augmentation des doses appliquées et 

la synthèse de nouvelles molécules (Nauen, 2007). Certains pesticides ne sont pas spécifiques à un nui-

sible et peuvent avoir des effets néfastes sur des cibles collatérales (Chopra et al., 2011). De nombreuses 

études sur les pesticides organochlorés ont montré leur grande persistance dans l’environnement et 

dans les organismes, voire leur bioamplification dans la chaîne alimentaire (Howard, 1991). L’âge d’or 

des OCPs s’est arrêté dans les années 1970 après l’interdiction de l’utilisation du DDT en premier, puis 

de plusieurs autres OCPs (Bonnefoy, 2012; Chopra et al., 2011). La plupart sont aujourd’hui inscrits sur 

la liste des Polluants Organiques Persistants (POP) définie par la convention de Stockholm comme 

l’hexachlorobenzène (HCB), le lindane, le mirex ou la chlordécone (UNEP, 2009). Cette convention a pour 

but d’encadrer l’utilisation des polluants organiques persistants afin de protéger les populations et l’en-

vironnement. Bien que leur utilisation soit interdite depuis des décennies pour certains, leur détection 

dans l’environnement est encore possible.  

Des nouvelles générations de pesticides ont été développées depuis, comme les organophos-

phorés qui ont remplacé les OCPs ou encore les néonicotinoïdes plus récemment. Ainsi, de nombreuses 

recherches sont toujours en cours aujourd’hui afin de développer des techniques d’analyse toujours plus 

performantes pour ces composés organochlorés dans des matrices environnementales mais aussi bio-

logiques, d’origine animale par exemple, afin de surveiller leur devenir dans l’environnement et l’expo-

sition éventuelle des populations.  
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Tableau 1.1. Illustration de différentes familles de composés organochlorés 

Familles Exemples de molécules 
 

Polychlorobiphényle 

 

 

DDT et analogues 

 

O
C

P
s 

Hexachlorocyclohexane et 

analogues 

 

Hexachlorobenzène et ana-

logues 

 
 

Dérivés de l’hexachlorocyclo-

pentadiène 

  

Heptachlore Mirex 

Néonicotinoïde et                

pyréthinoïde 

 

 

 

Thiaméthoxame 

Dioxines 

 
 

Paraffines chlorées 
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2.2 Méthodes d’extraction pour les organochlorés 

 Les composés organochlorés sont des molécules généralement peu polaires en raison, entre 

autres, de la présence de plusieurs atomes de chlore. Au cours des années et des évolutions, des mé-

thodes analytiques adaptées pour cette classe de composés ont été développées. En fonction de la 

matrice étudiée, solide ou liquide, différentes méthodes d’extraction suivies par des méthodes d’analyse 

de plus en plus sensibles et sélectives sont apparues.  

2.2.1 Méthodes d’extraction des matrices solides 

2.2.1.1 Extraction solide-liquide simple 

L’extraction solide-liquide a pour but d’extraire ou de dissoudre des composés contenus dans 

une matrice solide en l’immergeant dans un liquide (Leybros & Frémeaux, 1990). Plusieurs étapes entrent 

en jeu : i) le solvant est transféré à la surface de la matrice, ii) le solvant pénètre dans les pores de la 

matrice, iii) le composé est dissous dans le solvant et iv) le composé est transporté, via le solvant, hors 

de la matrice (Chanioti et al., 2014). Afin d’améliorer les rendements d’extraction, plusieurs extractions 

successives peuvent être réalisées. Le solvant d’extraction joue un rôle important pour les rendements 

d’extraction. En effet, le composé étudié doit avoir une meilleure affinité pour le solvant que pour la 

matrice sur laquelle il est adsorbé.  

Dans le sol, plusieurs solvants présentent de bons rendements d’extraction comme l’ACN pour 

le HCH, le DDT et l’heptachlore à contrario de l’acétone qui extrait en parallèle une part non négligeable 

d’interférents matriciels (Balinova & Balinov, 1991). Pour le chlordane, les mélanges de solvant 

hexane/acétone ou hexane/propan-2-ol (50:50) permettent d’avoir de bons rendements d’extraction 

tout en limitant l’extraction de résidus matriciels contrairement au méthanol ou à l’éthanol (Saha, 1971). 

L’extraction solide-liquide simple peut être réalisée par macération de la matrice dans le solvant, par 

agitation mécanique (Balinova & Balinov, 1991) ou par homogénéisation (Saha, 1971). Cette méthode 

d’extraction a été utilisée récemment pour extraire plusieurs OCPs, entre autres le lindane, le HCB, l’al-

drine, la dieldrine et le mirex contenus dans des boues d’épuration et des sols avec de l’ACN. Suivie 

d’une simple analyse GC-MS, de bonne performances analytiques ont été obtenues, avec des rende-

ments d’extraction compris entre 70 et 116 % et des limites de quantification entre 1 et 40 µg.kg-1 pour 

les deux matrices (Mesquita et al., 2018).  

Afin d’améliorer cette méthode d’extraction, de nouvelles méthodes d’extraction solide-liquide 

ont été développées au cours des dernières décennies comme l’extraction Soxhlet, l’extraction par li-

quide pressurisé (ASE), l’extraction assistée par micro-ondes ou encore l’extraction par fluide supercri-

tique. 
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2.2.2 Extraction Soxhlet 

Durant plus d’un siècle, l’extraction Soxhlet a été la méthode d’extraction la plus utilisée. Décrite 

pour la première fois en 1879 par Franz von Soxhlet, l’extraction se déroule dans une verrerie spéciale-

ment conçue appelée l’extracteur de Soxhlet (Figure 1.12) (Soxhlet, 1879). L’échantillon solide est placé 

dans un corps en verre au-dessus d’un ballon contenant le solvant. Le solvant est chauffé et les vapeurs 

vont se condenser dans le réfrigérant. La matrice est continuellement alimentée en solvant « frais » au 

fur et à mesure de sa distillation. Le solvant contenant les composés va remplir le siphon qui renvoie le 

solvant dans le ballon au fur et à mesure de son remplissage (Luque de Castro & García Ayuso, 2000). 

Plusieurs cycles successifs peuvent être réalisés, entraînant un épuisement de la matrice des composés 

extractibles. La méthode Soxhlet présente un faible coût de mise en œuvre rendant la méthode très 

prisée. Cependant, la méthode est très chronophage (plusieurs heures d’extraction) et de possibles dé-

gradations des composés thermolabiles peuvent intervenir (López-Bascón & Luque de Castro, 2020). 

Figure 1.12. Schéma de l'extracteur Soxhlet (López-Bascón & Luque de Castro, 2020) 

Cette méthode d’extraction a été très utilisée jusqu’au début des années 2000. Le mélange 

hexane/acétone est le mélange le plus couramment utilisé lors de l’extraction des composés organo-

chlorés par Soxhlet pour l’analyse de HCH, de DDT et dérivés de l’hexachlorocyclopentadiène (Barriada-

Pereira et al., 2003; Tan & Vijayaletchumy, 1994) et de PCB (Sporring et al., 2005). En effet, ce mélange 

de solvants a montré de bons rendements d’extraction et son évaporation lors de l’étape de concentra-

tion est rapide. D’autres mélanges de solvant sont utilisés comme l’hexane/dichlorométhane pour l’ana-

lyse du DDT, de dérivés de l’hexachlorocyclopentadiène ou du HCH (Helaleh et al., 2005). Récemment, 

l’extraction Soxhlet a été utilisée pour extraire 14 OCPs dont les HCHs et les DDTs avec du dichloromé-

thane pur et analysés en GC-ECD permettant d’obtenir des limites de détection (LODs) inférieures à 13 

ng.kg-1 (Kafaei et al., 2020).   
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Cependant, cette méthode peut difficilement être appliquée sur un grand nombre d’échantillons 

en parallèle, à cause des temps très longs d’extraction, même si de nouvelles générations d’appareils 

permettant l’extraction automatique et simultanée de plusieurs échantillons sont apparues. 

2.2.2.1 Extraction par liquide pressurisé 

L’extraction par liquide pressurisé (PLE de l’anglais pressurized liquid extraction ou aussi couram-

ment appelé accelerated solvent extraction (ASE)) a été décrite pour la première fois en 1995 (Richter et 

al., 1996). Utilisée pour extraire des matrices solides ou semi-solides, cette technique permet d’utiliser 

une température au-delà de la température d’ébullition d’un solvant, qui, combinée à une surpression, 

permet de le garder à l’état liquide (Giergielewicz-Możajska et al., 2001). L’augmentation de la tempé-

rature présente de nombreux avantages. La solubilité des analytes vis-à-vis du solvant est augmentée 

tout comme la vitesse de diffusion et la vitesse de transfert de masse (Richter et al., 1996). Ces conditions 

entraînent des changements dans les interactions fortes présentes entre la matrice et les composés, 

notamment des liaisons de type Van der Waals ou Hydrogène (Suchan et al., 2004), se traduisant par 

une diminution de la viscosité du solvant. Cela améliore sa pénétration à la surface de la matrice et 

permet une meilleure récupération des analytes (Vazquez-Roig & Picó, 2015). Enfin, augmenter la pres-

sion dans la cellule d’extraction permet aussi de « pousser » le solvant à l’intérieur des pores, améliorant 

l’extraction des composés (Giergielewicz-Mozajska et al., 2001). Le schéma de l’ASE est présenté sur la 

Figure 1.13. 

 

 

 

Figure 1.13. Schéma de l'extraction ASE (Richter et al., 1996) 

Dans un premiers temps, l’échantillon doit être lyophilisé avant l’extraction afin que la pénétra-

tion du solvant à l’intérieur des pores soit optimale (Vazquez-Roig & Picó, 2015). L’ajout d’un agent 

dispersant comme la Terre de diatomée ou du sulfate de sodium est effectué dans la cellule d’extraction 

pour sécher davantage l’échantillon et améliorer les rendements d’extraction (Andreu & Picó, 2019; Rou-

vière et al., 2012). Deux modes d’extraction existent : le mode de préchauffage ou le mode de pré-

remplissage. Pour le premier, la cellule est préchauffée à la température désirée. Le solvant est ensuite 
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chargé dans la cellule et l’extraction des composés s’opère. Une étape de purge permet un renouvelle-

ment du solvant en récupérant l’extrait afin de réaliser plusieurs cycles d’extraction et d’épuiser la ma-

trice en composés extractibles. Pour la méthode de pré-remplissage, le solvant est injecté avant le pré-

chauffage (Richter et al., 1996).  

En plus d’être automatisable, l’ASE présente l’avantage d’avoir des temps d’extraction plus 

faibles que pour l’extraction classique Soxhlet tout en ayant les mêmes rendements d’extraction (Suchan 

et al., 2004). De plus, cette méthode utilise peu de solvant en comparaison de la méthode Soxhlet 

(Giergielewicz-Mozajska et al., 2001). Cependant, plusieurs inconvénients sont à noter. Le principe de la 

méthode ASE permet d’extraire et de solubiliser les composés, mais également certains interférents ma-

triciels, rendant la méthode peu spécifique. Une étape de purification est souvent nécessaire, surtout 

lors de l’extraction de matrices complexes telles que les sols et les sédiments (Giergielewicz-Mozajska 

et al., 2001). L’échantillon devant être séché ou lyophilisé, cela ajoute une étape chronophage qui peut 

être incompatible avec certains composés semi-volatils. Enfin, en comparaison avec des méthodes d’ex-

traction plus classiques, l’ASE est une méthode relativement onéreuse car elle nécessite l’achat d’un 

équipement coûteux. 

 Une méthode officielle a été développée pour l’analyse des OCPs (HCB, DDT, dérivés de l’hexa-

chlorocyclopentadiène) et des PCBs dans les sols, les sédiments, la boue et l’argile (EPA, 2007a). La mé-

thode utilise un mélange hexane/acétone (1:1), avec une température de 100 °C et une pression de 1500 

psi. Ce mélange de solvants est le plus largement utilisé en ASE (Kumar et al., 2011; Moreno et al., 2007) 

mais d’autres mélanges de solvants peuvent être employés comme le système DCM/hexane (Duodu et 

al., 2016; Leyva-Morales et al., 2015; Lu & Liu, 2016). Moreno et collègues (2007) préconisent une tem-

pérature de 50 °C afin de limiter l’extraction d’interférents matriciels ainsi que la dégradation de pesti-

cides thermolabiles comme le HCH et le DDT. Dans le cadre du développement d’une méthode d’analyse 

non-ciblée dans des boues d’épuration, une méthode d’extraction ASE de 99 molécules de polarités 

variées contenant, entre-autres, des HCBs et des PCBs a été développée (Veenaas & Haglund, 2017). 

Une étude sur le solvant d’extraction composé d’hexane avec plusieurs pourcentages de DCM a montré 

un compromis entre une bonne extraction des composés et une extraction limitée d’interférents matri-

ciels avec un mélange hexane/DCM (80:20).  

   Bien que l’ASE présente des avantages évidents en termes d’efficacité d’extraction, cette mé-

thode est coûteuse, surtout si on veut l’accessoiriser pour automatiser les différentes étapes et ainsi 

augmenter le débit d’échantillons extraits et évaporés. Dans ce contexte, des méthodes plus accessibles 

ont donc été développées. 
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2.2.2.2 Extraction QuEChERS 

L’extraction QuEChERS de l’anglais Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged and Safe (Rapide, Facile, 

Peu cher, Efficace, Robuste et Sécuritaire) est une technique d’extraction développée dans les années 

2000 (Anastassiades et al., 2003). L’extraction QuEChERS a été développée dans le but d’avoir une mé-

thode simple et accessible qui inclut une étape de purification, tout en réduisant la consommation ex-

cessive de solvant. Développée dans un premier temps pour l’analyse de polluants organiques dans la 

nourriture, la méthode QuEChERS a ensuite été adaptée à l’analyse de matrices environnementales en 

modifiant la nature des sels et de la phase solide dispersive (d-SPE), utilisée pendant l’étape de purifica-

tion, en fonction des analytes et des matrices analysés (González-Curbelo et al., 2015). L’extraction QuE-

ChERS se déroule souvent en deux étapes. Dans un premier temps, l’échantillon est extrait avec de l’ACN. 

L’ajout de sels permet d’augmenter la force ionique pour avoir une séparation de phases entre l’eau 

contenue dans la matrice et l’ACN. Après centrifugation, l’extrait peut être, dans un deuxième temps, 

purifié sur une phase solide dispersive (d-SPE) (Figure 1.14). Cette méthode se veut universelle par l’uti-

lisation d’ACN qui permet d’extraire une large gamme de polluants sans pour autant extraire trop d’in-

terférents matriciels (Perestrelo et al., 2019).  

 

Figure 1.14. Schéma de l'extraction QuEChERS et de l’étape de purification par d-SPE (Casado et al., 

2022). 

L’extraction de sols ou de sédiments avec la méthode QuEChERS nécessite l’adaptation de 

quelques paramètres comme l’hydratation de l’échantillon, la quantité d’échantillon à extraire, le solvant 

d’extraction ou encore les sels utilisés (Vera et al., 2013). Selon l’étude de Correia-Sá et collègues (2013), 

l’hydratation des sols avant leur extraction est nécessaire afin que le solvant puisse pénétrer dans les 

pores et ainsi augmenter les rendements d’extraction : 77 à 130 % avec hydratation contre 20 à 46 % 
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sans (Correia-Sá et al., 2012). Bien que l’ACN soit le solvant conventionnellement utilisé par la méthode 

QuEChERS (Correia-Sá et al., 2012; Rashid et al., 2010), il est possible d’utiliser d’autres solvants notam-

ment pour l’extraction des OCPs dans le sol. Ainsi, Rouvière et collègues (2012) ont montré que le DCM 

avait de meilleurs rendements d’extractions pour les composés chlorobenzènes et hydrocarbonés chlo-

rés tandis que les HCHs étaient mieux extraits avec de l’ACN. De plus, le DCM permet d’extraire moins 

de résidus matriciels. D’autres mélanges de solvants peuvent également être utilisés comme l’acétate 

d’éthyle/hexane (50:50) ou acétate d’éthyle/toluène (75:25) pour extraire des OCPs et PCBs dans les 

sédiments (Miossec et al., 2018). Dans le cas d’échantillons environnementaux, l’étape de purification 

par d-SPE n’est pas souvent réalisée, mais peut être remplacée par d’autres méthodes comme la LLE 

(Rashid et al., 2010).   

2.2.2.3 Extraction assistée par micro-ondes 

L’extraction assistée par micro-ondes (MAE) est une technique d’extraction de matrices solides 

décrite pour la première fois en 1986 (Ganzler et al., 1986). Aujourd’hui encore, la MAE montre un grand 

intérêt pour l’extraction de matrices environnementales. Son principe utilise les radiations à des fré-

quences incluses dans la gamme des micro-ondes (300 à 300 000 MHz) généralement entre 0.9 et 2.45 

GHz pour l’usage médical, industriel ou scientifique (Wang et al., 2016). Des phénomènes de rotations 

dipolaires et de conduction ionique dans le solvant et/ou la matrice se produisent dans la cellule d’ex-

traction entraînant une conversion de l’énergie électromagnétique en chaleur (Destandau et al., 2013). 

Contrairement aux techniques plus conventionnelles, la MAE a pour caractéristique d’avoir un transfert 

de masse et de chaleur dans la même direction accélérant l’extraction des composés (Chemat & Cra-

votto, 2012). En général, le choix du solvant en MAE se fait suivant deux critères : i) une constante dié-

lectrique élevée afin que le solvant pénètre mieux dans la matrice et qu’il absorbe l’énergie des micro-

ondes et ii) un facteur de perte élevé, lié à la fois à la constante diélectrique du solvant et à sa capacité 

à présenter un retard de phase significatif par rapport à celle de l’onde électromagnétique incidente, 

permettant la meilleure conversion énergie micro-onde – chaleur (Chemat & Cravotto, 2012). Il est aussi 

possible d’utiliser des solvants transparents aux micro-ondes si la matrice possède un facteur de perte 

élevé lui permettant d’absorber elle-même les micro-ondes et de s’échauffer (Anizon et al., 2003). Plu-

sieurs autres paramètres doivent être optimisés comme la température, la pression ainsi que la puissance 

du four à micro-ondes. La MAE est une méthode d’extraction rapide, peu coûteuse en solvant, et facile-

ment automatisable (Wang et al., 2016). Cependant, les appareils commerciaux pour l’extraction MAE 

sont très onéreux. De plus, la MAE n’est pas une méthode universelle, notamment pour les composés 

apolaires et l’utilisation de solvant apolaires (Destandau et al., 2013).  
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De nombreuses études ont été réalisées sur des OCPs contenus dans des matrices environne-

mentales. L’utilisation d’un solvant apolaire comme l’hexane permet une bonne solubilité des OCPs tout 

en limitant l’extraction des composés matriciels (Molins et al., 1997). Cependant, transparent aux micro-

ondes, il est souvent mélangé à un autre solvant. Le mélange hexane/acétone est aussi très utilisé pour 

la MAE (Barriada-Pereira et al., 2003; Concha-Graña et al., 2010; Wang et al., 2007). Pour les sédiments, 

l’utilisation d’un système hexane/tétrahydrofurane pour l’extraction des HCHs, DDT et des dérivés de 

l’hexachlorocyclopentadiène, donnent des rendements d’extraction meilleurs (73-119 %) que les sys-

tèmes hexane/acétone, hexane/méthanol, hexane/acétate d’éthyle ou encore tétrahydrofurane pur 

(Merdassa et al., 2015).  

Le temps d’extraction en MAE est relativement faible, généralement de 10 minutes (Concha-

Graña et al., 2003; Sporring et al., 2005), voire 20 minutes (Saim et al., 1997; Wang et al., 2007). La puis-

sance du four utilisée est comprise généralement entre 800 W (Barriada-Pereira et al., 2003; Concha-

Graña et al., 2010; Merdassa et al., 2015) et 1200 W (Sporring et al., 2005; Wang et al., 2007). Les tempé-

ratures utilisées pour l’analyse des OCPs varient souvent entre 50 et 145 °C (Barriada-Pereira et al., 2003).  

2.2.2.4 Extraction par fluide supercritique 

Un corps pur peut se trouver dans un des trois états suivants : l’état liquide, l’état solide ou l’état 

gazeux. Hannay et Hogarth (1979) ont réalisé une étude sur le dioxyde de carbone (CO2) en le chauffant 

au-delà de sa température critique et en l’exposant au-delà de sa pression critique. Le CO2 ne se trouvait 

ainsi ni dans un état liquide ni dans un état gazeux mais entre les deux formes. Appelé fluide supercri-

tique, cette forme se caractérise par des conditions de température et de pression supérieures au point 

critique du composé, modifiant ses propriétés physico-chimiques caractéristiques d’un des trois états 

fondamentaux, liquide, solide ou gazeux (Figure 1.15). Par exemple, la viscosité du solvant est abaissée 

tandis que son coefficient de diffusion est plus élevé, ce qui permet de meilleurs rendements d’extraction 

(Camel, 2001). L’extraction par fluide supercritique (SFE) s’est réellement développée dans les années 

1980 avec l’apparition d’appareils commerciaux (Sapkale et al., 2010). Le CO2 est le fluide supercritique 

le plus utilisé. En effet, il est non toxique, présent à l’état naturel et son point critique se situe à des 

températures et pressions facilement atteignables (Perrut, 1999). Le CO2 est utilisé pour extraire des 

composés plutôt apolaires. L’ajout d’un solvant appelé « modifiant », comme le méthanol, l’acétone ou 

l’éthanol par exemple, est nécessaire pour l’extraction de composés plus polaires (Camel, 2001).  
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Figure 1.15. Diagramme de phase pression-température du CO2 (Bouchet Bert-Manoz, 2014). 

La SFE offre de nombreux avantages : rapidité, simplicité, bonne sélectivité pour le composé, 

bons rendements d’extraction et faible consommation de solvant (Gonçalves et al., 2006). Cependant, 

de nombreux paramètres sont à optimiser ce qui rend le développement analytique fastidieux (Sapkale 

et al., 2010). Van der Velde et collègues (1992) ont décrit une méthode d’extraction d’OCPs et de PCBs 

dans les sols. Une extraction de 30 minutes à 50 °C et 20 MPa dans du CO2 pur permet d’obtenir des 

rendements de 88 à 101 % dans le sol et le sable avec une collecte des fractions dans l’isooctane. Les 

OCs apolaires, comme les PCBs, le DDT ou le HCB, s’adsorbent préférentiellement sur des sols à haute 

teneur en carbone organique et présentent souvent de faibles rendements d’extraction (Van der Velde 

et al., 1992). En 2007, une méthode officielle d’extraction des PCBs dans les sols a été développée par 

l’agence de protection de l’environnement américaine (EPA, 2007b). Pour cela, l’échantillon est extrait 

pendant 50 minutes à 80 °C sous 305 bars par du CO2. L’extrait est collecté dans l’hexane. L’EPA recom-

mande l’utilisation de pressions légèrement plus faibles pour les OCPs. Lopez-Avila et collègues (1990) 

ont décrit une méthode d’extraction d’OCPs dans les sols et le sable. Pour les sols, 17 OCPs ont été 

extraits avec du CO2 pur à 50 °C et 150 atm pendant 10 minutes, puis à 60 °C et à 200 atm pendant 10 

minutes et enfin 10 minutes à 70 °C et 250 atm. Le même protocole d’extraction avec 10 % de méthanol 

ajouté au CO2 a été réalisé pour extraire 41 OCPs dans le sable. Dans le sol, des rendements d’extraction 

compris entre 50 à 104 % ont été obtenus tandis que dans le sable, les rendements d’extraction sont 

compris entre 79 et 120 % à l’exception du 1,2-dibromo-3-chloropropane (DBCP) (35 %), du chloroben-

zilate (28 %) et de l’hexachlorocyclopentadiène (26 %). Pour les OCPs, la température et la pression sont 

les deux paramètres qui affectent le plus l’extraction. Gonçalves et collègues (2006) ont optimisé les 

conditions d’extraction des OCPs dans les sols : 120 °C à 50 MPa en présence de CO2 modifié à 8 % de 

méthanol pendant 15 minutes.  
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2.2.2.5 Extraction assistée par ultrasons 

Les ultrasons sont des ondes mécaniques qui se répandent à travers des milieux élastiques uti-

lisant des fréquences comprises entre 20 kHz et 10 MHz (Rostagno & Prado, 2013). Les paramètres 

principaux pour caractériser les ultrasons sont la puissance, la fréquence et la longueur d’onde. L’extrac-

tion assistée par ultrasons (UAE) consiste à envoyer une onde sonore vers le milieu liquide engendrant 

des ondes longitudinales. Celles-ci vont créer des points de compression et de raréfaction sur les molé-

cules du milieu créant des bulles et des cavités (Picó, 2013). Ces bulles vont changer de taille durant les 

phénomènes de compression et de raréfaction jusqu’à un point critique où elles vont éclater et libérer 

beaucoup d’énergie (Figure 1.16) (Rutkowska et al., 2017). Cela engendre des ondes de choc aux abords 

de la matrice créant des phénomènes d’érosion de de fragmentation de la matrice (Chemat et al., 2017). 

Ainsi, le transfert de masse et la surface de contact sont augmentés, permettant au solvant d’entrer plus 

facilement dans la matrice dont les tailles de particules sont réduites, améliorant par conséquent l’ex-

traction des composés. Les avantages de l’UAE sont sa rapidité, sa reproductibilité, sa consommation 

réduite en solvant et sa mise en place facile (Chemat et al., 2017).  

 

 

Figure 1.16. Phénomènes de compression et de raréfaction observés lors d'une extraction assistée par 

ultrasons (Rutkowska et al., 2017). 

Vagi et collègues (2007) ont développé une méthode d’extraction d’OCPs dans les sédiments 

marins par UAE. Les OCPs étudiés (HCH, DDT et dérivés de l’hexachlorocyclopentadiène) sont apolaires 

ou moyennement polaires. Dans cette étude, le DCM a montré des meilleurs rendements d’extraction 

que le méthanol ou l’hexane. L’acétone et l’acétate d’éthyle permettent d’avoir des rendements simi-
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laires au DCM mais l’extraction parallèle d’interférents matriciels est plus importante avec ces deux sol-

vants. Une durée d’extraction de 20 minutes a permis d’obtenir des rendements d’extraction compris 

entre 80 et 109 %. Tor et collègues (2006) ont mis au point une méthode d’extraction des OCPs dans les 

sols. Le mélange acétone/éther de pétrole permet d’avoir les meilleurs rendements d’extraction suivis 

de l’acétone, de l’acétate d’éthyle et de l’hexane. Les quatre extractions successives de 20 minutes cha-

cune ont permis d’obtenir des rendements d’extraction compris entre 79 et 91 %. Plus récemment, Tian 

et collègues (2019) ont développé une méthode d’extraction de 13 OCPs et 7 PCBs dans les sédiments. 

Cinq grammes de sédiments sont extraits dans un système hexane/DCM (1:1), 2 fois successivement, 

pendant 20 minutes à température ambiante après une mise en contact de 15 minutes. Une analyse en 

GC-ECD a permis d’obtenir des LOQs comprises entre 0.5 et 5 µg.kg-1. 

2.2.2.6 Comparaisons des méthodes d’extraction 

Les différentes techniques d’extraction ont été développées dans le but d’outrepasser les incon-

vénients des autres méthodes. La réduction du temps d’extraction ainsi que l’utilisation d’un plus petit 

volume de solvant, de préférence moins toxique, sont des paramètres très importants dans le dévelop-

pement d’une nouvelle méthode.  

Si on exclut l’extraction QuEChERS, pour la consommation en solvant, la méthode Soxhlet (150 

ml) est la méthode qui consomme le plus de solvant suivie de la MAE (40 à 70 ml), puis de l’ASE (25 ml) 

et de la SFE (12 ml) (Saim et al., 1997). Le temps d’extraction est aussi un critère important. L’extraction 

Soxhlet est une méthode très chronophage avec des temps d’extraction pouvant aller jusqu’à 24 h. Les 

méthodes d’extraction développées par la suite sont plus rapides comme la SFE (1 h), la MAE (20 min) 

et l’ASE (12 min) (Saim et al., 1997). Wang et collègues (2007) ont obtenu des rendements d’extraction 

meilleurs pour l’ASE en comparaison avec la MAE ou la méthode Soxhlet. Cependant, les rendements 

d’extractions de l’ASE et de la MAE restent comparables pour l’analyse des pesticides, PCBs et PAHs dans 

les sols et dans les sédiments (Camel, 2001). La MAE, l’ASE et l’UAE présentent des similarités en terme 

de sensibilité, de sélectivité et de précision mais les rendements d’extractions sont plus importants pour 

la MAE et l’ASE (Picó, 2013).  

La SFE est une méthode très sélective des composés étudiés grâce à l’utilisation du CO2, qui, 

contrairement aux solvant utilisés, n’extrait que très peu d’interférents matriciels simultanément (Camel, 

2001). Ainsi, cette méthode nécessite rarement des étapes de purification supplémentaires contraire-

ment à l’ASE, la MAE ou encore l’UAE. L’extraction QuEChERS ainsi que la SPE représentent des tech-

niques d’extraction peu onéreuses puisqu’il n’y a pas besoin d’appareil coûteux comme pour la SFE, la 

MAE ou l’ASE.  
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2.2.3 Extraction des matrices liquides 

2.2.3.1 Extraction liquide-liquide 

L’extraction liquide-liquide (LLE) est l’une des extractions les plus anciennement et plus couram-

ment utilisées. Les premières synthèses des solvants organiques à la fin du 19ème siècle ont permis l’ap-

parition de cette méthode d’extraction (Abe et al., 2010). Cette technique a connu un vrai essor à partir 

des années 1940 grâce à l’industrialisation notamment dans le domaine du nucléaire et de la pétrochi-

mie. La LLE a pour principe de mettre en contact une solution A contenant le composé à étudier avec 

un solvant organique B non miscibles entre eux dans une ampoule à décanter sous agitation afin que le 

composé soit transféré dans le solvant B. Le choix du solvant est important puisque le coefficient de 

partage du composé doit être en faveur du solvant B. Cette technique a pour avantage d’être une tech-

nique accessible en termes de verrerie et permet d’avoir une étape ultérieure de concentration. Cepen-

dant, la LLE est coûteuse en solvant et en temps lorsque de multiples extractions successives sont né-

cessaires dans le cas où les coefficients de partage ne sont pas favorables.  

 La LLE est parfois utilisée pour extraire des OCPs contenus dans des échantillons d’eau. L’Ame-

rican Public Health Association (APHA), l’American Water Works Association (AWWA) et la Water Envi-

ronment Federation (WEF) ont développé des méthodes standardisées pour l’analyse des OCPs et des 

PCBs dans les eaux (American Public Health Association, 2022). L’eau est extraite avec un mélange éther 

diéthylique/hexane ou un mélange DCM/hexane. L’extraction des OCPs et des PCBs contenus dans l’eau 

de décharge municipale et dans l’eau industrielle a été réalisée avec du DCM et l’extrait est ensuite 

transféré dans de l’hexane. Le Laboratoire départemental d’analyses de la Drôme (LDA26) utilise comme 

méthode de référence la LLE pour l’analyse multirésidus de 476 composés. Le protocole consiste à ex-

traire un litre d'échantillon avec un mélange dichlorométhane/acétate d'éthyle (80/20) à plusieurs pH. 

Une double analyse GC-MS/MS et LC-MS/MS est ensuite réalisée (Rochette et al., 2017). Ize-Iyamu et 

collègues (2007) ont eux aussi extraits les OCPs avec un mélange éther diéthylique/hexane (15:85) mais 

avec deux extractions successives. Kafilzadeh et collègues (2012) ont quant à eux utilisé le mélange 

DCM/hexane avec trois extractions successives. Pandit et collègues (2006) et Jayashree et collègues 

(2007) ont extrait deux fois successivement l’eau de mer et trois fois successivement de l’eau souterraine 

à l’hexane pur respectivement.  

2.2.3.2 Extraction sur phase solide 

Le principe de l’extraction sur phase solide (SPE) a été mis au point dans les années 1950 afin 

d’isoler des composés organiques de l’eau à l’aide de charbon actif (Poole, 2002). Les cartouches SPE 

ont été introduites en 1978 et le développement de sorbant SPE a commencé dès le milieu des années 
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1980. Développée dans un premier temps en complément de l’extraction liquide-liquide comme étape 

de purification, la SPE est devenue une méthode d’extraction à part entière (Poole, 2002). La SPE est 

basée sur la distribution sélective des composés entre le sorbant et la phase liquide contenant les com-

posés (Buszewski & Szultka, 2012). Ses objectifs sont de permettre un échange des composés contenus 

dans des milieux aqueux vers des solvants organiques, ainsi que de concentrer et de purifier l’échantillon 

(Andrade-Eiroa et al., 2016). L’extraction SPE contient plusieurs étapes (Figure 1.17). Dans un premier 

temps, une étape de pré-conditionnement de la cartouche a lieu afin d’activer les sites d’adsorption. La 

cartouche est ensuite lavée avec le même solvant que celui de l’échantillon. L’échantillon est alors per-

colé sur la cartouche. Les interférents peuvent être élués dans un premier temps avec un solvant non 

sélectif pour les composés étudiés afin de les retirer du système. Les composés sont ensuite élués avec 

un ou plusieurs solvants adéquats (Camel, 2001). Elle permet aussi de concentrer l’extrait puisqu’un 

grand volume d’échantillon aqueux peut être chargé sur la cartouche tandis qu’un petit volume de sol-

vant d’élution est utilisé pour récupérer les composés étudiés. Plusieurs types de sorbant sont dispo-

nibles en fonction des composés et de la matrice analysée.  

La SPE a pour avantages d’être une méthode peu chère, peu chronophage, avec une faible con-

sommation de solvant et ne formant pas d’émulsion (Berrueta et al., 1995). L’évolution des systèmes de 

SPE permet aujourd’hui de réaliser des extractions de manière automatisée avec des systèmes SPE reliés 

directement à des machines analytiques (SPE en ligne).  

 

Figure 1.17. Schéma d’une extraction sur phase solide d’après Humbert, 2010.  

Čonka et collègues (2005) ont développé une méthode simple d’analyse des PCBs et OCPs dans 

le sang. Après dénaturation des protéines avec un mélange eau/isopropanol (85:15), le sang est déposé 

sur une cartouche SPE de silice greffée avec des chaînes alcanes à 18 carbones (C18). L’élution des com-

posés organochlorés se fait dans ce cas avec un mélange hexane/DCM (1:1) donnant des rendements 
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d’extractions compris entre 88 et 120 %. Dans l’urine, Columé et collègues (2001) ont développé une 

méthode d’extraction des OCPs et des pyréthrinoïdes. Dans ce cas, la cartouche en phase inverse C18 

présente de meilleurs rendements que la cartouche en phase normale composée de gel de silice. L’acé-

tate d’éthyle est le solvant d’élution qui présente les meilleurs rendements en comparaison avec le mé-

thanol ou l’hexane. Cette méthode permet d’éliminer efficacement les interférents matriciels (Columé et 

al., 2001). Cappiello et collègues (2011) ont étudié les OCPs (DDT et dérivés de l’hexachlorocyclopenta-

diène) et les herbicides auxiniques dans l’eau de rivière. Les composés étudiés sont extraits sur une 

cartouche SPE en carbone graphite, permettant d’extraire des composés acides et très solubles grâce à 

des interactions électrostatiques. Les composés sont élués avec du méthanol, un mélange métha-

nol/DCM puis du DCM. Après purification, des rendements d’extraction compris entre 65 et 135 % pour 

les OCPs ont été obtenus. Afin d’extraire une plus large gamme de composés, d’autres phases station-

naires ont été développées. La cartouche HBL est une cartouche possédant des sites lipophiles et hy-

drophiles qui permet d’extraire aussi bien les composés apolaires que les composés faiblement polaires 

(El-Osmani et al., 2014). Avec cette cartouche, nombre d’OCPs peuvent être élués avec un mélange mé-

thanol/acétate d’éthyle (1:1).  

2.2.3.3 Micro-extraction sur phase solide 

Contrairement aux autres méthodes d’extraction, la méthode de micro-extraction sur phase so-

lide (SPME) est une méthode qui n’utilise pas de solvant. Décrite pour la première fois en 1989 par 

Belardi et Pawliszyn, la méthode d’extraction utilise une fibre en silice recouverte d’un polymère géné-

ralement hydrophobe, support solide pour extraire les analytes (Belardi & Pawliszyn, 1989). Le principe 

de la SPME se base sur la partition du composé entre la matrice et le revêtement de la fibre jusqu’à 

atteindre un état d’équilibre. Durant une extraction, l’échantillon généralement aqueux est placé dans 

un incubateur à une température donnée et sous agitation. Dans un second temps, la fibre est insérée 

dans l’échantillon soit en immersion (la fibre plonge directement dans l’échantillon), soit en espace de 

tête (la fibre se trouve dans la partie gazeuse du flacon d’injection). Après l’extraction, la fibre est direc-

tement insérée dans l’injecteur de l’appareil analytique afin d’être désorbée à haute température (Aulakh 

et al., 2005). La SPME peut aussi être utilisée en LC. Pour cela, la fibre sera désorbée par les phases 

mobiles utilisées pour l’analyse à l’aide d’une valve d’injection (Figure 1.18) (Kataoka et al., 2000). Mé-

thode verte, la SPME est rapide et automatisable. Elle permet de concentrer l’échantillon et de le purifier 

parallèlement. De plus, la fibre peut être réutilisée un certain nombre de fois après nettoyage contraire-

ment aux cartouches SPE. Cependant, la fragilité et l’encrassement des fibres peuvent rendre difficile 

une longue série d’analyses.  
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La SPME a d’abord été mise au point pour extraire des analytes contenus dans l’eau avec une 

fibre de silice recouverte d’un polymère en polydiméthylsiloxane (PDMS) (Belardi & Pawliszyn, 1989). 

Pour les échantillons environnementaux aqueux, la SPME représente une technique de choix. En 1996, 

Magdic et Pawliszyn décrivent une méthode d’extraction de 18 OCPs (HCH, DDT et cyclodiènes) avec 

une fibre en PDMS suivie d’une analyse en GC-MS et en GC-ECD. Les différences d’affinités des compo-

sés avec la fibre engendrent des temps compris entre 15 et 180 minutes pour atteindre l’équilibre. Un 

compromis est trouvé pour un temps d’extraction de 90 minutes. L’ajout de sel (10 % de NaCl) permet 

d’augmenter les rendements d’extraction de 12 OCPs (Magdic & Pawliszyn, 1996). Récemment, Jabali et 

collègues (2019) ont développé une méthode d’extraction SPME-GC-MS/MS de 48 pesticides, dont 9 

OCPs et 15 organophosphorés (OPPs), dans de l’eau. Une extraction de 45 minutes à 60 °C sous agitation 

a permis d’atteindre des rendements d’extraction compris dans un intervalle de 74 à 100 %. L’agitation 

de l’échantillon tout comme l’augmentation de la température d’extraction sont importantes car elles 

permettent d’atteindre plus rapidement l’équilibre (Jabali et al., 2019). Doong et Liao (2001), ont décrit 

une méthode d’extraction SPME en espace de tête pour l’analyse de 18 OCPs dans les sols suivie d’une 

analyse en GC-ECD. Les fibres en PDMS 100 µm et en PDMS/Divinylbenzène (PDMS/DVB) montrent de 

bons rendements d’extraction. La fibre en PDMS/DVB extrait plus favorablement les composés volatils 

pouvant inclure des interférents matriciels non désirés. Avec un temps d’extraction de 60 minutes à 

70 °C, des rendements d’extractions de 68 à 127 % sont atteints avec une déviation de la précision 

n’excédant pas 26 % (Doong & Liao, 2001). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.18. Schéma de l'extraction SPME se déroulant : (A) en espace de tête et (B) en immersion 

directe suivie d’une désorption thermique en GC (C) ou en désorption par solvant en LC (D), d’après 

Kataoka et al., 2000. 
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2.2.4 Les échantillonneurs passifs ou POCIS 

 Les POCIS (polar organic chemical integrative sampler) sont des échantillonneurs passifs déve-

loppés au début des années 2000 et brevetés en 2002 (Petty et al., 2002). Ces échantillonneurs sont 

composés d’un sorbant placé entre deux membranes en polyéthersulfone, elles-mêmes placées entre 

deux anneaux en acier inoxydable (Figure 1.19). Les membranes en polyéthersulfone sont constituées 

de micropores qui permettent de filtrer l’eau environnementale, autorisant sélectivement l’accumulation 

sélective des composés d’intérêt et non des particules solides en suspension, ni des macromolécules et 

des microorganismes de diamètre supérieur à la taille des pores. En effet, au contact de l’eau, un biofilm 

peut se former sur les sorbants POCIS, qui sera par la suite très difficilement retirable du sorbant (Alvarez 

et al., 2007). Le dosage des composés comprendra alors la quantité adsorbée sur le sorbant mais éga-

lement sur le biofilm. L’utilisation de ces membranes permet donc de limiter l'encrassement biologique 

du sorbant. Les anneaux en acier sont utilisés afin d’assurer l'étanchéité du dispositif par compression 

mécanique de la membrane et l’acier est choisi pour son inertie vis-à-vis de l’extraction (Salim & Górecki, 

2019). Plusieurs sorbants ou mélanges de sorbants existent en fonction de la polarité des composés 

étudiés. Le HLB (hydrophilic–lipophilic-balanced copolymer) est couramment utilisé comme sorbant dans 

les dispositif POCIS. Utilisé également comme sorbant pour l’extraction SPE, il permet d’extraire préfé-

rentiellement des composés polaires de faibles poids moléculaires (Dias & Poole, 2002). Le mélange 

triphasé est quant à lui constitué d’Isolute ENV+ (résine de copolymère de polystyrène et de divinylben-

zène) et d’Ambersorb 1500 (résine macro-réticulée de styrène-divinylbenzène riche en soufre pyrolysé) 

légèrement dispersé sur des billes S-X3 (copolymère de styrène divinylbenzène poreux) (Alvarez et al., 

2007). 

 

Figure 1.19. Schéma d’un dispositive POCIS, d’après Godlewska et al., 2021 

 Les échantillonneurs passifs présentent plusieurs avantages tels que leur facilité d’utilisation, la 

concentration de l’échantillon permettant d’abaisser les LODs, ainsi que leur coût relativement faible. De 

plus, l’échantillonneur passif permet d’avoir une vue moyenne de la contamination sur le temps de mise 

en contact avec l’échantillon, permettant de prendre en compte les différents évènements climatiques 
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(pluie, ruissellement) contrairement à l’échantillonnage actif qui ne traduit que la contamination au mo-

ment du prélèvement (Godlewska et al., 2021). Cependant, les dispositifs POCIS ne permettent pas de 

retenir efficacement les composés organiques fortement hydrophiles et ioniques. De plus, ces dispositifs 

nécessitent une étape d’extraction supplémentaire du sorbant pour pouvoir analyser les composés ac-

cumulés (Alvarez et al., 2007). 

 Une méthode multirésidus comportant 227 composés a été développée pour analyser la conta-

mination des cours d’eau. Les dispositifs POCIS constitués de HLB ont été extraits avec du méthanol et 

l’extrait a été analysé en LC-MS/MS permettant d’atteindre des niveaux de quantification entre 0.1 to 25 

ng/POCIS (Van Metre et al., 2017). 

2.3 Les méthodes de purification 

Les matrices environnementales ou animales sont souvent des matrices complexes. De nombreux 

interférents matriciels peuvent donc être extraits. Lors de l’analyse, ces interférents vont avoir des effets 

négatifs comme une co-élution avec les composés en chromatographie, une suppression ou une aug-

mentation du signal en spectrométrie de masse et/ou engendrer un encrassement important des diffé-

rentes parties des appareils analytiques. Il est souvent nécessaire d’ajouter une étape de purification à 

la préparation de l’échantillon (Pionke & Chesters, 1968).  

2.3.1 La partition liquide-liquide 

La LLE peut être utilisée comme méthode de purification avec deux solvants non miscibles et 

ayant des polarités différentes. Ainsi, les composés étudiés vont être séparés des interférents matriciels. 

Cependant, des pertes de composés peuvent intervenir avec cette méthode de purification (Martins et 

al., 2013). L’extraction liquide-liquide peut être utilisée comme méthode de purification avec un solvant 

comme l’hexane dans le cas où les pesticides sont polaires et les interférents plutôt apolaires (Das, 2014). 

Après une extraction SPE, Cappiello et collègues (2011) ont réalisé une purification liquide-liquide sup-

plémentaire de la phase méthanol/eau avec du DCM afin de retirer les acides humiques et fulviques et 

récupérer les OCPs dans la phase organique.  

2.3.2 La filtration 

La filtration est une technique de purification qui opère en séparant une phase solide (les parti-

cules en suspension) d’une phase liquide. Pour cela, l’échantillon est passé à travers un filtre. Il peut 

s’agir d’un filtre épais qui retient les particules solides dans un réseau de fibres tels les papiers filtres ou 

les fibres de verre. L’autre type de filtres plus largement utilisé correspond aux filtres à membranes tels 

les membranes millipores. Ces filtres sont constitués d’une fine lame de plastique percée de pores très 
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fins allant jusqu’à 5 nm pour l’ultrafiltration. Moreno et collègues (2008) filtrent leurs échantillons sur un 

filtre de 0.45 µm avant l’analyse en GC-ECD. Après une extraction de sols par MAE, Saim et collègues 

(1997) filtrent leurs extraits sur un filtre microbore en verre.  

2.3.3 La chromatographie comme étape de purification 

2.3.3.1 La chromatographie sur colonne  

Le principe de la chromatographie est de séparer des composés grâce à leur différence d’affinité 

entre la phase mobile et la phase stationnaire. Dans un premier temps, il faut préparer la colonne en la 

remplissant avec le gel qui servira de phase stationnaire. La colonne est ensuite équilibrée puis l’échan-

tillon est déposé sur le gel. L’élution permet de récupérer les différentes fractions contenant préféren-

tiellement les composés étudiés ou les interférents matriciels. La purification sur colonne a été utilisée 

dès les années 1940 afin de séparer les substances graisseuses de l’extrait sur de la silice acide (Trappe, 

1940). Des colonnes sur alumine peuvent également être employées, mais le sorbant le plus courant est 

le gel de silice (Chung & Chen, 2011; Wells, 1988). Gfrerer et collègues (2005) ont utilisé le gel de silice 

avec du sulfate de sodium pour sécher l’extrait. Le mélange hexane/DCM (7:3) a été utilisé pour éluer 

les différents OCPs (DDT, PCBs, hexachlorocyclopentadiène, HCH et HCB). Utilisé pour séparer les PAHs, 

DDTs et HCHs des interférents de sols sur du gel de silice, l’hexane a été utilisé pour récupérer les com-

posés hydrocarbonés aliphatiques et le DCM pour récupérer les PAHs, DDTs et HCHs (Wang et al., 2007). 

Le gel de silice est aussi couramment utilisé pour purifier les échantillons contenant des OCPs dans les 

sols ou les sédiments (Miyawaki et al., 2018). D’autres études ont combiné les sorbants, utilisant l’oxyde 

d’aluminium et la silice comme phase stationnaire et un mélange DCM/hexane (1:1) comme solvant 

d’élution (Helaleh et al., 2005). 

Dès 1959, Mills a décrit une méthode de purification d’un extrait contenant des OCPs dans la 

nourriture avec une colonne avec de Florisil ou de Célite élués avec des éthers ou de l’éther de pétrole 

respectivement (Mills, 1959). Le Florisil est constitué de silicate de magnésium activé poreux (Carroll, 

1961). Cependant, les OCPs peuvent être retenus durablement sur les colonnes de Florisil (Stimac, 1979). 

Barriada-Perreira et collègues (2003) ont combiné deux sorbants afin de garantir la bonne rétention des 

interférents polaires par l’alumine et ceux moins polaires par le Florisil. Les OCPs ont été élués avec un 

mélange hexane/acétate d’éthyle (80:20). 

2.3.3.2 La chromatographie par perméation de gel 

Utilisée depuis les année 1970, la chromatographie par perméation de gel (GPC), aussi appelée 

chromatographie d’exclusion stérique (SEC), représente une méthode de purification classique pour re-

tirer les lipides d’une matrice (Chung & Chen, 2011). La GPC est aussi une bonne méthode pour retirer 
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la matière organique présente dans les sols (Das, 2014). Son principe se base sur la séparation des mo-

lécules suivant leur taille et non suivant leur affinité pour le support solide (Rimkus et al., 1996). Pour 

cela, cette technique utilise une colonne remplie de gel de polymère comprenant de nombreux pores 

qui doivent avoisiner la taille des composés étudiés. Les molécules suivant leur taille vont être plus ou 

moins ralenties dans la colonne. En effet, les molécules avec des poids moléculaires élevés ne pouvant 

pas entrer dans les pores seront éluées dans le volume interstitiel en premier tandis que les molécules 

de poids moléculaires plus faibles, comme les OCPs, seront éluées en second (Figure 1.20) (Chung & 

Chen, 2011). Les avantages de la GPC sont une bonne efficacité et une faible perte d’analyte sur la 

colonne (Gfrerer & Lankmayr, 2005; Miyawaki et al., 2018; Wang et al., 2007).  

Navarro et collègues (2006) ont étudié l’extraction de PCBs dans des matrices animales (huîtres, 

poissons). La GPC, utilisée avec du DCM, a permis de retirer les graisses présentes dans ce type de 

matrice, comme le cholestérol, qui peuvent altérer le signal en spectrométrie de masse.  

 

 

Figure 1.20. Schéma du fonctionnement de la chromatographie de perméation de gel (Tessier, 2018) 

2.3.3.3 Extraction sur phase solide 

La SPE est décrite comme une méthode d’extraction mais est avant tout une méthode de puri-

fication des échantillons qui utilise le même principe que l’extraction. Utilisant sur l’affinité des composés 

pour le support solide, la SPE ne permet pas de retirer les interférents matriciels ayant une polarité 

proche de celles des analytes (Das, 2014). Une perte des composés sur la cartouche due à une trop forte 

adsorption est également possible. Afin de purifier l’échantillon efficacement et rapidement, Silgoner et 
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collègues (1998) ont développé une méthode de purification SPE afin de remplacer celle en LLE fasti-

dieuse. Pour cela, l’extrait comprenant des OCPs issus de sédiments obtenu après MAE est purifié sur 

une cartouche SPE C18. Les composés sont élués avec de l’acétate d’éthyle.  

2.3.3.4 Micro-extraction sur phase solide 

La micro-extraction sur phase solide a été décrite précédemment (§2.2.2.3.). Cette technique per-

met de purifier l’échantillon en adsorbant préférentiellement les polluants ciblés. Elle peut donc être 

utilisée comme étape de purification après extraction de l’échantillon. 

2.4 Méthodes d’analyse pour les organochlorés 

2.4.1 Chromatographie en phase gazeuse  

Le principe de la chromatographie en phase gazeuse (GC) a été décrit pour la première fois en 

1954 par James et Martin afin de séparer des composés volatils grâce à du diazote (N2). La GC fonctionne 

selon le principe de la partition des composés entre une phase mobile (un gaz inerte compressible) et 

une phase stationnaire contenue dans une colonne (James & Martin, 1952). Les appareils se sont rapi-

dement développés et la GC a connu un réel essor dès les années 1960. Pour cela, l’échantillon, préala-

blement extrait, est inséré dans l’injecteur au moyen d’une seringue dont l’aiguille perce le septum qui 

assure l’étanchéité du système (Figure 1.21). L’extrait est immédiatement volatilisé grâce à la haute tem-

pérature de l’injecteur.  

 

Figure 1.21. Schéma d'un appareil de chromatographie en phase gazeuse (Tranchant, 1996) 

La GC est une technique de choix pour l’analyse des OCPs car ce sont des molécules générale-

ment peu polaires et assez volatiles. Le gaz vecteur (hélium, diazote, dihydrogène) entraîne l’extrait va-

porisé dans la colonne. Les premières colonnes étaient remplies avec un support solide recouvert de 

liquide stationnaire. Les colonnes capillaires recouvertes d’une fine couche de phase stationnaire liquide 

ont été introduites en 1956 (James & Martin, 1956) et sont aujourd’hui les plus couramment utilisées 
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(Bartle & Myers, 2002). Suivant leur affinité sur la colonne et leur volatilité, les composés, entraînés par 

le gaz vecteur, vont se déplacer avec des vitesses différentes dans la colonne. Afin de maîtriser l’élution 

des composés, la colonne est placée dans une enceinte thermocontrôlée. Ce four peut être utilisé selon 

deux modes : i) le mode isotherme pour lequel une seule température est utilisée tout au long de l’ana-

lyse ou ii) le mode gradient, qui permet des montées en température progressives afin d’optimiser la 

bonne séparation des composés. Un détecteur est relié à la sortie de la colonne. La GC présente de 

nombreux avantages par rapport aux autres méthodes de chromatographie antérieures comme la dis-

tillation. En effet, c’est une méthode rapide, sensible, qui utilise de très petits volumes de l’ordre du 

microlitre (McNair et al., 2019). 

2.4.2 Chromatographie en phase gazeuse couplée à un détecteur à capture d’élec-

trons 

La GC peut être couplée avec différents détecteurs afin de quantifier et d’identifier les composés 

présents dans le milieu. Nous nous limiterons ici aux détecteurs les plus adaptés aux OC. Le détecteur à 

capture d’électrons (ECD) a été décrit pour la première fois en 1958 (Lovelock, 1958). Ce détecteur utilise 

une source radioactive et des dispositions particulières doivent être prises lors de sa manipulation. Un 

dispositif ECD utilise une cellule comprenant des isotopes radioactifs, souvent le nickel 63 ou le tritium 

(3H), afin de générer des particules β qui entrent en collision avec le gaz masquant, générant de nom-

breux électrons libres sous forme de nuage (Pellizzari, 1974). Les électrons sont ensuite accélérés vers 

l’anode par pulsation où se trouvent les analytes à la sortie de la colonne (Aue & Kapila, 1973). Les 

composés électronégatifs vont immédiatement capturer un électron. Le nombre d’électrons constituant 

le nuage électronique qui varie au cours de l’analyse est compensé instantanément par le débit de pul-

sation afin de garder un nombre constant d’électrons libres. Le principe du détecteur ECD est de mesurer 

le débit de pulsation afin de garder un courant électronique stable. 

Les avantages de ce détecteur sont sa grande spécificité pour les composés électronégatifs et 

son excellente sensibilité. Ainsi, l’ECD est un détecteur de choix pour les composés halogénés tels que 

les OCPs, électronégatifs, qui vont facilement capturer un électron pour remplir leur couche électronique 

de valence. Les limites de détections atteintes pour ces composés peuvent être du picogramme au fem-

togramme (Bartle & Myers, 2002). Ainsi, de nombreuses études ciblant des OCPs et des PCBs utilisent 

le détecteur ECD (Dong et al., 2005; Doong & Liao, 2001; Kumar et al., 2011; Leyva-Morales et al., 2015; 

Lu & Liu, 2016; Van der Velde et al., 1992). Des limites de détection de la méthode peuvent être com-

prises entre de 1.6 et 2 µg.kg-1 pour les OCPs (HCH, DDT et dérivés de l’hexachlorocyclopentadiène) 

(Leyva-Morales et al., 2015). Moreno et collègues (2008) ont, quant à eux, obtenu des LODs variant de 
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0.3 ng.kg-1 à 200 ng.kg-1. Lu et collègues (2016) ont déterminés des LODs instrumentales comprises entre 

0.01 ng.g-1 et 40 ng.kg-1 pour dix OCPs (HCH et DDT) et PCBs. 

Aucune information structurale particulière (hormis la présence d’éléments électronégatifs) n’est 

apportée par le détecteur ECD. De nos jours, le spectromètre de masse, qui apporte des éléments d’iden-

tification supplémentaires, est devenu le détecteur le plus utilisé, surtout lorsque l’on travaille en analyse 

multi-résidus. 

2.4.3 Chromatographie gazeuse couplée à la spectrométrie de masse 

Le principe de la spectrométrie de masse (MS) a été découvert en 1898 par Wien voyant que les 

particules cathodiques chargées négativement pouvaient être déviées lorsqu’elles traversaient un 

champ électrique et un champ magnétique positionnés parallèlement (Wien, 1898). Cependant, ce n’est 

qu’en 1943, avec le premier appareil de MS commercialement disponible, que cette technique de dé-

tection connaîtra un essor. En 1960, le couplage entre la chromatographie gazeuse et la spectrométrie 

de masse (GC-MS) devient effectif. Ce couplage est très puissant puisqu’il combine le pouvoir de sépa-

ration de la GC et le pouvoir d’identification et de quantification de la MS (Karasek & Clement, 2012).  

Le spectromètre de masse est composé de trois parties : la source d’ionisation, l’analyseur et le 

détecteur. Après leur séparation dans la colonne chromatographique, les molécules sont transférées 

dans la source d’ionisation où elles sont diluées dans une phase gazeuse en présence d’un vide (10-4 

Pa). En GC-MS, il existe deux sources d’ionisation : l’impact électronique (EI) et l’ionisation chimique (IC). 

En EI, un filament chauffé va générer des électrons, qui, une fois accélérés grâce à une énergie d’ionisa-

tion (généralement de 70 eV), vont être bombardés, via un faisceau orienté par un champ magnétique, 

sur les molécules (Figure 1.22) (Gross, 2006). L’énergie d’ionisation correspond à l’énergie minimale qu’il 

faut à une molécule pour qu’une fois absorbée dans ses couches électroniques et vibrationnelles, un 

électron lui soit arraché. Ainsi, un radical cationique M+• est formé. Ces ions sont alors caractérisés par 

leur ratio masse sur charge (m/z) correspondant à la masse moléculaire sur la charge de l’ion (Gross, 

2006). L’énergie d’ionisation étant importante, des collisions peuvent avoir lieu entraînant une fragmen-

tation des molécules en ions de plus faibles poids moléculaires. Chaque molécule possède une frag-

mentation caractéristique pouvant être considérée comme son empreinte. L’utilisation d’une énergie 

d’ionisation standard de 70 eV permet d’avoir des bibliothèques universelles de spectres de masse de 

référence, telles que NIST (National Institute of Standards and Technology) (Arpino, 2007; Heller, 1999). 
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Figure 1.22. Schéma de l'ionisation par impact électronique (EI) (Menet, 2011) 

L’IC a été introduite en 1966, par Munson et Field pour éviter la perte de l’ion moléculaire sou-

vent fragmenté en EI. Pour cela, un gaz réactif, par exemple le méthane, est inséré dans la source d’io-

nisation. Les électrons formés, comme dans une source à impact électronique, vont entrer en collision 

avec le méthane, formant des espèces chargées telles le CH4
+et le CH3

+. Ces ions vont alors réagir avec 

les analytes présents dans le milieu afin de former des ions [MH]+ (Figure 1.23) (Munson & Field, 1966). 

Cette ionisation plus douce est complémentaire de l’EI. D’autres gaz (NH3) peuvent être utilisés, pour 

favoriser notamment la formation d’adduits chargés négativement.  

 

 

Figure 1.23. Schéma d'une ionisation chimique (IC) (« Chemical Ionization », 2023) 

Une fois générés, les ions sont transférés dans l’analyseur via un champ électrique où les ions 

vont être triés suivant leur rapport m/z (Herbert & Johnstone, 2002). Il existe plusieurs analyseurs opé-

rant différemment sur le principe de mesure du m/z : la séparation par temps de vol (TOF), le mouvement 

périodique (piège à ions) ou grâce à un champ magnétique (quadripôle). L’analyseur quadripolaire est 

le plus couramment utilisé. Il est constitué de quatre barreaux métalliques parallèles dont deux possè-

dent une tension continue U tandis que les deux autres possèdent une tension alternative V. La trajec-

toire de l’ion doit être stable et rectiligne suivant les paramètres de réglages de l’analyseur, afin d’at-

teindre le détecteur (Figure 1.24). Les pièges à ions confinent les ions grâce à un champ électrique ra-

diofréquence et à un potentiel continu. Les ions sont éjectés de la trappe suivant le champ radiofré-

quence imposé, ce qui permet de les différencier selon leur m/z (Botter & Bouchoux, 1995). En mode 
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SIM (single ion monitoring), les valeurs de U et de V sont fixées afin de ne sélectionner que les ions 

étudiés (Menet, 2011). Le spectromètre à temps de vol (TOF), développé en 1955, utilise le principe 

suivant lequel la vitesse d’un ion est inversement proportionnelle à la racine carrée de sa masse. Ainsi, 

les ions sont accélérés et traversent un tube sans champ dans lequel les ions avec un faible m/z seront 

détectés en premier.  

 

 

Figure 1.24. Schéma d'un analyseur de spectrométrie de masse (Rondeau, 2017) 

Afin d’être plus sélectif dans des milieux complexes, la spectrométrie de masse en tandem 

(MS/MS) a été développée. La GC-MS/MS (Figure 1.25) est une technique qui permet de diminuer les 

effets matrices, d’augmenter la sélectivité et les limites de détection (Chung & Chen, 2011). Pour cela, 

les ions sont dans un premier temps sélectionnés dans un premier analyseur. Ils passent ensuite dans 

une cellule de collision qui est constituée d’un quadripôle où seule la tension alternative V est appliquée 

(Menet, 2011). En présence d’un gaz de collision et sous pression, les ions parents sont fragmentés en 

ions fils et passent dans un second analyseur afin de sélectionner les ions fils (De Hoffmann & Stroobant, 

2007). En mode MRM (multiple reaction monitoring), l’ion parent est sélectionné ainsi que son ion fils 

dans le troisième quadripôle, correspondant à la transition suivie m/zion parent  m/zion fils. Ce mode permet 

d’augmenter la sélectivité de la méthode et de limiter le bruit de fond en ne détectant pas les interférents 

matriciels ne répondant pas à cette transition (Menet, 2011). Cependant, l’analyse en MS/MS, par l’utili-

sation de transitions, exclut la possibilité de détecter d’autres composés initialement non-recherchés 

(analyse non-ciblée).   
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Figure 1.25. Schéma d'un montage de spectrométrie de masse en tandem (MS/MS) (McLafferty, 1981) 

Enfin, les ions arrivent au détecteur où ils seront comptés afin de connaître l’intensité de chaque 

ion dans l’échantillon. Le plus couramment utilisé dans les systèmes GC-MS est le multiplicateur d’élec-

trons. Les ions arrivent dans le détecteur et entrent en collision avec une surface métallique. Des élec-

trons secondaires sont alors émis et sont ensuite multipliés par collision avec des dynodes pour amplifier 

le signal. Il existe aussi un multiplicateur de photons qui consiste à accélérer les électrons secondaires 

vers un écran phosphorescent afin de les convertir en photons. Le signal électrique est ensuite converti 

grâce à un électro- ou un photo- multiplicateur afin d’obtenir un spectre de masse (Arpino, 2007). 

De nombreuses études relatent l’utilisation de la spectrométrie de masse lors d’analyses multi-

résidus. Merdassa et collègues (2015) ont développé une méthode MAE-GC-MS pour l’analyse d’OCPs 

dans les sédiments. Les LODs obtenues sont comprises entre 1 et 2.2 µg.kg-1. En 2019, Jabali et collègues 

ont développé une méthode SPME-GC-MS/MS pour extraire 48 pesticides dont 16 OCPs (HCH, DDT, 

hexachlorocyclopentadiène et HCB) dans l’eau de rivière. Des LODs comprises entre 0.001 à 0.458 µg.L-

1 ont été atteintes. La méthode développée permet d’avoir une bonne linéarité, une bonne précision et 

une très haute sensibilité pour les composés étudiés (Jabali et al., 2019). Miyawaki et collègues (2018) 

ont étudié les OCPs et les hydrocarbures aromatiques polycycliques (PAHs) dans le sol. Des LODs infé-

rieures à 0.8 µg.kg-1 ont été obtenues par analyse GC-MS à la suite d’une extraction MAE. Gfrerer et 

collègues (2005) ont développé une méthode d’analyse par MAE-GC-MS en mode SIM pour l’analyse 

d’OCPs (HCH, HCB, PCB, DDT et hexachlorocyclopentadiène) dans les sédiments. Cette méthode a per-

mis de quantifier les OCPs à des concentrations de l’ordre du µg.kg-1.  
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2.4.4 Chromatographie en phase liquide  

Les OCPs sont des molécules apolaires ou moyennent polaires facilement analysables en GC. 

Ainsi, la majorité des études sur les OCPs ont été développées en GC-MS ou en GC-ECD. Pour autant, 

des analyses de la CLD et de ses dérivés ont été réalisées avec succès en LC-MS.  

La théorie de la chromatographie liquide (LC) a été décrite en 1941 (Martin & Synge, 1941). Elle 

représente une méthode d’analyse complémentaire de la GC, pour l’analyse des composés peu volatils, 

polaires ou thermolabiles. Son principe utilise les différences de distribution du composé entre une 

phase liquide appelée phase mobile dans lequel il est dissous et une phase stationnaire, représentée par 

une colonne analytique, sur laquelle il pourra s’adsorber (Caude & Jardy, 1994). L’échantillon mélangé 

avec la phase mobile est entrainé vers la colonne contenant la phase stationnaire. Les différentes molé-

cules présentes dans le milieu ne vont pas avoir la même affinité pour la colonne ce qui va conduire à 

des différences de temps de rétention. En effet, les composés sont élués le long de la colonne selon le 

débit mais aussi selon la composition de la phase mobile. On peut travailler en mode isocratique, en 

maintenant la composition de la phase mobile constante, ou bien en mode gradient en variant la nature 

de la phase mobile. Cela permet de séparer des composés et de moduler le temps d’analyse. Différents 

critères peuvent être utilisés, notamment la polarité de l’éluant, son pH ou sa force ionique. 

Des développements importants ont eu lieu sur les phases stationnaires utilisées en LC. Il existe 

aujourd’hui différents types de colonnes permettant de s’adapter à chaque type de molécules. La LC en 

phase inverse (RPLC pour reversed phase liquid chromatography) est la méthode de séparation la plus 

couramment utilisée avec notamment les colonnes composées de C18. L’arrivée de la LC à ultra haute 

performance (UHPLC) avec l’utilisation de colonnes remplies de particules inférieures à 2 µm a permis 

d’atteindre des pressions supérieures à 400 bars et ainsi de faire diminuer les temps d’analyse, tout en 

augmentant la résolution (Veuthey, 2020).  

2.4.5 Chromatographie en phase liquide couplée à un spectromètre de masse 

Le couplage entre la LC et un spectromètre de masse (MS) est une technique d’analyse de choix 

pour l’analyse de composés polaires. Les premiers couplages LC-MS réalisés en 1970 étaient difficiles à 

mettre en œuvre car le principe de la source d’ionisation en GC-MS a été simplement translaté au cou-

plage LC-MS (Arpino, 2007). Ainsi, le vide présent dans la source d’ionisation n’était pas compatible avec 

la colonne analytique LC. Des sources d’ionisation « douces » à pression atmosphérique (API) se sont 

développées en 1973 (Horning et al., 1973). Il existe trois principales sources API : l’ionisation par électro-

nébulisation (ESI), la photoionisation à pression atmosphérique (APPI) et l’ionisation chimique à pression 

atmosphérique (APCI).  
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La source APCI a été développée en 1975 par Carroll et collègues (1975). Une source APCI (Figure 

1.26) est composée d’un nébuliseur qui va vaporiser l’effluent de la colonne analytique grâce à des 

températures supérieures à 300 °C. L’aérosol formé se mélange avec le gaz nébuliseur. Une décharge 

corona à haute tension (> 2 kV) qui va produire les électrons de haute énergie, ionise entièrement la 

source créant un plasma (Rondeau, 2017). Le gaz nébuliseur ionisé, va alors réagir avec les molécules 

neutres pour créer des ions.  

 

 

Figure 1.26. Schéma d'une source APCI (Rondeau, 2007) 

Le principe de la photoionisation sera développé comme source d’ionisation en spectrométrie 

de masse au début des années 1980 (Driscoll et al., 1984). La source APPI (Figure 1.27) reprend le même 

principe que l’APCI mais les électrons sont remplacés par des photons générés par une lampe à décharge 

sous vide (Rondeau, 2017). Ainsi, le photon, d’énergie hν, va exciter une molécule et lui céder toute son 

énergie. La molécule va ensuite se désexciter en éjectant un électron créant un cation radical M+• et un 

électron libre : c’est la photoionisation. Cette technique permet d’ioniser facilement les composés apo-

laires lors d’une analyse en LC (Hanold et al., 2004). Il faut noter que les composés aromatiques et halo-

génés sont particulièrement sensible à l’APPI. La source APPI est moins sensibles aux effets matrice que 

l’ESI et l’APCI (Arpino, 2009).  
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Figure 1.27. Schéma d'une source APPI (Rondeau, 2017) 

La source d’ionisation par électronébuliseur (Electrospray Ionization) (Figure 1.28) a été utilisée 

en spectrométrie de masse pour la première fois en 1968 (Dole et al., 2003). L’effluent de la colonne 

entre dans un capillaire avec en sortie, une aiguille sous haut potentiel. Le champ électrique va créer des 

fines gouttelettes chargées qui vont être attirées vers l’interface à l’aide d’une contre-électrode (Moné-

gier, 1997). Les gouttelettes vont se désolvater grâce à un flux d’azote chaud jusqu’à atteindre la limite 

de Rayleigh. Les répulsions électrostatiques étant trop importantes, les gouttelettes subissent une ex-

plosion coulombienne (Gaskell, 1997). Les ions désolvatés, [M+H]+ en mode positif ou [M-H]- en mode 

négatif, sont ensuite sélectionnés grâce à plusieurs lentilles et dirigés dans l’analyseur. L’ESI représente 

la technique d’ionisation la plus douce avec une majorité d’ions moléculaires présents.  

Il existe d’autres sources d’ionisation comme la désorption/ionisation par électronébulisation 

(DESI) ou l’analyse direct en temps réel (DART) qui permettent d’ioniser directement les composés con-

tenus dans la matrice avec peu de préparation d’échantillon au préalable. Des études par couplages LC-

DART-MS, LC-MALDI-MS et LC-DESI-MS ont été décrites mais ne sont que très peu utilisées (Eberherr 

et al., 2010; Hölttä et al., 2012; Y. Zhang et al., 2011). 

Les analyseurs et les détecteurs pour les couplages LC-MS sont les mêmes que pour les couplages 

GC-MS. La spectrométrie à haute résolution (HRMS) permet aujourd’hui l’analyse de nouvelles molécules 

non-ciblées grâce à sa grande sensibilité et sa grande résolution.  
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Figure 1.28. Schéma d'une source ESI (Rondeau, 2017) 

 Méthodes analytiques pour le dosage de la chlordécone et de ses 

dérivés 

La CLD est une molécule possédant une structure particulière en forme de cage correspondant à 

un polycycle bishomocubane pourvue de dix atomes de chlore et d’une fonction diol géminale. Cette 

structure lui confère une polarité et une volatilité faible. Plusieurs protocoles d’extraction ont été mis au 

point en fonction du type de matrice étudiée, certains incluant le CLDOH et/ou la 8-monohydroCLD, 

leur étalon étant commercialement disponible. Différentes méthodes analytiques ont été utilisées 

comme la GC-MS ou la GC-ECD, technique analytique de choix pour les OCPs. De nos jours, les analyses 

sont plus couramment réalisées en LC-MS, méthode permettant d’obtenir des limites de détection plus 

basses. Le choix de l’étalon interne, servant à corriger les déviations analytiques pouvant apparaître lors 

de l’extraction et/ou de l’analyse, est critique afin d’avoir une quantification fiable et reproductible. 

3.1 Analyse des matrices liquides 

3.1.1 Méthode d’analyse pour les matrices biologiques 

3.1.1.1 Dans le sang 

Lors de la contamination aigüe des ouvriers de l’usine de production de la CLD à Hopewell 

(Etats-Unis), des échantillons biologiques ont été prélevés afin de déterminer la toxicité et la pharmaco-

cinétique de la CLD chez l’Homme. Une première étude a été réalisée sur le sang des ouvriers contaminés 

(Blanke et al., 1977). Pour cela, une extraction liquide-liquide a été développée à partir d’un échantillon 

de sang préalablement acidifié avec de l’acide sulfurique (H2SO4) afin de dénaturer les protéines (Blanke 

et al., 1977), ce qui a pour avantage de limiter l’extraction parallèle d’interférents matriciels (Caplan et 



 

 

76 

 

al., 1979; Griffith & Blanke, 1974). La triéthylamine et l’acide formique permettent également la dénatu-

ration des protéines contenues dans le sang (Fourcot et al., 2020; Saint-Hilaire et al., 2020). L’échantillon 

est extrait par LLE trois fois successivement avec un mélange hexane/acétone (85:15) (Blanke et al., 1977; 

Cohn et al., 1978). L’extrait, évaporé, est repris dans le benzène/MeOH (99:1) (Blanke et al., 1977). Une 

étude du meilleur solvant d’injection en GC-ECD a conduit au classement suivant : isooctane = hexane 

< benzène < benzène/MeOH/cyclohexane (95:1:4) < benzène/MeOH (99:1) (Blanke et al., 1977). Ainsi, 

Blanke et collègues (1977) obtiennent des rendements d’extraction supérieurs à 95 % pour le sang et le 

plasma.  

Dans un autre protocole, l’échantillon de sang est extrait avec du benzène après acidification de 

l’échantillon (Adir et al., 1978; Caplan et al., 1979). Un lavage de la phase organique avec de l’hydroxyde 

de sodium (NaOH) est ensuite réalisé. La phase aqueuse est alors acidifiée avec du H2SO4 puis extraite 

avec du benzène, qui est le solvant d’injection. Des rendements d’extraction supérieurs à 80 % sont 

obtenus si une triple extraction au benzène est réalisée (24.7 % dans le sang et 43.2 % dans le sérum 

avec une seule étape d’extraction) (Caplan et al., 1979) tandis que Adir et collègues (1978) obtiennent 

un rendement d’extraction de 54 % dans le sérum avec une seule extraction LLE au benzène. Ces deux 

études ont été réalisées en GC-ECD. Le mirex a également été quantifié dans le sang (Burse et al., 1989). 

L’échantillon, préalablement mixé avec du méthanol pour dénaturer les protéines, est extrait trois fois 

successivement par LLE avec un mélange hexane/éther diéthylique suivi d’une centrifugation puis d’une 

purification sur une colonne de Florisil et analysé par GC-ECD et GC-MS. Des rendements moyens de 

95 % ont été obtenus.   

Plus récemment, des protocoles d’extraction de la CLD dans le sérum par extraction sur phase 

solide ont été décrits dans des études de toxicocinétique de la CLD chez plusieurs animaux d’élevage 

(Bichon et al., 2015; Fourcot et al., 2020; Saint-Hilaire et al., 2020). Pour cela, l’échantillon est déposé sur 

une cartouche SPE de C18. La CLD est éluée avec de l’ACN (Bichon et al., 2015) ou un mélange 

hexane/éther diéthylique (85:15) (Saint-Hilaire et al., 2020) ou hexane/éther diéthylique/ACN/éthanol 

(80:15:4:1) (Fourcot et al., 2020). Les deux dernières méthodes présentent des limites de détection iden-

tiques (0.02 µg.L-1) l’une en GC-ECD (Saint-Hilaire et al., 2020) et l’autre en GC-MS (Fourcot et al., 2020). 

L’hexane pur est trop apolaire pour éluer la CLD sur une cartouche de SPE C18 (Bichon et al., 2015). C’est 

pourquoi, d’autres solvant plus polaires, ou alors des mélanges de solvants, sont utilisés. Dans les études 

les plus récentes, l’acidification a lieu avec de l’acide formique afin d’éviter une éventuelle dégradation 

de la CLD pouvant arriver avec H2SO4 (Bichon et al., 2015).   

Saint-Hilaire et collègues (2021) ont développé un protocole analytique avec la méthode d’ex-

traction QuEChERS pour l’analyse de la CLD et du CLDOH dans le sang de brebis, après une administra-

tion intraveineuse de CLD. Après déconjugaison, le sang est extrait avec 10 ml d’ACN en présence de 
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sels (NaCl et MgSO4). La CLD et le CLDOH-conjugué (obtenu par différence entre le CLDOH-total 

(CLDOH + CLDOH-C déconjugué) et le CLDOH) ont été détectés dans le sérum. Cette étude est la seule 

permettant la détection du CLDOH, ici, correspondant au CLDOH-C déconjugué, dans le sang.  

Une nouvelle méthode d’extraction, utilisant des polymères à empreinte moléculaire (MIP) a été 

développée. Préalablement extrait avec de l’ACN, le sérum est ensuite percolé sur la cartouche de MIP. 

La CLD est alors éluée avec du méthanol et analysée en LC-MS/MS. Une comparaison avec une extraction 

sur une cartouche C18 a montré des rendements d’extraction non significativement différents (87 ± 6 % 

contre 76 ± 10 % pour le MIP et la C18, respectivement) mais ce nouveau matériau a permis d’abaisser 

les LOQs d’un facteur 4 passant de 17.5 à 4.4 ng.L-1 entre la C18 et le MIP (Bosman et al., 2021).  

Les méthodes utilisant la GC-ECD ou la GC-MS utilisent des étalons internes ayant une structure 

monohydroCLD (Fourcot et al., 2020, 2021; Saint-Hilaire et al., 2020), qui, de fait, ne peuvent être quan-

tifiés par ces méthodes. En outre, il faut s’assurer que ces molécules ne sont pas présentes initialement 

dans l’échantillon. Le Tableau 1.2 ci-dessous récapitule les protocoles décrits pour l’analyse de la CLD et 

du mirex dans le sang. 
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Tableau 1.2. Récapitulatif des méthodes d'extraction de la chlordécone dans le sang 

 

Références Blanke et al., 1977 Caplan et al., 1979 Burse et al., 1989 Bichon et al., 2015 

Composés CLD CLD Mirex CLD 

Préparation de              

l’échantillon 

H2SO4 H2SO4 Centrifugation et dénatura-

tion (MeOH) 

Acide formique + hydrolyse 

Volume 1 à 2 ml 1 ml  - 0.5 à 1 ml 

Extraction LLE Partition LLE SPE 

Protocole Acétone/hexane (15 :85) (3x) Benzène, centrifugation, 

extraction (NaOH (1M)) puis 

benzène, NaOH extrait avec 

H2SO4 + benzène 

Hexane/éther diéthylique (x3) Conditionnement (ACN + 

eau), lavage (eau), séchage, 

élution 1 (hexane), séchage, 

élution 2 (ACN) 

Purification - - Florisil + Gel de silice SPE 

Analyse GC-ECD GC-ECD GC-MS LC-MS 

Solvant d’injection Benzène/MeOH (99:1) Benzène - ACN 

Etalon interne - Dieldrine - 3C12-PCB-111 

Rendement > 95 % 80 % (x3 extractions) 92-98 %  100-114 % 

LOD 5 µg.L-1 10 µg.L-1 0.5 µg.L-1 - 

LOQ - - - 0.025 µg.L-1 

Incertitude 2 % - - < 20 % 
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Tableau 1.2. Suite et fin 

Références Fournier et al., 2017 Fourcot et al., 2021 Saint-Hilaire et al., 2021 

Composés CLD CLD CLD et CLDOH 

Préparation de              

l’échantillon 

Dénaturation des protéines Dénaturation des protéines Déconjugaison 

Volume 2 ml 2 ml 2 ml 

Extraction SPE SPE QuEChERS 

Protocole Lavage (eau), séchage et élu-

tion (éther diéthylique/ 

hexane (15:85)) 

Hexane/éther diéthylique/ 

ACN/éthanol (80:15:4:1) 

ACN + sels (NaCl et MgSO4) 

Purification - - d-SPE 

Analyse GC-ECD GC-MS LC-MS/MS 

Solvant d’injection Hexane Hexane - 

Etalon interne 8-monohydroCLD 10-monohydroCLD - 

Rendement - - - 

LOD  0.02 µg.L-1  

LOQ 0.06 µg.L-1 0.06 µg.L-1 - 

Incertitude 6.5 % - - 
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3.1.1.2 Dans les urines 

Afin d’étudier le devenir de la CLD et ses dérivés dans les urines, les premiers développements 

de méthodes d’extraction ont eu lieu en LLE, méthode de choix dans les années 1970. Des études sur 

l’analyse du mirex dans les urines ont été réalisées antérieurement à celles pour la CLD. Mehendale et 

collègues (1972) se sont intéressés au devenir du 14C-mirex chez le rat. Les urines ont été extraites avec 

un mélange hexane/isopropanol (3:2) puis analysées par chromatographie sur couche mince et par ra-

diographie. Pour la CLD, Blanke et collègues (1977) ont appliqué la méthode précédemment développée 

pour le sang à la matrice urine avec des extractions à l’hexane/acétone (85:15). Cette méthode sera 

ensuite reprise par Cohn et collègues (1978).  

Récemment, Saint-Hilaire, Bertin et collègues (2018) se sont intéressés au devenir de la CLD dans 

les urines de brebis. Une méthode d’extraction de type QuEChERS a été développée pour l’extraction de 

la CLD et du CLDOH, métabolite de la CLD produit chez la brebis. Les urines ont d’abord été déconju-

guées afin que les formes glucuronnées et sulfatées soient converties en CLD et en CLDOH. Les urines 

sont alors extraites en présence d’ACN et de sels QuEChERS (NaCl et MgSO4). Contrairement à la mé-

thode traditionnelle, l’étape de purification par d-SPE a été remplacée par une simple filtration. Avec la 

méthode QuEChERS, les rendements sont compris entre 70 et 120 % pour la CLD et le CLDOH 

3.1.2 Méthode d’analyse pour l’eau 

La méthode la plus couramment utilisée pour extraire de l’eau est l’extraction liquide-liquide. Les pre-

mières études ont utilisé du benzène (Moseman et al., 1977) ou un mélange hexane/éther diéthylique 

(Saleh & Lee, 1978). Plus récemment, le chloroforme (He et al., 2015) ou bien un mélange DCM/acétate 

d’éthyle ont été utilisés par le LDA26 (Mottes et al., 2020; Rochette et al., 2020). La LLE permet d’atteindre 

des limites de détection de 20 ng.L-1 (Saleh & Lee, 1978) en GC-ECD et jusqu’à 3.3 ng.L-1 en HPLC-MS/MS 

(Mottes et al., 2020). Les rendements d’extraction en LLE sont très satisfaisants et compris entre 70 % 

(He et al., 2015) et 109 % (Saleh & Lee, 1978) pour la CLD et entre 74 % et 90 % (He et al., 2015) pour le 

CLDOH. Une seconde étude a recherché la CLD ainsi que ses produits de transformation, tels que le 

CLDOH et la 8-monohydroCLD, dans les eaux usées (Devault et al., 2018). Après acidification, les eaux 

usées sont extraites par LLE avec un mélange hexane/acétone (85:15). Des LODs de 100 ng.L-1 ont été 

obtenus en GC-MS/MS et aucun composé n’a été détecté dans les eaux usées analysées. Chevallier et 

collègues (2019) ont développé un protocole d’extraction LLE de la CLD ainsi que des différents produits 

de transformation (familles A, B, C, D et E) dans de l’eau de rivière et de mangrove. Pour cela, l’échantil-

lon, préalablement acidifié, est extrait douze fois successivement avec du DCM. Bien que la LLE soit 



 

 

81 

 

efficace, il s’agit néanmoins d’une méthode chronophage qui utilise souvent de large volume d’échan-

tillon (Chevallier et al., 2019; Devault et al., 2018; Mottes et al., 2020; Rochette et al., 2020; Saleh & Lee, 

1978) avec des solvants souvent toxiques.  

De nouveaux protocoles plus verts et moins chronophages ont alors été développés. En LC, 

l’analyse directe d’eau étant possible, une méthode d’injection directe a été développée et a permis 

d’atteindre des LOQs de 1.5 ng.L-1 (Dromard, Allenou, et al., 2022). Cimetiere et collègues (2014) ont 

analysé l’eau de surface et les eaux usées en filtrant préalablement les échantillons sur une membrane 

et en éluant la CLD avec un mélange ACN/eau (50:50). Suivies d’une analyse LC-MS/MS, des LOQs de 1 

500 ng.L-1 ont été obtenues. L’échantillonnage des eaux se fait essentiellement via un prélèvement ponc-

tuel. Cette méthode permet seulement de doser les composés d’intérêt à l’instant T, sans prendre en 

compte les possibles fluctuations de concentration en CLD sur différents jours. Les échantillonneurs 

passifs de type POCIS (Polar Organic Chemical Integrative Sampler) sont des cartouches de sorbant po-

sitionnées pendant un temps définis dans le milieu à analyser, permettant d’obtenir la concentration 

moyenne de ce milieu durant cette période. Ainsi, Dromard et collègues (2022) ont développé un pro-

tocole d’extraction d’une cartouche POCIS contenant de l’OASIS HLB, sorbant en phase inverse permet-

tant l’extraction d’une large gamme de composés. Une fois récupéré, le sorbant est déposé dans une 

cartouche de SPE vide et la CLD, adsorbée sur le sorbant, est éluée à la suite de trois élutions constituées 

de MeOH pur puis de MeOH/DCM (50:50) et de DCM pur. Des LOQs de 0.01 ng.L-1 (concentration ex-

trapolée dans l’eau) en LC-MS/MS ont été obtenues. Ainsi, cette technique d’échantillonnage passif per-

met d’atteindre des LOQs très faibles grâce à la concentration de la CLD sur le sorbant durant la période 

d’échantillonnage, permettant de détecter des traces de CLD dans l’eau. 

Une nouvelle méthode d’extraction automatique a été décrite pour l’analyse de la CLD dans 

l’eau par SPME (Soler et al., 2014). L’échantillon d’eau a directement été mis en contact avec la fibre 

SPME en polydiméthylsiloxane/divinylbenzène (PDMS-DVB) durant 10 minutes à 80 °C. Cette technique 

présente comme avantages sa simplicité, sa rapidité ainsi que la non-utilisation de solvant. Des limites 

de détection de 0.5 ng.L-1 ont été atteintes en GC-MS/MS (Soler et al., 2014), défiant ainsi les autres 

techniques utilisées, même celle en LC-MS/MS, connue pour être une méthode intrinsèquement plus 

sensible que la GC-MS/MS pour la CLD.  

Les différentes méthodes sont répertoriées dans le Tableau 1.3, ci-dessous. 
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Tableau 1.3. Récapitulatif des méthodes d'extraction de la CLD dans l'eau. 

Référence Moseman et al., 1977 Saleh et al., 1978 He et al., 2014 Soler et al., 2014 Cimetière et al., 2014 

Matrice Eau de rivière Eau souterraine de surface Eau de ruisseau Eau  Eau de surface et de les 

eaux usées 

Volume 50 ml 3 000 mL 100 ml   

Composés CLD CLD CLD et CLDOH CLD CLD 

Extraction LLE LLE LLE SPME (PDM-DVB) Filtration sur membrane 

Protocole Benzène 

Séchage Na2SO4 

Éther diéthylique/hexane 

(35:65) (x2) 

 

Chloroforme 

Séchage Na2SO4 

10 min à 80 °C et désorp-

tion 5 min à 270 °C 

Elution avec ACN : Eau 

Purification - Florisil Filtration - - 

Solvant injection Benzène/MeOH (99:1) 10 % MeOH 

Hexane/benzène (95:5) 

ACN  ACN :Eau 

Analyse GC-ECD GC-ECD HPLC-MS GC-MS et GC-MS/MS LC-MS/MS 

Etalon interne - - Métoxychlore - - 

Rendement 90-92 % 99-109 % CLD : 70-87 % 

CLDOH : 74-90 %  

- 100 % 

LOD 40 ng.L-1 20 ng.L-1   2 000 ng.L-1 MS : 35 ng.L-1 

MS/MS : 0.5  ng.L-1 

800-1 500 ng.L-1 

LOQ - - 30 000 ng.L-1 MS : 80 ng.L-1 

MS/MS : 2 ng.L-1 

1 900 ng.L-1 

Incertitude - - - 4 % - 
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 Tableau 1.3. Suite et fin. 

Référence Devault et al., 2018 Chevallier et al., 2019 Rochette et al.,  2020 Mottes et al., 2020 Dromard et al., 2022 

Matrice Eaux usées Eau de rivière et de mangrove Eau des bassins versants Eau de rivière Eaux de rivière et marine 

Volume 500 ml 750 ml 1 000 mL 1 000 mL 1 000 mL POCIS 

Composés CLD, CLDOH, A2 CLD et famille A, B, C, D, E CLD CLD CLD CLD 

Extraction LLE LLE LLE LLE Injection directe SPE 

Protocole pH 2.5 (NaCl), 

hexane/acétone (85:15) 

(2x), agiter 10 min 

Acidification à pH1 et extraction DCM 

(12 fois) 

DCM/acétate d’éthyle 

(80:20) 

DCM/acétate d’éthyle 

(80:20) (pH 7 (x1) et pH 

4 (x2)) 

  

Purification - - - - - - 

Solvant injection Cyclohexane Hexane/acétone 

(85:15) 

ACN/NH4OAc 10 

mM (1:4) 

Eau/ACN (50:50) Acétate d’éthyle   

Analyse GC-MS/MS GC-MS HPLC-HRMS HPLC-MS/MS HPLC-MS/MS HPLC-MS/MS HPLC-MS/MS 

Etalon interne 13C-CLD et CLDOH-d1 - - Extraction : HBB, TBP 

Injection : 2,4-D-d3, 

Atrazine-d5 

 13C10-CLD 13C10-CLD 

Rendements CLD : 96-118 % 

CLDOH : 83-104 % 

A2 : 92-120 % 

- - 

 

89 % 78-108 % 75-95 % 

LOD 100 ng.L-1 - - 10 ng.L-1 3.3 ng.L-1 - - 

LOQ - - -  10 ng.L-1 1.5 ng.L-1 0.010 ng.L-1 

Incertitude 20 à 35 % - - 30 % 35 %   
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3.2 Analyses des matrices solides 

3.2.1 Méthodes d’analyses dans les sols et les sédiments 

Les sols et les sédiments sont des matrices complexes, pouvant présenter une forte adsorption 

de la CLD sur la matière organique qui la compose, qui plus est, présente un caractère inhomogène de 

la présence de la CLD. Ainsi, de nombreux protocoles utilisant différentes méthodes d’extraction ont été 

développés afin d’améliorer les rendements d’extraction, les LODs ainsi que la praticité du protocole en 

termes de coût et de temps (Tableau 1.4).  

Les premières études de dosage de la CLD dans les sols et sédiments ont été réalisées sur des 

échantillons jouxtant l’usine de fabrication de Hopewell. La méthode d’extraction Soxhlet a été utilisée 

sur ces échantillons avec un mélange méthanol/benzène (50:50) (Borsetti & Roach, 1978; Moseman et 

al., 1977). En effet, à cette période, seule la méthode d’extraction Soxhlet était connue pour être efficace 

pour les matrices solides. Le benzène pur ne permettant pas d’extraire de manière quantitative la CLD 

dans les sédiments, l’ajout de méthanol, rendant le mélange d’extraction plus polaire, a permis d’aug-

menter les rendements d’extraction (Moseman et al., 1977). De plus, ce protocole d’extraction Soxhlet a 

également permis l’extraction de dérivés de la CLD comme la 8-monohydroCLD et une dihydroCLD 

(Borsetti & Roach, 1978). Bien que les rendements d’extraction soient satisfaisants (86 % et 99 % pour 

les sols et les sédiments respectivement) et que les LODs soient comprises entre 10 et 20 µg.kg-1, l’ex-

traction Soxhlet est chronophage avec des temps d’extraction très longs compris entre 3 et 18 heures 

(Borsetti & Roach, 1978; Moseman et al., 1977).  

Dès les années 2000, la technique de choix pour les études de dosage dans les sols a été l’ASE 

(Amalric et al., 2006; Bristeau et al., 2012; Devault et al., 2016; Sabatier et al., 2021; Woignier et al., 2012). 

Pour cela, plusieurs mélanges de solvants ont été utilisés. Dans les sols, le système hexane/acétone a 

souvent été utilisé pour extraire la CLD (Amalric et al., 2006; Bristeau et al., 2012; Devault et al., 2018), 

ainsi que la 8-monohydroCLD (Devault et al., 2018) ou encore le système DCM/acétone pour la CLD 

(Woignier et al., 2012). L’acétone est utilisée afin de rendre le solvant d’extraction plus polaire et d’aug-

menter les rendements d’extraction de la CLD. Les rendements d’extraction de la CLD contenue dans les 

sols par ASE sont similaires à ceux obtenus par l’extraction Soxhlet et sont compris entre 73 % et 139 % 

(Bristeau et al., 2012). Cependant, des interférents matriciels sont parallèlement extraits nécessitant une 

étape de purification supplémentaire à travers une colonne Florisil (Amalric et al., 2006) ou par une étape 

d’acidification (Woignier et al., 2012). Dans les sédiments, le système méthanol/DCM est utilisé pour 

extraire la CLD et le CLDOH (Sabatier et al., 2021). Le méthanol était anciennement utilisé pour augmen-

ter la polarité de l’hexane mais des études ont montré que la CLD pouvait former des hémiacétales en 

présence de méthanol (Bichon et al., 2015; Harless et al., 1978). Ce solvant est en général plutôt évité 
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dans la préparation des échantillons, également dans les phases mobiles en LC et comme solvant d’in-

jection. Le laboratoire départemental d’analyses de la Drôme (LDA26) travaillant sous l’accréditation 

COFRAC et la norme NF17025 a développé une méthode d’extraction de la CLD, du CLDOH et de la 8-

monohydroCLD dans les sols et les sédiments par ASE avec le système hexane/acétone (50:50). Cette 

méthode présente une incertitude de 30 %. Un certain nombre d’études environnementales délèguent 

les analyses au LDA26 (Cabidoche et al., 2009; Devault et al., 2016).  

De plus, le passage de la GC-MS ou MS/MS à la LC-MS/MS a permis d’abaisser les LOQs com-

prises entre 10 et 1000 µg.kg-1 (Amalric et al., 2006; Devault et al., 2016; Woignier et al., 2012) à 20 ng.kg-

1 (He et al., 2015) pour les sols. 

Une des méthodes les moins coûteuses est la LLE. Martin-Laurent et collègues (2014) ont déve-

loppé un protocole d’extraction LLE avec du DCM, précédé et suivi d’une étape de sonication pour dé-

tecter la CLD, la 8-monohydroCLD et la 2,8-dihydroCLD dans les sols. Des rendements compris entre 16 

et 26 % ont été obtenus. Malgré ces faibles rendements, la CLD a été détectée ainsi que la 8-monohy-

droCLD, dans plusieurs échantillons (0.649 mg.kg-1 contre 35.4 mg.kg-1 pour la CLD dans l’andosol). La 

2,8-dihydroCLD n’a pas été détectée dans les échantillons analysés. La 13C10-CLD, utilisée comme étalon 

interne, est un bon traceur pour suivre l’extraction de la CLD. 

Chevallier et collègues (2019) ont développé un protocole LLE pour analyser la CLD ainsi que les 

produits de transformation issus des familles A, B, C, D et E. Pour cela, après acidification de l’échantillon 

de sol à pH 1, l’échantillon est mis en contact dans de l’eau. Douze extractions successives avec du DCM 

sont ensuite réalisées. Des analyses semi-quantitatives en GC-MS et en LC-HRMS ont été réalisées afin 

de mettre en évidence la présence de ces PTs dans les sols antillais. En 2020, Lomheim et collègues ont 

décrit une méthode d’extraction LLE pour les sols en utilisant un système hexane/acétone (85:15) per-

mettant l’analyse simultanée de la CLD, d’hydroCLDs, et de composés des familles B et C (Lomheim et 

al., 2020). 

D’autres méthodes d’extraction ont été utilisées sur des échantillons de sols comme la SPME 

(Soler et al., 2014). La méthode développée pour l’eau a été adaptée à des matrices solides comme le 

sol. Pour cela, l’échantillon est d’abord séché puis broyé. Le sol est ensuite remis en suspension dans de 

l’eau et la CLD est extraite avec une fibre SPME en PDMS-DVB à partir de la matrice eau. Suivie d’une 

analyse en GC-MS/MS, des LODs de 0.015 µg.kg-1 ont été atteintes contre 50 µg.kg-1 en GC-MS. Cette 

technique a permis d’abaisser considérablement les LODs de la CLD dans les sols, en comparaison avec 

les méthodes plus traditionnelles utilisant la GC-MS.  
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Tableau 1.4. Méthodes d'analyse de la CLD dans les sols et les sédiments 

Référence Moseman et al., 1977 Borsetti et al., 1978 Amalric et al., 2006 Woignier et al.,  2012 He et al., 2014 Devault et al., 2016 

Matrice Sol et sédiment Sol Sol Sol Sol Sol 

Masse 20 g 200 g 10 g  100 g  

Composés       

Préparation 

échantillon 

Séchage - Séchage, broyage et 

tamisage 

Séchage et broyage Mixer Séchage 

Extraction Soxhlet Soxhlet ASE ASE Solide-liquide ASE 

Protocole MeOH/benzène (1:1) 

pendant 16 à 18h 

ACN/eau (overnight) Hexane/acétone (1:1) DCM/acétone (50:50) à 

100 °C et à 120 bars 

(LDA26) 

ACN + chloroforme 

(x2) 

Na2SO4 

DCM/acétone (50:50) 

(LDA26) 

Purification Florisil  Florisil Acide sulfurique Filtration  

Solvant injection MeOH/benzène/ACN/ 

hexane (1:4:2:93) 

Benzène/MeOH (98:2) Éther diéthylique DCM/acétone ACN Cyclohexane 

Analyse GC-ECD GC-ECD GC-MS GC-ECD et GC-MS/MS HPLC-MS/MS GC-MS/MS ou GC-

ECD 

Etalons internes - - CB53 HBB et PCB 193 - HBB et TPP 

Rendements Sols : 86 % 

Sédiments : 99 % 

- 81 %  85 % CLD : 73-84 % 

CLDOH : 77-88 % 

CLD : 83 % 

8-hydroCLD : 68 % 

LOD 10-20 µg.kg-1 - 330 µg.kg-1 - CLD : 0.005 µg.kg-1 

CLDOH : 0.2 µg.kg-1 

- 

LOQ - - 1 000 µg.kg-1 10 µg.kg-1 CLD : 0.02 µg.kg-1 

CLDOH : 0.3 µg.kg-1 

10 µg.kg-1 

Incertitude - -  30 %  - 
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Tableau 1.4. Suite et fin 

Référence Lomheim et al., 2020 Sabatier et al., 2021 Martin-Laurent et al., 2014 Bristeau et al., 2014 Soler et al., 2014 Chevallier et al., 2019 

Matrice Sol (microcosme) Sédiment Sol Sol Sol Sol et sédiment 

Masse  3 g 10 g 5 g 200 g 4 g 

Composés       

Préparation 

échantillon 
 Lyophilisation Séchage et broyage Sécher et broyer  Séchage  

Extraction LLE ASE LLE ASE SPME LLE 

Protocole Acétone/hexane (15:85) MeOH/DCM 

(100 °C, 100 bar, x3) 

Tampon phosphate 10 mM à 

pH7, ultrasons (10 min), DCM, 

ultrasons (10 min) 

Acétone/hexane 

(50:50) (100 °C, x3) 

PDMS/DVB à 80 °C pen-

dant 10 min 

15 mL d’eau (pH 1) 

DCM (12 fois) 

Purification Filtration SPE + filtration Florisil    

Solvant injec-

tion 

Méthanol Méthanol DCM Cyclohexane  Hexane/ac

étone 

(85:15) 

 

ACN/NH4O

Ac à 10 mM 

(1:4) 

Analyse LC-MS LC-MS/MS GC-MS GC-MS/MS GC-MS et GC-MS/MS GC-MS LC-HRMS 

Etalons in-

ternes 

  13C10-CLD anthracène-d10  Trans-nonachlor    

Rendements  CLD : 77 % 

CLDOH : 71 % 

16-26 % 73-139 %    

LOD  CLD : 0.07 µg.kg-1 

CLDOH : 0.033 µg.kg-1 

4.77 à 8.84 µg.kg-1 30 µg.kg-1 GC-MS : 50 µg.kg-1 

GC-MS/MS : 0.015 µg.kg-1 

  

LOQ  CLD : 0.22 µg.kg-1 

CLDOH : 0.1 µg.kg-1 

  GC-MS : 0.200 µg.kg-1 

GC-MS/MS : 0.08 µg.kg-1 

  

Incertitude  30 % 30 %  30 %   
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3.2.2 Méthode d’analyse pour les matrices solides d’origine animale 

3.2.2.1 Dans les fèces  

La première méthode d’extraction de la CLD dans les fèces a été développée par Blanke et col-

lègues (1977). Elle reprend le protocole LLE développé pour le sang, consistant à extraire la CLD avec un 

mélange hexane/acétone après acidification. Ensuite, une étape de purification a été ajoutée. Pour cela, 

des lavages de la phase organique avec un tampon phosphate puis du NaOH sont réalisés afin d’enlever 

les émulsions présentes qui constituent un piège à CLD. La phase aqueuse (NaOH) est ensuite lavée avec 

de l’hexane afin de retirer les interférents matriciels de l’extrait, comme les lipides, puis acidifiée avec de 

l’acide sulfurique. La solution est finalement extraite avec un mélange hexane/acétone (85:15). Cette 

méthode a été par la suite utilisée par Cohn et collègues (1978) ainsi que Boylan et collègues (1979), ces 

derniers obtenant des rendements d’extraction pour la 14C-CLD de 96 %. Pour le mirex, des méthodes 

d’extraction ont aussi été développées en LLE avec l’utilisation d’un mélange hexane/isopropanol  ou 

alors en extraction solide-liquide à l’aide d’un homogénéiseur avec de l’ACN (Stein & Pittman, 1977).  

Plus récemment, Saint-Hilaire, Bertin et collègues (2018) ont développé une méthode d’extrac-

tion de la CLD et du CLDOH dans les fèces utilisant la méthode QuEChERS. L’échantillon lyophilisé a été 

réhydraté puis extrait avec de l’ACN en présence de sels QuEChERS (MgSO4, NaCl, citrate de sodium et 

citrate de sodium sesquihydrate). Le surnageant est ensuite purifié par d-SPE (PSA, C18, carbone gra-

phite noir et MgSO4). Des rendements d’extraction d’environ 70 % ont été obtenus pour la CLD et le 

CLDOH.  

3.2.2.2 Dans le foie 

Le foie contient des taux élevés de sucres, de lipides et de protéines. Ainsi, des méthodes d’ex-

traction particulières pour cette matrice doivent être développées. Les premières études ont été réalisées 

sur les foies des ouvriers contaminés à la CLD puis des études plus récentes se sont intéressées au 

devenir de la CLD chez les animaux d’élevage. Pour cela, des extractions ont été réalisées avec un mé-

lange hexane/acétone (85:15) (Fourcot et al., 2020; Guzelian et al., 1980) ou benzène/isopropanol (2:1) 

(Stafford et al., 1978). Une étape d’acidification avec de l’acide sulfurique est réalisée avant l’extraction 

(Guzelian et al., 1980) ou après l’extraction (Fourcot et al., 2020; Stafford et al., 1978) afin de retirer les 

lipides qui pourraient interférer lors de l’analyse. De plus, la méthode développée par Stafford et col-

lègues (1978) a permis de détecter un produit de transformation de la CLD dans le foie, une monohy-

droCLD, avec un pic correspondant à 5 à 30 % du pic de la CLD (Stafford et al., 1978). L’analyse en LC-

MS/MS a permis d’accroître la sensibilité par rapport à la GC-ECD qui était couramment utilisée dans les 

premières études sur la CLD passant de 500 µg.kg-1 en GC-ECD (Guzelian et al., 1980) à 1 µg.kg-1 en LC-
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MS/MS (Fourcot et al., 2020). Récemment, du foie de bœuf a été extrait avec un système hexane/acétone 

(85:15) suivi d’une analyse LC-MS/MS (Lavison-Bompard et al., 2021). Des LODs de 1 µg.kg-1 et des 

rendements d’extraction compris entre 99 et 106 % ont ainsi été obtenus. 

Plus récemment, Saint-Hilaire, Inthavong et collègues (2018) ont développé une méthode d’ex-

traction QuEChERS de la CLD et du CLDOH pour le foie de brebis. Après extraction avec de l’ACN, une 

étape de purification avec de la d-SPE a été employée, comme pour les fèces, afin de retirer les interfé-

rents matriciels spécifiques de cette matrice (lipides et sucres). La dilution isotopique avec la 13C8-CLD 

et le 13C8-CLDOH a permis d’avoir des rendements d’extraction compris entre 93 et 105 % pour la CLD 

et 102 à 112 % pour le CLDOH. Des LOQs de 1.36 µg.kg-1 et 2.50 µg.kg-1 ont été obtenus pour la CLD et 

le CLDOH respectivement, analysés par LC-MS/MS.  

Parallèlement, une méthode d’analyse sans extraction préalable a été développée en utilisant 

l’imagerie MALDI-TOF (Matrix Assisted Laser Desorption Ionization coupled to Time of Flight en tandem) 

(Lagarrigue et al., 2014). En réalisant des coupes de foie, cette technique permet de localiser la contami-

nation à la CLD de manière tridimensionnelle. Cependant, la quantification avec la méthode d’imagerie 

MALDI est assez complexe. Pour cause, l’intensité du composé étudié ne reflète pas sa quantité réelle. 

Plusieurs composés/interférents peuvent en effet être localisés au même endroit, rendant sa quantifica-

tion difficile. L’utilisation d’un étalon interne est donc requise. Cette méthode permet d’apporter de 

nouvelles informations sur le devenir de la CLD dans le foie malgré sa faible sensibilité (LOD : 58.2 mg.kg-

1). 

3.2.2.3 Autres matrices 

La CLD a souvent été recherchée dans des espèces aquatiques vivant dans les eaux douces ou 

les eaux du littoral afin d’évaluer la diffusion de la CLD dans les différents compartiments environne-

mentaux. Ainsi, en 1979, Meijs et Ernst ont développé une méthode d’analyse de la CLD pour l’anguille 

(Meijs & Ernst, 1979). L’extraction de l’anguille a lieu par macération dans un mélange isopropanol/chlo-

roforme pendant 16 h. Après une purification à l’hexane, l’extrait est purifié une seconde fois sur une 

colonne en gel de silice, éluée par un mélange DCM/hexane. Cette méthode a permis d’obtenir des 

rendements jusqu’à 101 %. La même année, Carver et Griffith ont publié une méthode d’extraction de 

la CLD, de la 8-monohydroCLD et de la 2,8-dihydroCLD dans le poisson, les huîtres et les crustacés 

(Carver & Griffith, 1979). Dans un premier temps, mixés avec un mélange isopropanol/benzène, les 

échantillons sont ensuite macérés toute la nuit dans ce mélange (Carver & Griffith, 1979). Des rende-

ments de 87 % pour la CLD, 85 % pour la 8-monohydroCLD et 81 % pour la 2,8-dihydroCLD ont été 

obtenus. Pour la crevette, Fisher et Clark (1990) ont réalisé une extraction LLE avec un mélange to-

luène/acétate d’éthyle (3:1) suivie d’une extraction avec un mélange éther de pétrole/acide sulfurique. 
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Chez l’écrevisse, un protocole d’extraction par ASE avec un système hexane/DCM (90:10) suivi d’une 

analyse GC-ECD ont permis d’obtenir une LOD de 0.02 µg.kg-1 (Baudry et al., 2022). 

Pour les végétaux, Clostre, Letourmy et collègues (2014) ont réalisé, via le LDA26, des extraction 

ASE grâce à un mélange DCM/acétone afin de détecter la CLD et la 8-monohydroCLD. La même année, 

Soler et collègues ont développé une méthode d’analyse des ananas par SPME. L’échantillon, préalable-

ment mixé et remis en suspension dans de l’eau, est extrait par une fibre en PDMS/DVB pendant 10 

minutes à 80 °C. La CLD est adsorbée sur les sargasses qui dérivent de l’océan Atlantique vers la mer 

des Caraïbes. La CLD, la 8-monohydro et le CLDOH sont extraits par mise en contact avec de l’acétone 

pendant 24 h. L’acétone est ensuite extrait avec un mélange DCM/eau saturée en NaCl (90:10) et l’extrait 

est analysé en LC-MS/MS dont les LOQs de 0.5 µg.kg-1 pour la CLD et le CLDOH et 10 µg.kg-1 pour la 8-

monohydroCLD ont été obtenues (Devault et al., 2022). 

 Jondreville et collègues (2014) ont développé une méthode d’extraction LLE avec le système 

hexane/acétone (85:15) dans les œufs de canard afin de suivre l’élimination de la CLD. Pour la graisse, 

la même LLE est précédée de deux extractions successives avec le système ACN/DCM (75:25). Pour la 

graisse périnéale de bœuf, trois extractions successives avec un système ACN/DCM (75:15) ont permis 

d’obtenir des LODs de 2 µg.kg-1 (Lavison-Bompard et al., 2021). Un protocole d’extraction QuEChERS a 

été développé pour extraire plusieurs types de matrices provenant de plusieurs animaux, afin d’avoir 

une méthode dite universelle (Devriendt-Renault et al., 2023; Martin et al., 2020). Plusieurs muscles et 

abats de bœuf et de porc, du poulet, des œufs, des poissons ainsi que des crustacés décapodes (ho-

mards et écrevisses) ont été extraits avec de l’ACN puis purifiés par d-SPE avant une analyse HPLC-

MS/MS. Des rendements d’extraction compris entre 92 et 105 % et entre 91 et 107 % ont été obtenus 

pour la CLD et le CLDOH respectivement, suivant la matrice. La LOD a été fixée à 0.7 mg.kg-1 pour les 

deux composés (Devriendt-Renault et al., 2023). 

 Conclusion de l’état de l’art et objectifs de la thèse 

 Bien que la CLD ne soit plus utilisée depuis une trentaine d’années, l’environnement antillais 

ainsi que la population restent touchés par cette molécule. Une cartographie de la contamination en 

CLD de la Guadeloupe et de la Martinique, complétée au fil des années par de nouvelles analyses, a 

permis de définir les zones à risque pour la population. Des restrictions de pêches ainsi que des recom-

mandations émises par l’ANSES sur les gestes à adopter pour éviter la consommation de produits con-

taminés ont été mises en place. Cependant, l’étude Kannari a montré chez plus de 90 % des personnes 

engagées des quantités détectables de CLD, ce qui illustre la forte imprégnation de la population antil-

laise à ce polluant. De nombreuses recherches ont été réalisées afin de trouver des méthodes efficaces 

pour dégrader la CLD. À la suite de ces expériences, de nombreux PTs ont été découverts, caractérisés 
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et synthétisés lors de la précédente thèse d’Oriane Della-Negra (2017-2020) et de celle de Marion Che-

vallier (2014-2017). Des analyses environnementales préliminaires ont permis de détecter certains pro-

duits de transformation dans l’environnement antillais, montrant l’importance de développer des pro-

tocoles analytiques adaptés à ces nouveaux composés dont le comportement analytique peut varier de 

celui de la CLD. En effet, pour les organochlorés qui comportent des propriétés différentes, plusieurs 

protocoles ont été décrits avec un changement de solvant ou bien des températures adaptées à la vo-

latilité des composés étudiés. De plus, en fonction des matrices étudiées, certains protocoles d’extraction 

sont favorisés comme l’ASE pour l’extraction de sols et de sédiments, tandis que l’eau est couramment 

extraite par LLE. Aujourd’hui, à l’exception du CLDOH et de la 8-monohydroCLD, aucune information 

n’est disponible sur la présence/absence d’autres PTs, faute de standards et de méthodes analytiques 

satisfaisantes. Ainsi, le besoin de développer des protocoles permettant à la fois l’analyse de la CLD et 

de ses nombreux PTs (Figure 1.29) dans différentes matrices est nécessaire. Cela permettra notamment 

de connaître l’étendue de la contamination et de l’évolution de la pollution avec la question de l’émer-

gence possible d’une pollution secondaire aux PTs de la CLD. 

C’est dans ce contexte que s’inscrit mon sujet de thèse qui a pour objectif le développement de 

protocoles d’analyse pour la CLD et ses PTs. Au regard des différentes méthodes d’extractions existantes 

avec leurs avantages et inconvénients, ainsi que des développements déjà réalisés pour la CLD, plusieurs 

protocoles ont été mis au point en choisissant les méthodes en fonction des besoins analytiques (limite 

de détection à atteindre), des contraintes techniques que nous avions (machines analytiques dispo-

nibles) et de la nature des matrices à analyser. L’objectif était aussi de proposer des protocoles d’analyses 

simples, rapides et accessibles pour l’analyse d’un large choix de matrices complexes afin que d’autres 

laboratoires puissent utiliser ses protocoles pour des analyses de routine.  

 Pour répondre à ces objectifs, plusieurs projets collaboratifs nationaux et internationaux ont été 

mis en place. Dans un premier temps, une étude de dégradation de la CLD en conditions méthanogènes 

a été réalisée avec l’ENSAIA et L’Université de Lorraine (Nancy), projet porté par Cyril Feidt et Yves Le 

Roux. Précédemment, la méthanisation avait permis de dégrader des composés organochlorés tels que 

le HCB et le HCH. Ainsi, nous avons voulu apporter la preuve de concept que ce processus pouvait être 

performant pour dégrader la CLD. Dans un second temps, nous nous sommes intéressés à l’analyse des 

produits de transformation de la CLD ainsi que d’autres organochlorés dans les eaux de surface et sou-

terraines à travers un projet en collaboration avec le BRGM et le CIRAD (Jean-Baptiste Charlier et Lai-

Ting Pak, respectivement). En effet, un suivi régulier de ces matrices est actuellement réalisé par le LDA26 

en suivant la CLD, le CLDOH et la 8-monohydroCLD (A2) ainsi que plusieurs autres organochlorés. Ce-

pendant, il n’existe pas de méthode permettant de rechercher les autres PTs de la CLD dans ces eaux. Il 

est pourtant nécessaire de les intégrer pour avoir une vision globale de la contamination des eaux et 
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accroître nos connaissances sur le transfert de ces composés. Enfin, le troisième projet s’inscrit dans un 

cadre international avec l’analyse des sédiments de la James River, lieu historique de la contamination 

de la CLD. Ce lieu a été choisi pour ces conditions anaérobies ainsi que la présence de bactéries indi-

gènes qui ont peut-être pu s’adapter à la CLD et développer des capacités à la dégrader. La Figure 1.29 

suivante résume les différents projets qui seront abordés dans les chapitres suivants. 

  

Figure 1.29. Schéma explicatif des expériences réalisées dans le cadre de ma thèse. 
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- Chapitre 2 - Mise en évidence d’une dégradation de la chlordécone 

en conditions méthanogènes grâce aux dosages de la 

chlordécone et de ses PTs 
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Martin, D. E.*, Alnajjar, P.*, Muselet, D., Soligot-Hognon, C., Kanso, H., Pacaud, S., Le Roux Y., Saaidi, P.-

L. & Feidt, C. (2023). Efficient biodegradation of the recalcitrant organochlorine pesticide chlordecone 

under methanogenic conditions. Science of The Total Environment, 903, 166345. 

* : contribution équivalente 

 

Pour la partie expérimentale de l’expérience de dégradation en condition méthanogène, la pré-

paration ainsi que les suivis des conditions méthanogènes (pH, potentiel d’oxydo-réduction et produc-

tion de biogaz) des différents réplicats sacrificiels ont été réalisés à l’ENSAIA à Nancy par Perla Alnajjar 

(Doctorante, Université de Lorraine) aidée par Claire Soligot (Technicienne, Université de Lorraine). Les 

échantillons ont ensuite été envoyés au Genoscope pour les analyses chimiques.  

Préalablement à l’expérience de dégradation, j’ai mis au point la méthode d’analyse de la CLD 

et ses PTs, synthétisés par Hussein Kanso (chercheur CDD, CEA). J’ai d’abord adapté les méthodes chro-

matographiques GC et LC existantes du laboratoire pour les rendre plus courtes tout en conservant une 

bonne séparation entre tous les composés recherchés. J’ai effectué les paramétrages en spectrométrie 

de masse (GC-MS et LC-HRMS), notamment le choix des ions et leur fenêtre d’acquisition en SIM (Single 

Ion Monitoring). J’ai ensuite mis au point le protocole d’extraction avec la méthode QuEChERS en faisant 

varier de nombreux paramètres (solvants, quantité et nature des sels, pH, volume d’échantillon). Cela 

m’a permis d’affiner les méthodes GC-MS et LC-MS pour tenir compte des effets matrices et du possible 

carryover de la CLD. J’ai alors pu évaluer les performances du protocole analytique complet à travers les 

limites de détection, les rendements d’extractions ainsi que les exactitudes.  

Les extractions des échantillons biologiques ont ensuite été réalisées avec l’aide de Delphine 

Muselet (Technicienne, CEA) et également de Perla Alnajjar, lors de ses séjours au Genoscope. Les ana-

lyses GC-MS ont été réalisées par Delphine Muselet et moi-même tandis que j’ai pris en charge la gestion 

complète des analyses en LC-HRMS tout comme les traitements de toutes les données analytiques GC 

et LC. Pour les besoins de l’article, Perla Alnajjar a effectué des analyses statistiques supplémentaires à 

partir des résultats finaux que j’avais obtenus. 

Pour l’article, nous avons écrit Perla Alnajjar et moi la première version, en rédigeant nos parties 

respectives et réalisé les figures de l’article et du Supporting Informations correspondants aux parties 

que nous avions réalisées expérimentalement. Les corrections ont ensuite été effectuées par Pierre-Loïc 

Saaidi, Yves Le Roux et Cyril Feidt, ainsi que par Perla Alnajjar et moi-même.   
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 Résumé 

 Dès 2009, la problématique de la contamination des animaux à la chlordécone (CLD) a émergé 

aux Antilles françaises à la suite de contrôles réalisés dans les abattoirs. L’évaluation des pratiques d’agri-

culture à risque a permis d’établir plusieurs mesures en collaboration avec les éleveurs. Afin de limiter la 

contamination des animaux, il a, par exemple, été spécifié de limiter l’abreuvement des animaux dans 

des réserves d’eaux contaminées, et de favoriser la récupération de l’eau de pluie. 

 En parallèle, des équipes de recherche ont étudié le temps de demi-vie de la CLD chez les ani-

maux exposés (Fourcot et al., 2021; Fournier et al., 2017). Estimé à une vingtaine de jours chez la brebis 

et la chèvre, la CLD est éliminée essentiellement via les fèces (86 % sous la forme CLD ou CLDOH) et plus 

faiblement via les urines (3.6 % sous la forme CLD et CLDOH-conjugué) (Saint-Hilaire et al., 2021). Ces 

résultats suggèrent qu’une décontamination des animaux est possible avant leur abatage. Cette solution, 

envisageable à condition que les animaux soient déplacés sur des zones exempt de chlordécone, soulève 

cependant la question de la gestion de ces déchets contaminés. De plus, la volonté sociétale de tendre 

vers le « zéro chlordécone » implique de trouver des solutions durables et en accord avec les enjeux 

environnementaux actuels, tels l’utilisation des énergies renouvelables. 

 La méthanisation ou digestion anaérobie (AD) est un procédé s’appuyant sur la dégradation de 

la matière organique en condition contrôlée (température) et en anaérobiose (Gunnerson & Stuckey, 

1986). La dégradation des microorganismes entraîne la formation de biogaz composé majoritairement 

de méthane (CH4) et de dioxyde de carbone (CO2) et à moindre échelle, de sulfure d’hydrogène (H2S) 

(Bharathiraja et al., 2018). Ce biogaz peut être valorisé sous différentes formes, notamment la production 

électrique ou le biocarburant. La méthanisation produit également un digestat, riche en nutriments or-

ganiques et inorganiques, pouvant, lui-même, être valorisé dans l’agriculture en tant que fertilisant 

(Wang & Lee, 2021). La composition des digestats doit être étudiée afin de ne pas (ré-)introduire des 

contaminants dans l’environnement. Ces dernières années, les recherches sur la méthanisation pour le 

traitement des déchets organiques se sont multipliées. Ainsi, ce processus est le plus utilisé et le plus 

efficace pour la gestion des déchets (Ampese et al., 2022). Dans de précédentes études, le processus de 

méthanisation de déchets contaminés par des organochlorés, tels que le HCB ou HCH a été étudié. Une 

dégradation de ces composés a été observée (Fathepure et al., 1988; Lian et al., 2018). Dans le cadre 

d’une collaboration avec l’équipe de Cyril Feidt (Université de Lorraine, Ecole Nationale Supérieure 

d’Agronomie et des Industries Alimentaires (ENSAIA)) et de Yves Le Roux (Université de Lorraine, EN-

SAIA, Chaire Agro Métha) financée par l’ANSES (PNR-EST, Projet Dechlormeth), nous avons cherché à 

savoir si, en conditions méthanogènes similaires à celles des méthaniseurs, la CLD pouvait être dégradée. 

 Des digestats issus de la méthanisation de déchets d’origine animale et végétale ont été utilisés. 
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Supplémentés à 19.5 ± 0.5 mg.L-1 en CLD, ils ont ensuite été incubés à 37.5 °C (conditions mésophiles) 

pour les digestats d’origine animale et à 55 °C (conditions thermophiles) pour les digestats d’origine 

végétale, entre 0 et 40 jours. L’expérience a été réalisée en mode sacrificiel, avec plusieurs réplicats bio-

logiques stoppés à différents temps (0, 5, 20 et 40 jours). Un suivi de la production de biogaz, du pH et 

du potentiel d’oxydo-réduction a été réalisé afin de s’assurer que la présence de la CLD n’avait pas 

d’effets négatifs sur la production de biogaz et les conditions méthanogènes générées. En parallèle, un 

protocole d’extraction QuEChERS (de l’anglais Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged and Safe) a été dé-

veloppé pour la matrice digestat. L’extrait obtenu a ensuite été analysé de deux façons : 1. par GC-MS 

pour rechercher les produits de transformation (PTs) des familles B (polychloroindènes), F (famille des 

composés soufrés) et G (CLDOH et hydroCLDOH) ; 2. en LC-HRMS pour rechercher les PTs des familles 

A (hydroCLD) et de la famille C (acides polychloroindènecarboxyliques). Les limites de détection obte-

nues pour tous ces PTS correspondent à moins de 1 % de conversion de la CLD. La méthode analytique 

développée permet donc de suivre le devenir de la CLD en conditions méthanogènes, en recherchant 

tous les types de PTs connus à ce jour.  

 Une diminution de la concentration en CLD a été observée dans les deux conditions, mais la 

condition thermophile s’est révélée nettement plus efficace que la condition mésophile. De plus, l’appa-

rition concomitante de PTs issus de plusieurs familles, telles que les familles A, B et C ont permis d’écarter 

l’hypothèse d’une adsorption de la CLD et de confirmer sa dégradation. Les bilans de matière au bout 

de 40 jours, même en tenant compte de tous les PTs détectés et quantifiés, n’ont pas permis de rendre 

compte du devenir de toute la chlordécone.    
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 Abstract   

 Anaerobic digestion (AD) has long been studied as an effective environmental and economic 

strategy for treating matrices contaminated with recalcitrant pollutants. In the present work, we investi-

gated the bioremediation potential of AD on organic waste contaminated with chlordecone (CLD), an 

organochlorine pesticide extensively used in the French West Indies and classified among the most per-

sistent organic pollutants. Digestates from animal and plant origins were supplemented with CLD and 

incubated under methanogenic conditions for over 40 days. The redox potential and pH monitoring 

showed that methanogenic conditions were preserved during the entire incubation period despite the 

presence of CLD. In addition, the comparison of the total biogas generated from digestates with and 

without CLD demonstrated no adverse effects of CLD on biogas production. For the first time, a 

QuEChERS (Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged, and Safe) extraction method, followed by GC–MS and 

LC-HRMS analyses, was developed to quantify CLD and its main known transformation products (TPs) in 

AD experiments. A decrease in CLD concentrations was evident to a greater extent under thermophilic 

conditions (55 °C) compared to mesophilic conditions (37.5 °C) (CLD removal of 85 % and 42 %, respec-

tively, after 40 days of incubation).  CLD degradation was  confirmed  by  the  detection  and  quantifi-

cation  of  several  TPs:  10- monohydroCLD  (A1),  two  dihydroCLDs  different  from  2,8-dihydroCLD  

(A3),  pentachloroindene  (B1),  tetra- chloroindenes (B2, B3/B4), tetra- and tri-chloroindenecarboxylic 

acids (C1/C2, C3/C4). Determining TPs concentrations using the QuEChERS method provided an over-

view of CLD fate in AD. Overall, these results reveal that AD processes can efficiently degrade CLD into 

several TPs from A, B, and C families while maintaining satisfactory biogas production. They pave the 

way to developing a scaled-up AD process capable of treating CLD- contaminated organic wastes pro-

duced by farming, thus stopping any further transfer of CLD.   

 Introduction 

 Chlordecone (C10Cl10H2O2; CLD) is an organochlorine pesticide that was extensively used in the 

French West Indies (FWI) between 1972 and 1993 against the banana black weevil, Cosmopolites sor-

didus. Its massive application has resulted in long-term environmental contamination of CLD, where 

concentrations in soils higher than 1 mg.kg−1 of DM are still recorded (Desprats, 2021). CLD also accu-

mulates in food chains, with for example, the contamination of animals reared outdoors through invol-

untary soil ingestion. Contaminated food is the main source of the considerable human exposure ob-

served (over 90 % of the FWI population included in the Kannari study had detectable amounts of CLD 

in their blood) (Dereumeaux et al., 2020). 
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CLD can be metabolized in humans and in several other mammals. According to Fariss et al., 

CLD is initially reduced in the liver to chlordecol (CLDOH), its alcohol form, which can both be further 

transformed into sulfate and/or glucuronide conjugates (Fariss et al., 1980). In ewes contaminated intra-

venously with CLD, its elimination occurs primarily through feces (largely as CLD and to a lesser extent 

as CLDOH) and marginally in urine (CLD and conjugated forms) (Saint-Hilaire et al., 2021). CLD has been 

shown to exhibit half-lives spanning from 5 days (laying hens) to 55 days (pigs) (Fourcot et al., 2020; 

Jondreville et al., 2014). Thus, a decrease in its concentration in animal products could be reached if 

animals were depurated prior to slaughtering (Fournier et al., 2017; Lastel et al., 2016). Such a decon-

tamination strategy consists of moving the livestock animals to a non-contaminated ground, where they 

can excrete CLD and CLDOH from their bodies. However, the resulting contaminated livestock effluents 

must be treated to prevent the translocation of pollution to another environmental compartment. Sec-

ondary pollution could also occur if contaminated agricultural wastes were transformed into compost 

fertilizers and amended on non-contaminated soils. These examples illustrate the need to find a satis-

factory process to treat these contaminated organic wastes. A solid societal desire to achieve “zero 

Chlordecone'' has emerged in the FWI in the last couple of years. This particular context prompted us to 

investigate the feasibility of degrading chlordecone present in organic wastes. 

The abiotic and biotic transformations of CLD have been the subject of numerous studies. 

Dechlorination of CLD was achieved abiotically after UV irradiation as well as under reducing conditions 

(zero-valent iron), leading to the formation of hydrochlordecones (family A, C10Cl10−nO2H2+n, 1 ≤ n ≤ 5) 

(). Interestingly, ring-opening of the bishomocubane cage of CLD was observed in presence of reduced 

vitamin B12 resulting in the additional formation of polychloroindenes (family B, C9Cl6−nH2+n, 1 ≤ n ≤ 3) 

and polychloroindenecarboxylic acids (family C, C10Cl5−nH3+nO2, 1 ≤ n ≤ 5) (Chevallier et al., 2019; Schrau-

zer & Katz, 1978).  

Several attempts to degrade CLD using micro-organisms under aerobic conditions have been made 

over the last four decades. Apart from a few studies (Esegni et al., 2019; George & Claxton, 1988; Orndorff 

& Colwell, 1980; Sakakibara et al., 2011) for which the analytical monitoring was questionable, experi-

ments that used freshly added 14C-CLD showed no or very limited CLD biodegradation (Merlin et al., 

2014; Francis & Metcalf, 1984; Fernández-Bayo et al., 2013). 

In contrast, a number of successful anaerobic biotransformations of CLD were reported (Chaus-

sonnerie et al., 2016; Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020; Hellal et al., 2021; Jablonski et al., 

1996; Lomheim et al., 2020, 2021). Generally, CLD decrease was coupled with the production of TPs from 

families A, B, and C (Figure 2.1) (Chaussonnerie et al., 2016; Chevallier et al., 2019; Lomheim et al., 2020, 

2021); as recently described, longer-term incubation led to lower chlorinated congeners, including a fully 

dechlorinated indenecarboxylic acid (Lomheim et al., 2021). In the model organism Citrobacter sp. 86, 



 

 

100 

 

Barbance and colleagues demonstrated the involvement of corrinoids (analogs of vitamin B12), produced 

by  bacterium, in CLD degradation (Barbance et al., 2020). Under anoxic and confined conditions, sulfur-

containing TPs (e.g., chlordecthiol and its S-methylated derivative, Figure 2.1) were formed in the pres-

ence of the sulfur-reducing bacterium Desulfovibrio sp. 86 (Della-Negra et al., 2020) as well as in the 

presence of consortia constituted of a dominant archaeon genus Methanobacterium and several bacte-

rial genera including Desulfovibrio (Hellal et al., 2021).  

The most rapid biotransformation of CLD was described by Jablonski and colleagues with the 

archaeon Methanosarcina thermophila, which degraded 14C-CLD at 50 ˚C by up to 85 % within ten days 

under methanogenic conditions (Jablonski et al., 1996). In this study, <1 % of the initial radioactivity of 

CLD was found at the end as methane, proving that CLD was not totally mineralized (Jablonski et al., 

1996). Monitoring by thin-layer chromatography (TLC) allowed the authors to detect polar and nonpolar 

TPs that may correspond to those previously identified after chemical degradation induced via vitamin 

B12 (Schrauzer & Katz, 1978). Jablonski et al. (1996) also degraded CLD in the presence of cofactor F430 

and factor III, both isolated from M. thermophila and in situ reduced by Ti(III) citrate. While cofactor F430 

(Ni bound to a reduced porphyrin cycle) is common to all methanogenic archaea (Ragsdale, 2009), factor 

III (Co-corrinoid) is used by the CO-dehydrogenase of M. thermophila to oxidize CO into CO2 and thus 

achieve the aceticlastic pathway (Ferry, 2010; Jablonski et al., 1993). Other corrinoids are also produced 

during the various methanogenic pathways (Lessner, 2009) and, when reduced, might also participate in 

CLD degradation. The above-mentioned studies highlight the importance of reducing conditions along 

with the presence of adequate microorganisms, particularly methanogens, sulfur-reducing bacteria, and 

corrinoid producers. These observations have led us to hypothesize that anaerobic digestion (AD), which 

consists of synergistic and sequential processes carried out by different bacteria and archaea under re-

dox potentials lower than ‒300 mV (Moletta, 1993), could provide satisfactory reductive conditions and 

suitable catalysts to open the bishomocubane structure of CLD, while removing many of the chlorine 

atoms, and might represent the first steps towards its complete elimination.  

AD has been, in fact, previously described as an effective strategy to induce the transformation 

of different recalcitrant pollutants, especially organochlorine compounds such as polychlorinated bi-

phenyls (PCBs) (Bertin et al., 2011), pentachlorophenol (PCP) (Christiansen et al., 1995), hexachloroben-

zene (HCB) (Fathepure et al., 1988), γ-hexachlorocyclohexane (Lian et al., 2020), 2,2-bis-(p-chloro-

phenyl)-1,1,1-trichloroethane (DDT) (Jensen et al., 1972), and dechlorane plus (Sverko et al., 2015). Mirex, 

an organochlorine with a bis-homocubane structure similar to CLD, was transformed by sewage sludge 

microbes under methanogenic conditions (Andrade & Wheeler, 1974). 

Therefore, the present study aimed to decipher whether the AD of CLD-contaminated biomass 

could result in the degradation of CLD, consequently representing an effective treatment strategy for 



 

 

101 

 

organic wastes that could be implemented in industrial methanizers in the FWI. We first ensured that 

CLD supplemented in the digestate did not alter biogas production. We successfully developed a 

QuEChERS protocol followed by GC-MS and LC-HRMS analyses that allowed the accurate extraction and 

quantification of CLD and, for the first time, its main TPs from the complex digestate matrix. Finally, we 

studied the fate of CLD in two AD experiments: (i) a digestate from livestock effluents under mesophilic 

conditions and (ii) a digestate from plant origin under thermophilic conditions. 

 Materials and methods: 

4.1 Chlordecone and its transformation products used as standards 

For the incubation experiments, chlordecone (A-7007, purity 98 %) was supplied by Azur Iso-

topes and dissolved in ethanol. For the extraction and the analysis parts, chlordecone (purity >99 %) 

supplied by Sigma was used for the calibration curves of CLD. Fast chemical equilibrium in solution was 

observed for several indene derivatives (B3B4, C1C2, C3C4, D1D2, and D3D4) (Chevallier et 

al., 2019); for clarity reasons, we will consider these pairs, hereafter, as one TP with the notation “X/Y”. 

10-monohydrochlordecone (A1), 8-monohydrochlordecone (A2), 2,8-dihydrochlordecone (A3), 

2,4,5,6,7-pentachloroindene (B1), 4,5,6,7-tetrachloroindene (B2), 2,4,6,7-tetrachloroindene and 2,4,5,7-

tetrachloroindene (B3/B4), 2,5,6,7-tetrachloro-1H-indene-4-carboxylic acid and 2,4,5,6-tetrachloro-1H-

indene-4-carboxylic acid (C1/C2,), 2,5,7-trichloro-1H-indene-4-carboxylic acid and 2,4,6-trichloro-1H-

indene-4-carboxylic acid (C3/C4) were synthesized according to Chevallier et al. (2019) and Wilson & 

Zehr (1979) using CLD supplied by Azur Isotopes. Chlordecthiol (F1, C10Cl10H2S) was synthesized accord-

ing to Della-Negra et al. (2020). The purity of all synthesized TPs was best assessed using an NMR-based 

titration protocol (Supplementary Text). Chlordecol (C10Cl10H2O, purity 98 %) was supplied by Azur Iso-

topes. In addition, 13C10-chlordecone (at 100 µg.mL-1 in nonane, purity >99 %, LGC), pentachlorobenzene 

(PeCB) (purity >96 %, Sigma) and indane-4-carboxylic acid (2,3-dihydro-1H-indene-4-carboxylic acid; 

purity >95 %, Enamine) were used as internal standards for CLD/hydroCLDs/CLDOH/F1, polychloroin-

denes, and polychloroindenecarboxylic acids, respectively. Working solutions were prepared in acetone 

except for F1 which was prepared in ethanol. Both solvents were supplied by VWR (purity >99.9 %). 

Additional chemicals used are described in the supplementary text section.  

4.2 Preparation and incubation of chlordecone-supplemented digestates 

Different conditions for AD  were tested in batch mode: (i) a digestate of animal origin, obtained 

from a 10L Continuous Stirred-Tank Reactor (CSTR), from the experimental farm of the ENSAIA, operat-

ing under mesophilic conditions (wet system) at steady state for several months, was used for the incu-
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bation under mesophilic conditions; (ii) a digestate from plant origin, obtained from the 1350 m3 indus-

trial digester of the continuous thermophilic Methavos unit of Sarreguemines (dry system), was used for 

the incubation under thermophilic conditions (Tableau S2.1).  

Eighty-four serum bottle reactors were labeled according to the corresponding incubation con-

ditions (mesophilic or thermophilic), the presence or absence of CLD, and the associated incubation time 

(i.e., 0 days for immediate stopping of the bottles, x for x days of incubation) (Figure S2.1). Digestates 

were thoroughly shaken before filling the bottles. Each bottle was filled with 100 g of the associated 

digestate: mesophilic bottles were filled with liquid digestate (density of 1.01; 11 % TS, out of which 63 % 

VS) sampled from a CSTR operating under mesophilic conditions and fed with livestock effluents, while 

thermophilic bottles were filled with liquid digestate (density of 1.05; 18.5 % TS, out of which 60 % VS) 

collected from a thermophilic industrial digester fed with plant residues. One milliliter of aqueous solu-

tions of Cobalt(II) chloride and glucose were added into each bottle to final concentrations of 5 mg.L-

1 and 1 g.L-1, respectively. One milliliter of an ethanolic solution of CLD (3.6 mg.mL-1) was added to reach 

a final concentration of 20 ± 0.5 mg.L-1 (Supplementary Text) in all the bottles, equivalent to 0.17 g.kg-

1 TS in mesophilic and 0.11 g.kg-1 TS in thermophilic conditions, except in negative controls. The same 

volume of ethanol (1 mL) was introduced into the negative control bottles. An additional 77 g of the 

digestates was added to all bottles that were then stoppered and thoroughly shaken to homogenize 

their contents. All bottles, except the ones immediately sacrificed for the initial incubation time (0 days), 

were incubated in the dark at 37.5 °C (mesophilic conditions) or 55 °C (thermophilic conditions) in static 

Memmert incubators-thermostats. At the designated incubation time (0, 5, 20, or 40 days), the three 

biological replicates (under each condition) were sacrificed and stored in the dark at -20 °C for subse-

quent analyses. 

4.3 QuEChERS extraction of chlordecone and its transformation products from 

the digestate 

A dedicated degradation experiment of CLD supplemented at 20 mg.L-1 was performed for 40 

days according to the protocol detailed in section 2.2 to provide digestate samples containing both CLD 

and the TPs formed during AD. Several parameters were studied, i.e., nature of extraction solvent, volume 

of digestate sample, pH, and salt effect. All details are available in the Supplementary Information (Sup-

porting text, Figure S2.2 and Figure S2.3, Tableau S2.5). 

The final QuEChERS protocol adapted to the digestate matrix is the following: 1 mL of digestate 

(precisely weighed) was placed in a 10-mL vial. 15 µL of 13C10-CLD at 100 µg.mL-1 in nonane (internal 

standard for CLD, hydroCLDs, CLDOH and CLDSH; final concentration: 1.36 mg.L-1, Figure S2.7 and Figure 
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S2.10), 11 µL of pentachlorobenzene (PeCB, internal standard for B1 and analogous TPs; final concen-

tration: 1 mg.L-1; Figure S2.8) and 11 µL of indane-4-carboxylic acid (internal standard for TPs C1/C2 and 

C3/C4; final concentration: 1 mg.L-1; Figure S2.9), both at 100 µg.mL-1 in acetone, were added to the 

digestate. The vial was vortexed and kept under agitation (775 rpm, Moni-Orbital Shaker, Bellco) for 1 h 

at room temperature. The digestate was placed in a 50-mL centrifuge tube. 9 mL of ultrapure water were 

added, followed by 1.5 mL of acetone and 8.5 mL of hexane with a one-minute stirring step between 

each addition. After addition of QuEChERS salts (10 g of MgSO4, 1 g of NaCl, 1.8 g of sodium citrate 

dihydrate), HCl (6 M) was added to adjust the aqueous phase to pH 3. The mixture was stirred for 1 min 

and centrifuged for 5 min at 4000 rpm. The supernatant was then concentrated under a nitrogen stream 

to 600 µL and further divided into several aliquots. One aliquot of 150 µL was used for immediate GC-

MS analysis (CLD, A1, A2, B1, B2, B3/B4, CLDOH, and F1). The quantification of CLD, hydroCLDs, C1/C2, 

and C3/C4 using LC-HRMS was performed with a second aliquot of 150 µL, evaporated and stored at -

20 °C before analysis. 

4.4 GC-MS analysis 

The GC-MS extract was analyzed using a Thermo Fisher Focus GC coupled to a single-quadru-

pole mass spectrometer (Thermo Fisher DSQ II). The chromatographic separation was performed using 

a nonpolar 30 m × 0.25 mm × 0.25 μm DB-5MS column (Agilent J&W), with helium as the carrier gas. 

The oven temperature was programmed as follows: 125 °C held for 0.5 min, increased to 180 °C at a rate 

of 50 °C.min-1 and then to 280 °C at 8 °C.min-1 (0.5 min hold). The mass spectrometer was operated in 

electron ionization positive mode (EI) at 70 eV. Ion source and transfer line were maintained at 220 °C 

and 280 °C, respectively. 

For full scan (FS) analysis, 2 µL of extract were injected in splitless mode. Mass spectrum was 

acquired over a range of m/z 50-600. For single ion monitoring analysis (SIM), 1 µL of extract was injected 

in split mode with a ratio of 1:5. For each compound analyzed (CLD, TPs and internal standards), two 

ions were monitored, one as a quantifying ion and one as a qualifying ion (Tableau S2.2). For thermo-

philic conditions, m/z 274 for CLD and m/z 279 for 13C10-CLD were monitored instead of m/z 272 and 

m/z 277 for mesophilic conditions due to matrix interferences observed at m/z 272. Each extract was 

analyzed once in FS mode, followed by three additional SIM acquisitions. 

4.5 LC-HRMS analysis 

The dry extract was re-dissolved in 250 µL of NH4OAc buffer (10 mM, pH 7 adjusted with NH4OH 

1 M):MeCN (20/80, v/v). The extract was filtered on 0.22 μm filters (Millex®-GV, Merck). Analyses were 

performed on a Dionex Ultimate 3000 LC system coupled to an LTQ-Orbitrap Elite Mass Spectrometer 



 

 

104 

 

(Thermo Fisher Scientific). Chromatographic separation was carried out at 30 °C with a Kinetex C18 col-

umn (100 mm x 2.1 mm, 1.7 μm) (Phenomenex). NH4OAc buffer (10 mM; pH 7 adjusted with NH4OH 1M) 

was used as solvent A and MeCN as solvent B. Analyses were performed under a solvent gradient and a 

flow rate gradient. The flow started at 0.2 mL.min-1 with 20 % of B and conditions were maintained for 

0.5 min. The flow was drastically decreased to 0.05 mL.min-1 (rate at 0.33 mL.min-²). A dual gradient of 

flow rate and eluent was then applied to reach 0.5 mL.min-1 and 100 % of solvent B at 8 min (rate at 0.06 

mL.min-² and 10.7 °C.min-1). The system was held for 1.5 min and returned to the initial parameters in 

1.5 min (rate at 0.2 mL.min-² and 53.3 °C.min-1). Equilibration of the system was maintained for 0.2 min 

prior to subsequent analysis. 

The mass spectrometer was equipped with an electrospray ionization (ESI) operated in negative 

mode. MS parameters were set as follows: source and capillary temperatures at 275 °C, ion spray voltage 

at -4 kV, and sheath, auxiliary, and sweep gas flows at 60, 44, and 0 (arbitrary unit), respectively. The 

mass spectrum was acquired over a range of m/z 100-700 with a resolution of 30,000. For each com-

pound analyzed (CLD, TPs, and internal standards), two ions were extracted from the total ion chroma-

togram (TIC), one as a quantifying ion and one as a qualifying ion, except for indane-4-carboxylic acid 

with just one ion (Tableau S2.3).  Three successive injections were performed for each analytical sample, 

followed by three blank injections (MeCN). 

4.6 Quantification procedure and evaluation of its performances 

The choice of internal standards for CLD and its TPs is detailed in SI (Supporting text, Figure S2.7, 

Figure S2.8, Figure S2.9 and Figure S2.10). For each incubation time (0, 5, 20, and 40 days), digestates 

without CLD were sacrificed simultaneously with the digestate samples to be analyzed to provide the 

corresponding blank matrices. Supplementation of these blank matrices at five levels of CLD (0, 1, 5, 10, 

and 20 mg.L-1) and B1 (0, 0.14, 0.41, 1.1, and 4.4 mg.L-1), followed by QuEChERS extraction and analysis, 

enabled us to establish calibration curves for CLD and B1 at each incubation time (Examples in Figure 

S2.11 and Figure S2.12). These calibration curves were obtained from duplicate extractions that were 

analyzed by bracketing samples. 

Semi-quantification of A1 (in GC-MS and in LC-HRMS) as well as CLDOH and F1 (in GC-MS only) 

were done using CLD calibration curves. For these three TPs, dedicated adjustment coefficients were 

estimated (for details, see Supporting text, Figure S2.7 and Figure S2.10). Adjustment coefficients were 

used to take into account the difference in extraction efficiency and instrumental response between each 

TP and CLD used for the calibration curve. The same method was applied for the GC-MS semi-quantifi-

cation of B3/B4 and B2 using B1 calibration curve (for details, see Supporting text and Figure S2.8). As 

previously indicated (Chapitre 2.4.4), two separate ions, namely m/z 272 and 274, were selected for GC-
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MS monitoring of CLD in mesophilic and thermophilic conditions, respectively. As a result, distinct ad-

justment coefficients had to be applied for semi-quantifying A1, CLDOH and F1 in mesophilic and ther-

mophilic matrices (Supporting text, Figure S2.7 and Figure S2.10). The limited amount of C1/C2 and 

C3/C4 prevented us from establishing calibration curves for these TPs at each incubation time. Calibra-

tion curves with the internal standard were established once for C1/C2 and C3/C4. Briefly, thermophilic 

digestates from 0 days were supplemented at six levels (from 0 to 4 mg.L-1), extracted according to the 

developed QuEChERS protocol, and analyzed by LC-HRMS (Figure S2.9-C). Calibration curves were then 

used to estimate C1/C2 and C3/C4 concentrations in all digestate samples. 

Recovery yields and accuracies for CLD, A1, B1, B2, B3/B4, C1/C2, C3/C4, CLDOH and F1 were 

evaluated (Tableau S2.6 and Tableau S2.7). Calibration curves were constructed using surrogated diges-

tates spiked with internal standards and extracted as samples. Matrix effects and recoveries were nor-

malized by internal standards. Limits of detection (LOD) were estimated using a signal-to-noise ratio of 

three (Tableau S2.8). Limits of quantification (LOQ) were set at three times LOD. 

 Results and Discussion 

5.1 Selection of targeted transformation products 

The known transformations products (TPs), resulting from microbiological degradation, meta-

bolic pathways, photochemical degradation, and chemical reduction of CLD, have been classified into 

seven families: hydrochlordecones (family A, C10Cl10−nO2H2+n, 1 ≤ n ≤ 5), polychloroindenes (family B, 

C9Cl6−nH2+n , 1 ≤ n ≤ 3), polychloroindenecarboxylic acids (family C, C10Cl5−nH3+nO2, 1 ≤ n ≤ 5), methyl 

polychloroindenecarboxylates (family D, C11Cl5−nH5+nO2, 1 ≤ n ≤ 2), ethyl polychloroindenecarboxylates 

(family E, C12Cl5−nH7+nO2, 1 ≤ n ≤ 2), chlordecthiol and CLDOH and their respective derivatives (families 

F and G, respectively) (Figure 2.1) (Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020; Fariss et al., 1980; Hellal 

et al., 2021; Lomheim et al., 2020, 2021). Out of these TPs, only A1, A2, A3, B1, B2, B3/B4, C1/C2, C3/C4, 

D1/D2, D3/D4, F1, F2, F3, F5, and CLDOH have been previously obtained, albeit generally in low yields 

and for which analytical standards could thus be synthesized following published procedures (Chevallier 

et al., 2019; Della-Negra et al., 2020; Wilson & Zehr, 1979). Among these numerous compounds, we have 

selected a set of 10 TPs representative of each family and expected to be formed if CLD were degraded 

in our conditions (Tableau S2.20 and Tableau S2.21).  
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Figure 2.1. Overview of the seven families of chlordecone’s transformation products. For clarity, only 

higher chlorinated congeners are displayed. For a complete list, refer to the following references: Fariss 

et al., 1980; Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020; Lomheim et al., 2020, 2021; Hellal et al., 2021. 

5.2 Development of a QuEChERS protocol suited to the digestate matrix 

To take into account the possible aging of CLD and its TPs in the complex digestate matrix, 

particularly at the elevated temperature of the thermophilic conditions (55 °C) and long duration (40 

days), a preliminary degradation experiment was set up. All the analytical developments were performed 

using samples from this preliminary experiment (Supporting text, Figure S2.2 and Figure S2.3, Tableau 

S2.5). Four compounds easily detected by GC-MS (CLD, A1, B1, B3/B4) were chosen to optimize the 

extraction parameters. The final QuEChERS method requires 1 mL of digestate and 10 mL of hexane:ac-

etone (85/15, v/v). This mixture of solvents, previously used for CLD extractions (Devault et al., 2018; 

Lomheim et al., 2020), turned out to be more efficient and led to more reproducible results for the 

digestate matrix than acetonitrile, which is typically employed in QuEChERS protocols (Kim et al., 2019; 

Santana-Mayor et al., 2019)(Tableau S2.5). The final protocol optimized for digestate uses a higher 

amount of magnesium sulfate (10 g vs. 4 g) and slightly more acidic conditions (pH 3 vs. pH 4.5-5) 

compared to the QuEChERS protocol reported for feces matrix (Saint-Hilaire, Bertin, et al., 2018). 

The efficiency of the developed QuEChERS protocol was determined by spiking digestate sam-

ples with CLD and the main TPs from families A, B, C, F, and G. All LODs were under 100 µg.L-1 (Tableau 
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S2.8); recovery rates were higher than or equal to: 60 % for CLD, monohydroCLD (A1, A2), and CLDOH, 

25 % for CLDSH, 47 % for family B and 47 % for family C (Tableau S2.6). Calibration curves were estab-

lished in the initial matrix, i.e. digestates not spiked with CLD and sacrificed at each incubation period as 

was done for samples: compounds (CLD and B1) and internal standards (13C10-CLD, PeCB, and indane-

4-carboxylic acid) were added to the matrix and after 1 h of stirring, extracted on the same day as sam-

ples. Consequently, recoveries and matrix effects were corrected by using the same extraction procedure 

for calibration curves and by adding dedicated internal standards for digestate analyses, i.e. 13C10-CLD 

for CLD, hydroCLDs, CLDOH, and CLDSH, PeCB for Bi (i = 1-4), indane-4-carboxylic acid for Cj (j = 1-4). 

The present QuEChERS method thus meets, for the first time, the analytical requirements for the satis-

factory monitoring of CLD and its main TPs in a bioremediation process, i.e., AD. Indeed, LODs for the 8 

TPs ensure their detection for a conversion of at least 1 % from CLD. 

In previous work on biotic and abiotic CLD transformations, we identified several TPs from fam-

ilies D and E (Chevallier et al., 2019). Unfortunately, the limited access to these compounds for spiking 

prevented a complete investigation of the performance of our QuEChERS protocol for these families. 

Recovery efficiencies higher than 60 % for D1/D2 and D3/D4 were nevertheless estimated using available 

aliquots of these compounds, which imply that such TPs could be detected if they were formed during 

AD. The structural similarity between families D and E led us to assume that TPs from family E, if present, 

would also be detected. 

In subsequent studies, we identified through spectral data (GC-MS, LC-HRMS, or both), a num-

ber of lower-chlorinated congeners belonging to families A, B, C, F, and G (Chaussonnerie et al., 2016; 

Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020; Hellal et al., 2021). Recently, in the course of their work 

on the microbial degradation of CLD, Lomheim and colleagues reported on a series of highly dechlorin-

ated TPs from family C including a fully dechlorinated indenecarboxylic acid (Lomheim et al., 2021). 

Assuming the extraction performances in the digestate matrix are similar to their parent TPs, a suspect 

screening for lower chlorinated TPs (Tableau S2.20 and Tableau S2.21) was performed in the current 

study using the full scan acquisitions from GC-MS and LC-HRMS analyses. 

5.3 Anaerobic digestion and chlordecone degradation 

5.3.1 Monitoring of pH, redox potential, and biogas production during anaerobic di-

gestion 

The pH and redox potential were monitored between 0 and 40 days for both mesophilic and 

thermophilic conditions, supplemented or not, with CLD (see Supporting text for detailed protocols). 

Results showed that the presence of CLD did not alter pH and redox potential of the digestate (Figure 

S2.5 and Figure S2.6). Except at the initial point (0 days) redox potential was systematically lower than -
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350 ± 10 mV. Thus, conditions were sufficiently reducing to be compatible with CLD degradation (Hellal 

et al., 2021; Mouvet et al., 2017) and, more generally, with dechlorination processes reported for orga-

nochlorines (Sethunathan et al., 1983; Stuart et al., 1999; Bertin et al., 2007). 

Several persistent organochlorine compounds have been described as inhibitors of methano-

genic activity at varying concentrations. For instance, concentrations in the range of 0.5-6 mg.L-1 of  PCBs 

decreased methane production by 70-88 % (de Lima e Silva et al., 2016). Lian and colleagues (2018) 

demonstrated that addition exceeding 150 mg.L-1 of hexachlorocyclohexane could affect biogas pro-

duction by around 50 %. Biogas monitoring of digestates supplemented (or not) with CLD allowed us to 

determine whether CLD at 20 mg.L-1 had a negative effect on the methanogenic activity (see Supporting 

text for detailed protocol). Absence of statistically significant differences in biogas production (t-test p-

value > 0.05) between CLD-supplemented and not supplemented bottles (negative control digestates) 

under both mesophilic and thermophilic conditions indicates that CLD concentrations as high as 20 

mg.L-1 did not alter biogas production (Figure 2.2, Tableau S2.10). Cumulative production of biogas was 

higher under thermophilic conditions (100 and 55 mL.g-1 VS after 40 days, respectively). In this case, it 

followed an exponential evolution, contrary to the mesophilic conditions where a sigmoidal trend was 

observed (Figure S2.17 and Figure S2.18). However, methane content was slightly higher in the meso-

philic bottles (around 62 %, compared to 51 % in thermophilic bottles). Similarly to the overall biogas 

production, methane content was not altered by the presence of CLD at 20 mg.L-1. The variation in biogas 

production between the mesophilic and thermophilic digestates could be explained by the differences 

in the operating conditions of the two reactors from which they were sampled (a 10 L-CSTR for meso-

philic conditions and an industrial reactor for thermophilic conditions). Therefore, differences in HRT, 

nature and load of organic substrate, as well as temperature differences are among the main contribu-

tors to the dissimilar biogas yields observed between the two digestates in our experiment. The naturally 

contaminated organic wastes in FWI contain much lower concentrations of CLD. For instance, in the case 

of intravenously contaminated ewes, concentration of CLD in the feces reached a maximum of 600 µg.kg-

1 FM  after administering a dose of CLD simulating a high level of natural exposure (Saint-Hilaire et al., 

2021). Thus, biomass naturally contaminated with CLD should not have any inhibitory effect on the 

methanogenic activity of the AD process. 
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Figure 2.2. Monitoring of the average biogas production (mL.g-1VS) in bottles incubated with (CLD+) 

and without chlordecone (CLD-) under both mesophilic and thermophilic conditions, after 40 days of 

incubation. The error bars represent the standard errors of the calculated means. 

5.3.2 Monitoring of chlordecone under mesophilic and thermophilic conditions 

Under mesophilic and thermophilic conditions (37.5 °C, and 55 °C, respectively), CLD concentra-

tions were monitored by extracting the bottles sacrificed at 0, 5, 20, and 40 days of incubation using the 

optimized QuEChERS protocol. Analyses were performed using both GC-MS and LC-HRMS instrumen-

tations. Since LC-HRMS is more sensitive than GC-MS (LOD = 9.4 µg.L-1 in LC-HRMS vs. LOD = 17.4 µg.L-

1 in GC-MS) and is not subject to interference from isobaric ions, we decided to focus hereafter on CLD 

concentrations obtained from LC-HRMS data only (Figure 2.3). It is noteworthy that results from GC-MS 

analyses (Figure S2.21 and Figure S2.22) were in total agreement with LC-HRMS values. Under mesophilic 

and thermophilic conditions, the average concentrations of CLD at 0 days were estimated at 18.3 ± 1.1 

mg.L-1 and 16.3 ± 0.5 mg.L-1, respectively. These values are significantly lower than the experimental 

concentration of 20 ± 0.5 mg.L-1 set for each bottle (refer to Materials and methods section). The esti-

mated errors and the satisfactory accuracy determined for the QuEChERS protocol (Tableau S2.7) could 

not solely account for such a difference. Since GC-MS data gave similar concentrations (Figure S2.21 and 

Figure S2.22), we ruled out an instrumental bias and we suspected the presence of a non-extractable 

CLD fraction possibly formed immediately after CLD addition or during the freeze storage period. As 

Fariss et al. observed a significant increase in CLD concentration in bile after  an intense acidic treatment 

(Fariss et al., 1982), we decided to perform a similar acidification to bottles sacrificed at 0 days before 

applying the QuEChERS protocol (Supporting text). Results showed no difference for the digestate sam-

ples with or without acid treatment (Tableau S2.19). At that point, we hypothesized a possible immediate 
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partial degradation of CLD following its addition and before complete freezing. However, without clear 

evidence, we resolved to calculate all reduction rates based on measured CLD concentrations at T0 to 

avoid their overestimation. 

(A) 

(B) 

Figure 2.3. Evolution of  CLD concentrations under mesophilic conditions (37.5°C) (A) and under ther-

mophilic conditions (B) at different incubation times in LC-HRMS; error bars represent standard errors 

of the calculated means (n=6 composed of 3 biological replicates, each divided into two replicates fur-

ther extracted and analyzed); blue intervals represent the comparison between two times; • = 0.1 < 

Tukey’s HSD p-value < 0.05; * = 0.05 < p-value < 0.001; ** = 0.001 < p-value < 0.0001; *** = p-value < 

0.0001; ns = not significant. For detailed values see Table S17 and Table S18. 

  

 Next was considered the evolution of CLD concentrations over time. As can be seen in Figure 

2.3, CLD concentration decreases during the four sacrificed periods (0, 5, 20, and 40 days) under both 

mesophilic and thermophilic conditions, reaching final concentrations of 10.7 ± 1.6 mg.L-1 and 2.4 ± 0.3 

mg.L-1, respectively. Statistical analyses were performed to compare concentrations between incubation 

times (see Supporting methods). Although a sharper decrease in CLD was observed under thermophilic 

conditions, the ANOVA test unambiguously demonstrated the significance of CLD decrease at both tem-

peratures. Notably, in the case of thermophilic conditions, ANOVA test showed a highly significant effect 
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of time on CLD decrease (p-value = 2.00 x 10-16) confirmed by a Tukey’s test that demonstrated a sig-

nificant difference between each incubation time (Tableau S2.11 to Tableau S2.16). For mesophilic con-

ditions, decrease in CLD concentrations was estimated to be significant only between 0 and 40 incuba-

tion days (Tukey’s HSD p-value = 0.002). 

Removal efficiencies for CLD were calculated from the measured T0 experimental values. A sub-

stantial reduction of 85 ± 5% was observed under thermophilic conditions, while a more moderate de-

crease of 42 ± 8% was noted under mesophilic conditions, both after 40 days. We wondered whether 

these results followed the same trend as the evolution of biogas production, which was also higher at 

55 °C. Under thermophilic conditions, CLD removal could easily be modeled using an apparent first-

order kinetic (half-life of 15.13 days), while CLD elimination under mesophilic conditions could be ra-

tionalized using both zero- and first-order rate kinetics (with half-lives of 46.5 and 55.01 days, respec-

tively) (Figure S2.14 to Figure S2.16). Even though an interrelation between the evolution of biogas and 

that of CLD removal could be concluded under thermophilic conditions as both followed exponential 

patterns, their half-reaction times clearly differ (t1/2,biogas = 2 days; t1/2,CLD = 15.13 days). The evolution of 

CLD removal under mesophilic conditions could not be correlated with the sigmoidal pattern of biogas 

production. The removal of organochlorines, and more generally of recalcitrant organic compounds, is 

not systematically favored at higher temperatures (see Supporting text). Indeed, it is difficult to attribute 

the higher removal efficiency observed under thermophilic conditions to the single effect of the tem-

perature increase, given that the two digestates originated from two different digesters fed with distinct 

organic materials (one from plant and the other from animal origin) and therefore have considerably 

different chemical and microbiological compositions (Lamolinara et al., 2022; Ziganshin et al., 2013). 

Moreover, the two digesters from which the liquid digestates were sampled were running under distinc-

tive operating conditions, such as HRT, temperature, organic load, and wet/dry systems (different TS 

values, Tableau S2.1).  

Although these differences make it difficult to attribute the efficiency of CLD removal to one or 

several specific factors, a comparison between the overall efficiency of the two processes investigated 

remains possible. In fact, the removal efficiency is a question of synergy between organic pollutant type 

and concentration, feed and inoculum characteristics, and operating temperature, among other opera-

tional conditions. Since in our experiment every inoculum was performing at its optimal temperature, 

we concluded that the inoculum from plant origins working at thermophilic conditions led to a more 

efficient removal of CLD than the inoculum from animal origins working at mesophilic conditions. 
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5.3.3 Monitoring of the transformation products under mesophilic and thermophilic 

conditions 

CLD is well known to strongly adsorb onto organic matter leading to a possible non-extractible 

fraction (Cabidoche et al., 2009; Fernández-Bayo et al., 2013). Hence, the removal of CLD in AD needs to 

be confirmed by the detection of transformation products, intermediates and/or end-products, of bio-

degradation pathways. 

In parallel with CLD monitoring, the emergence of TPs was examined at the same incubation 

times (0, 5, 20, and 40 days). The developed QuEChERS protocol enabled the detection of A1, B1, B2, 

B3/B4, C1/C2, C3/C4, CLDOH, and F1, for a conversion of at least 1 % from CLD. We assumed that A2, if 

formed significantly, would be detected since its recovery efficiency was similar to that of CLD and A1 

(Tableau S2.6). 

Among the nine targeted TPs, six were found, B2 only being detected at T40 under thermophilic 

conditions (Figure 2.4). In addition, suspect screening enabled the detection of two dihydroCLDs differ-

ent from A3, while A2, CLDOH, and F1 were never detected, nor were any TPs from families D and E 

(Figure S2.13). Except for B1 in mesophilic conditions, a general trend was observed: the concentrations 

of each TP systematically increased with incubation time. The ANOVA test revealed a highly significant 

effect of time (p < 0.001) on the increase of all the quantified TPs. In parallel, the comparison of means 

test (Tukey's HSD test) allowed a discrimination between each different time for the quantified TPs. 

5.3.3.1 Under mesophilic conditions 

Following its first detection at T5, A1 increased to a final concentration of 1.3 ± 0.2 mg.L-1 after 

40 incubation days (Figure 2.4-A). Two dihydroCLDs, different from 2,8-dihydroCLD (A3), were present 

at trace levels at 20 to 40 days (<LOQ). B1 showed an irregular evolution including a non-negligible 

concentration (0.76 ± 0.10 mg.L-1) at day 0. We discussed several possible explanations in detail in the 

Supporting text. At best, the fate of B1 under methanogenic conditions should be investigated in a 

dedicated AD experiment. B3/B4 were detected in trace levels at day 5, and their concentrations in-

creased up to 0.063 ± 0.007 mg.L-1 after 40 days. Polychloroindenecarboxylic acids, C1/C2 and C3/C4, 

were also detected and quantified. These compounds were present from day 20, and their concentra-

tions increased continuously until 40 days to reach 0.35 ± 0.05 mg.L-1 and 0.26 ± 0.03 mg.L-1 for C1/C2 

and C3/C4, respectively. 
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Thus, the decrease in CLD concentration under mesophilic conditions was coupled with the ap-

pearance of several TPs belonging to three families: hydroCLDs (A1 and dihydroCLDs), polychloroin-

denes (B1 and B3/B4), and polychloroindenecarboxylic acids (C1/C2 and C3/C4). These results suggest 

moderate CLD degradation in AD under mesophilic conditions (37.5 °C). 

(A) 

(B) 

Figure 2.4 Monitoring of several transformation products of CLD under (A) mesophilic and (B) thermo-

philic conditions: A1, dihydroCLDs, C1/C2, and C3/C4 analyzed in LC-HRMS and B1, B2 (only detected 

for thermophilic), and B3/B4 analyzed in GC-MS. The error bars refer to standard errors (n=6). A2, 

CLDOH, and F1 were below LOD and were not shown here. For detailed values see Table S17 and Table 

S18. 

5.3.3.2  Under thermophilic conditions 

10-monohydroCLD (A1) and two dihydroCLDs, different from 2,8-dihydroCLD (A3), reached final 

concentrations of 1.4 ± 0.1 mg.L-1 and 0.071 ± 0.006 mg.L-1 (sum of both dihydroCLDs), respectively. 
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Pentachloroindene B1 was the only TP detected at 0 days with a concentration of 0.07 ± 0.02 mg.L-1; its 

concentration increased to 0.74 ± 0.08 mg.L-1 at 40 days. Simultaneously, tetrachloroindenes B3/B4 ap-

peared at day 5 in trace amounts (0.054 ± 0.004 mg.L-1) and increased to 0.18 ± 0.01 mg.L-1 at 40 days. 

Additionally, tetrachloroindenecarboxylic acids C1/C2 and trichloroindenecarboxylic acids C3/C4 

reached final concentrations of 0.69 ± 0.22 mg.L-1 and 0.80 ± 0.23 mg.L-1, respectively. Furthermore, B2 

was detected after 40 days, albeit at levels lower than the limit of quantification (Figure 2.4-B). 

With the decrease in CLD concentrations observed previously, the simultaneous occurrence of 

several TPs confirmed the substantial degradation of CLD under thermophilic conditions. 

5.3.4  Possible transformation pathways 

The presence and absence of TPs are of particular interest when investigating CLD transfor-

mation pathways under AD. So far, four distinct pathways have been reported: reductive dechlorination, 

reductive ring-opening, reductive sulfidation, and the mammalian metabolic pathway. 

Detection of A1 and dihydroCLDs demonstrates the occurrence of reductive dechlorination pro-

cesses like the ones previously observed in microbiological anaerobic degradations of CLD (Chaus-

sonnerie et al., 2016; Chevallier et al., 2019; Lomheim et al., 2020, 2021). These processes have been 

observed under AD for other persistent organochlorine pollutants like PCBs (Bertin et al., 2011; Patureau 

& Trably, 2006; Siebielska & Sidełko, 2015; Tartakovsky et al., 2000), HCB (Fathepure et al., 1988) and 

mirex (Andrade et al., 1975). 

In our experimental conditions, CLD also underwent a reductive ring-opening pathway, i.e., 

opening of the perchlorinated bishomocubane structure with the loss of several chlorine atoms, leading 

to the formation of families B and C. Such a pathway has been related to the action of reduced corrinoids, 

either biosynthesized by bacteria and archaea (Barbance et al., 2020; Jablonski et al., 1996) or supple-

mented in biomimetic chemical reactions (Chevallier et al., 2019; Schrauzer & Katz, 1978). In our exper-

imental setup with 40 incubation days, maximum removal of 6 and 7 chlorine atoms was observed for 

families B and C, respectively. Although a higher degree of dechlorination was reached in other anaero-

bic liquid microcosms, the higher incubation duration (from 8 months to <9 years) could explain these 

results (Lomheim et al., 2020, 2021). 

H2S, among other volatile compounds, is known to be produced during AD processes. Therefore,  

reductive sulfidation could take place, leading to the formation of sulfur-containing TPs (Della-Negra et 

al., 2020). With our analytical protocol, no TPs from family F were detected. Even if produced in a low 

amount, lower than the detection limit of 89.3 µg.L-1, F1 would account for <0.5 % of the transformed 

CLD. 
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Chlordecol, the initial metabolite of the solely known enzymatic pathway (Fariss et al., 1980), was 

not detected in our study. This was expected since none of the microbiological anaerobic degradation 

studies have so far reported its presence (Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020; Hellal et al., 

2021; Jablonski et al., 1996; Lomheim et al., 2020, 2021). 

Families D and E previously detected in a series of anaerobic microcosms (Chevallier et al., 2019) 

are not yet linked to any transformation pathway. Their structural similarities with family C, i.e., 

methylated and ethylated forms of indenecarboxylic acids, C1/C2, C3/C4, led us to presume a possible 

methylation or ethylation step following the reductive ring-opening pathway. Even though methyl 

transfer might occur during AD, as pointed out by Hellal et al. (2021), TPs from families D and E were 

not detected in our experiment. 

The detection of TPs revealed that two out of four distinct transformation pathways occurred in 

our AD experiments. These transformations may have resulted from a combination of biotic and abiotic 

processes. No reductive dehalogenase genes were identified in the genomes and metagenomes of the 

isolated strains and microbial consortia proven to induce CLD transformation (Chaussonnerie et al., 2016; 

Della-Negra et al., 2020). Indeed, Jablonski et al. (1996) and Barbance et al. (2020) observed that cofac-

tors (factor III from the CO-dehydrogenase enzyme complex, factor F430 as well as several corrinoids 

including vitamin B12) biosynthesized by the micro-organisms and further reduced can be responsible 

on their own for CLD transformations, suggesting the existence of cometabolic pathways. 

5.4  Fate of chlordecone in anaerobic digestion 

Several TPs were detected, at significant levels, concomitantly with CLD consumption. For in-

stance, the estimated concentration of CLD at T0 was lower, for both mesophilic and thermophilic con-

ditions, than the expected concentrations of CLD initially introduced. We wondered whether including 

TPs concentrations would complete the mass balance (Figure 2.5).  

In mesophilic conditions, mass balance was complete at 0 days; the sum of CLD and B1 concen-

trations matched the calculated concentration of CLD initially added (19.4 ± 0.5 mg.L-1, 38.1 ± 1.0 µmol.L-

1). For the other incubation times (5, 20, and 40 days), at least 70 % of the initially added concentration 

could be rationalized. 

For thermophilic conditions, the sum of the concentrations of CLD and its TPs did not, for any 

incubation time, reach the concentration of CLD initially introduced. Nevertheless, quantification of CLD 

and its seven main TPs explained 40 to 85 % of the amount added to the digestate. One cannot exclude 

the fact that a part of CLD could have been irreversibly adsorbed onto the organic matter. However, 

after 40 incubation days, the sum of all TPs accounted for around 30 % of CLD initially added, thus 
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eliminating the hypothesis of a complete fixation of CLD in the digestate matrix and proving that AD 

conditions are particularly suitable for CLD degradation even at high concentrations. 

At this stage, several hypotheses could be proposed to explain the incomplete mass balance 

under thermophilic conditions: (i) the presence of other TPs not yet detected either because they require 

other analytical methods and/or instrumentations (e.g., GC-MS and LC-HRMS in positive/negative 

modes and/or with other ionization sources) or because the formed volatile/semi-volatile TPs were evac-

uated during the regular biogas measurements; (ii) the formation of irreversible adducts between CLD 

or fragments of CLD with biomolecules; (iii) the total biomineralization of a portion of CLD. Indeed, 

biomimetic chemical degradations performed by Schrauzer & Katz (1978) using reduced vitamin B12 

apparently formed several unexpected products: a C3Cl3H2 fragment fixed onto the cobalt ion of vitamin 

B12 and high molecular-weight condensation products. In addition, two studies demonstrated the pos-

sibility of biomineralizing CLD, albeit in small quantities (Fernández-Bayo et al., 2013; Jablonski et al., 

1996).  

All quantified TPs, except B1 in mesophilic conditions, tended to increase in concentration 

throughout AD. This observation does not exclude the possibility that the formed TPs could have been 

consumed during AD. To improve our knowledge of CLD fate in AD, the scrutinization of the fate of the 

main formed TPs, i.e., A1 and B1, would be of great interest. 

 

Figure 2.5. Mass balance of CLD degradation in mesophilic (A) and thermophilic (B) conditions from the 

quantification of CLD and its TPs (in GC-SIM-MS for family B and in LC-HRMS for CLD and families A and 

C); the error bars refer to the standard errors (n=6), the dashed lines represent the error around the 

initial theoretical CLD concentration supplemented in the digestate. Only concentrations above the LOQ 

are presented. 



 

 

117 

 

  Conclusion 

In addition to being an ecological strategy, anaerobic digestion (AD) could be regarded as a 

potential strategy for CLD bioremediation as it creates highly reducing conditions and can be easily 

scaled up to the industrial level. After 40 days of incubation with AD, CLD was degraded up to 42 ± 8% 

under mesophilic conditions (37.5 °C) and up to 85 ± 5% under thermophilic conditions (55 °C). The 

development of an efficient QuEChERS extraction procedure made it possible to follow the disappear-

ance of CLD as well as the occurrence of several TPs such as hydrochlordecones (A1 and dihydroCLDs), 

polychloroindenes (B1, B2, and B3/B4), and polychloroindenecarboxylic acids (C1/C3 and C3/C4). The 

formation, at significant levels, of many TPs ruled out the hypothesis of massive adsorption of CLD on 

the organic matter of AD and allowed us to conclude on an unambiguous degradation of CLD. Even 

though a complete mass balance was not reached, the quantification of these TPs allowed new insights 

on the fate of CLD under methanogenic conditions. Altogether, these results provide proof of concept 

that AD, especially under thermophilic conditions, could be considered an effective bioremediation strat-

egy to treat CLD-contaminated organic wastes and thus prevent the translocation of CLD pollution to 

other environmental compartments. The lack of direct evidence of CLD mineralization in AD raises the 

question of the possible risks associated with the accumulated TPs, albeit present at much lower levels 

especially if the digestate is to be further used as a fertilizer or for soil amendment. Therefore, the fate 

of the accumulated TPs and CLDOH, also present with CLD in animal dejections, under methanogenic 

conditions, calls for further research. To confirm its viability, the current proof of concept must undergo 

validation through AD experiments with organic wastes from animals exposed to CLD. Such contami-

nated wastes contain lower concentrations of CLD (up to around 10 μg.L-1), it is important therefore to 

assess the transferability of the degradation capacity observed at high concentration (20 mg.L-1) to lower 

concentrations where particular metabolic routes may be activated/deactivated. The expected low levels 

of CLDOH, CLD and its TPs (probably below 10 μg.L-1) in the resulting liquid digestates will necessitate 

improvements to the newly-developed QuEChERS protocol to achieve lower LOD and LOQ for these 

substances. Additional experiments should also be carried out with laboratory-scale continuous digest-

ers, similar to the systems foreseen in the FWI. 

 Développement d’un protocole de traitement de données pour 

l’analyse non-ciblée de composés chlorés 

Durant les processus de remédiation d’un pesticide, des produits de transformation peuvent se 

former lorsque la dégradation de ce dernier n’est pas complète, comme cela était le cas pour les dégra-

dations en conditions méthanogènes de la chlordécone étudiées. Malgré tout le travail de dosage des 
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PTs dans la matrice digestat, nous n’avons pas réussi à obtenir des bilans de masse complets. Il est 

possible que les conditions particulières de ces expériences (température, pH, population microbienne, 

…) aient pu conduire à la formation de PTs non inclus parmi la cinquantaine de dérivés de notre base de 

données. Ces composés ne sont, par définition, pas recherchés par les méthodes ciblées qui ont été 

développées. Des analyses non-ciblées peuvent être réalisées afin d’analyser l’extrait sans a priori. Il est 

bien évident que si le nouveau PT est mal extrait ou ne répond ni en GC-EI(+)-MS ni en LC-ESI(-)-MS, 

méthodes utilisées dans notre cas, il ne pourra pas être trouvé, même après retraitement des données. 

En GC-MS, les analyses qui sont réalisées par ionisation par impact électronique utilisent historiquement 

une énergie d’ionisation de 70 eV. Cette ionisation, reproductible, a permis aux différents laboratoires 

d’enregistrer leurs spectres de masse et de pouvoir les comparer. Pour cela, ils les ont réunis dans des 

bases de données (Vinaixa et al., 2016), dont la plus connue est la bibliothèque NIST (National Institute 

of Standards and Technology). Installée par défaut dans les logiciels de traitement des données des 

différents constructeurs, elle permet de faciliter la comparaison des spectres de masse avec ceux enre-

gistrés afin d’annoter des pics inconnus. Bien que les bases de données soient régulièrement mise à jour, 

tous les composés n’y sont pas répertoriés, comme par exemple les produits de transformation de la 

CLD. De plus, l’utilisation d’un spectromètre de masse possédant un simple quadripôle, comme c’est 

notre cas, limite considérablement la recherche non-ciblée du fait de son manque de résolution qui 

conduit au chevauchement d’interférents matriciels avec les signaux d’intérêt. Ainsi, l’utilisation d’un 

spectromètre de masse à haute résolution (HRMS) serait préférable pour réaliser une recherche non-

ciblée efficace. Nous avons donc choisi de privilégier les données issues de l’analyse LC-HRMS réalisée.  

Dans le cadre du traitement d’une analyse non-ciblée, plusieurs étapes sont généralement né-

cessaires. Chaque fournisseur de spectromètre de masse utilise un format de fichier qui lui est propre, 

avec, dans notre cas, le format «.raw » pour les données acquises avec un spectromètre de masse Orbi-

trap (Thermo Fisher Scientific). Dans un premier temps, il est important de convertir le fichier dans un 

format universel afin de le rendre utilisable par tous et pendant un temps long, et de faciliter sa prise en 

charge par des logiciels de retraitement de données. Ainsi, le module MsConvert issu de ProteoXizard 

(3.0.20217) a été utilisé afin de convertir les fichiers «.raw » en «.mzXML ». Les données acquises en LC-

HRMS génèrent beaucoup d’informations. Afin de faciliter le traitement des données, il faut également 

convertir les données acquises en mode profil, donnant un pic en forme d’onde, en mode centroïde qui 

transforme le pic en barre centrée sur le milieu du pic de hauteur correspondant à la surface du pic 

(Figure 2.6). Cette étape a également été réalisée pendant la conversion du format de fichier.  
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Figure 2.6. Schéma représentant la conversion des données acquises en mode profile en mode centroïde 

(Renner & Reuschenbach, 2023). 

La seconde étape consiste à récupérer la liste des pics d’intérêt contenus dans nos échantillons. 

Plusieurs logiciels ont ainsi été développé. Le logiciel XCMS a été développé initialement pour retraiter 

et analyser des données de métabolomique mais il peut être aussi utilisé dans le cadre d’analyses non 

ciblées de polluants émergeants dans des matrices environnementales. HaloSeeker 1.0 est un logiciel 

destiné à la recherche non-ciblée de composés organochlorés dans des matrices complexes à l’aide 

d’une interface accessible (Léon et al., 2019), Après avoir échanger avec les développeurs (LABERCA, 

Nantes), nous avons pu tester une version bêta de HaloSeeker 2.0. L’intégration de la recherche auto-

matique de molécules chlorées complétée par des propositions d’annotation représentent un avantage. 

Cependant, plusieurs inconvénients nous ont fait choisir le logiciel XCMS (pas de comparaison blanc-

échantillon, problème logistique dû à la version bêta, paramétrages limités).  

Les fichiers en format « .mzXML », préalablement convertis, correspondant aux échantillons et 

aux blancs matrices sont chargés sur la plateforme XCMS online. La sélection des pics ou peak picking a 

été réalisée avec l’algorithme CentWave. La première étape consiste à repérer une région d’intérêt (ROI) 

constituée autour d’un m/z ayant une forte intensité et pour laquelle la déviation autour de ce m/z est 

faible. En effet, pour un même composé, il peut y avoir entre les scans et entres les échantillons une 

faible déviation du m/z. Le filtre à vaguelette ou wavelet filter est ensuite appliqué pour détecter les pics 

présents dans la ROI. Les signaux sont ensuite convolués pour obtenir des pics ayant pour caractéris-

tiques un m/z, un temps de rétention et une intensité. Les pics doivent ensuite être alignés entre les 

chromatogrammes, puisqu’une légère déviation peut également apparaître sur le temps de rétention. 

Pour cela, l’algorithme obiwarp a été utilisé, permettant de trouver la médiane du profil de rétention 

entre les chromatogrammes et de les aligner selon cette médiane. Les pics sont alors regroupés en 

clusters pour former des features, correspondant à un unique m/z pour un temps de rétention et une 

intensité. Ainsi, le logiciel génère la liste des features détectés en indiquant leur présence dans un ou 

plusieurs échantillons ou blancs matriciels. La base de données MetLin est directement implémentée 

dans le logiciel, permettant d’annoter les pics en choisissant les adduits. Différents niveaux d’annotation 

ont été définis conduisant à l’identification de la molécule (Blaženović et al., 2018). Lorsqu’un feature est 
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détecté dans un échantillon, il obtient automatiquement le niveau 4 des niveaux de confiance. 

Lorsqu’une première hypothèse est donnée sur la possible nature du composé telle qu’une idée d’une 

fonction chimique ou d’une structure, le niveau 3 d’annotation est atteint. Ensuite, une correspondance 

du feature avec une molécule suite à une comparaison avec une base de données ou la littérature con-

duit au niveau 2. Le niveau 1 est ensuite atteint lorsqu’une référence a été utilisée pour valider avec un 

certain degré de confiance la structure du feature avec deux techniques orthogonales (LC-MS par 

exemple). Enfin, un niveau 0 signifiant l’identification d’une molécule intervient lorsqu’il n’y a plus de 

doute sur la structure du composé. Si un feature intéressant est détecté dans nos échantillons, ces ni-

veaux de confiance devront être considérés afin de proposer une structure. 

Dans notre cas, nous avons paramétré ce protocole de retraitement de données avec les spéci-

fications des données LC-HRMS acquises. Afin de découvrir de nouveaux PTs de la CLD, nous nous 

sommes appuyés sur le profil isotopique particulier de ces molécules provenant de l’abondance natu-

relle significative de deux isotopes de l’élément chlore, les isotopes 35Cl (75,77 %) et 37Cl (24,23 %) (Figure 

2.7). En exploitant le fait que deux isotopomères de l’élément chlore possèdent le même temps de ré-

tention et une différence de rapport m/z égale à 1.997, une recherche non ciblée sur ces deux critères 

peut être menée afin de sélectionner plus facilement les composés répondant à ces deux critères et 

pouvant correspondre à des molécules chlorées.  

 

Figure 2.7. Modèles théoriques de profils isotopiques caractéristiques de la présence de un à dix atomes 

de chlore dans une molécule, d’après LaBrosse & Anderegg, 1984 

Ainsi, j’ai développé un algorithme sur VBA (Excel 2016) en m’appuyant sur ces deux caractéris-

tiques afin de trier les données et de sélectionner les clusters d’intérêt. Initialement, les features sont 

classés par ordre croissant. Notre recherche est basée sur les composés formés à la suite de la dégrada-
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tion de la CLD. Ainsi, les features détectés seulement dans les échantillons et non dans les blancs matri-

ciels sont sélectionnés. Un tri sur les temps de rétention est ensuite réalisé en soustrayant le Rti et le 

Rti+1. Si une différence comprise entre 0.01 et 0.005 min est trouvée, les features correspondant sont 

gardés tandis que ceux ne répondant pas à ce critère sont éliminés. Un deuxième tri sur les m/z est 

effectué avec comme consigne une différence de ±1.997 ou ± 3.993 ou ± 5.992, correspondant aux 

l’isopotomères +1 37Cl, +2 37Cl ou +3 37Cl respectivement. Enfin, un tri est réalisé sur les intensités qui 

doivent être comprises entre 0.1 et 10 afin de correspondre au profil isotopique des composés. Les 

features retenus sont ensuite groupés en fonction de leur temps de rétention. Une fois tout ce processus 

réalisé, une liste avec tous les clusters correspondant aux critères ci-dessus est affichée. Les features 

sélectionnés sont recherchés dans le spectre de masse correspondant afin de vérifier manuellement si 

le profil isotopique correspond à une molécule chlorée. Des simulations peuvent alors être effectuées 

afin d’annoter les molécules. Cependant, la confirmation de l’identité de la molécule ne peut avoir lieu 

qu’avec l’étalon qui viendra confirmer ou non le bon spectre de masse et le temps de rétention. La 

validation de l’algorithme VBA a été effectuée par la mise en évidence de features issus de la CLD, de 

A1 et des acides tri- et tétrachloroindènecarboxyliques C1-C2 et C3-C4 à partir d’échantillons de digestat 

T40 jours. Ces analyses non-ciblées ont alors été réalisées sur chaque temps d’incubation. Cependant, 

aucun nouveau composé chloré n’a pu être mis en évidence. Pour compléter ce travail, il faudrait réaliser 

de nouvelles analyses, notamment en utilisant un instrument de type GC-HRMS et en variant les condi-

tions d’ionisation (autres sources) et le mode d’acquisition (positif/négatif).  

 Conclusion générale et perspectives 

L’objectif général de cette preuve de concept était de démontrer que la CLD pouvait être dé-

gradée en conditions méthanogènes. Pour cela, des expériences de méthanisation de digestats préala-

blement supplémentés avec de la CLD à 19.5 ± 0.5 mg.L-1 ont été réalisées en conditions mésophiles et 

thermophiles, correspondant aux deux conditions couramment utilisées dans les réacteurs de méthani-

sation. Les protocoles analytiques développés (extraction QuEChERS, analyses GC-MS et LC-HRMS) ont 

permis d’atteindre des sélectivités et sensibilités suffisantes, avec des LODs inférieures à une conversion 

de 1 % de la CLD en différents PTs. Ce protocole a ensuite pu être appliqué avec succès sur les expé-

riences de méthanisation de la CLD. Cependant, le bilan de matière dans les deux conditions a montré 

que 35 % de matière en conditions mésophiles et 49 % de matière en conditions thermophiles restaient 

à expliquer.  

À l’issu de ce travail, des questions et des perspectives de recherche se dessinent, en particulier 

sur la part manquante du bilan de masse. Une expérience d’extraction QuEChERS après traitement acide 

fort a été réalisée sans apporter d’amélioration. Elle était inspirée des travaux de Fariss et collègues 
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(1980) qui ont augmenté la quantité de chlordécone récupérée dans leurs échantillons biologiques par 

ce traitement supplémentaire. Des adduits chlordécone-biomolécule auraient ainsi été hydrolysés, libé-

rant une fraction significative de CLD dans le milieu. La durée d’incubation des étalons internes dans les 

digestats avant extraction ont pu jouer un rôle dans les résultats de quantification que nous avons ob-

tenus. En fait, même si nous ne l’avons pas présenté dans l’article publié, nous avons effectué une com-

paraison de temps de contact d’une heure et vingt-quatre heures. Aucune différence significative n’ayant 

été constatée, pour des questions de praticité, nous avions retenu un temps de contact d’une heure. 

Nous avons également vérifié notre estimation des incertitudes de mesure. Les exactitudes calculées ont 

montré que la méthode QuEChERS était tout à fait correcte pour la quantification des composés. 

Il a déjà été observé qu’une part non extractible de CLD pouvait apparaitre au cours du temps 

(Fernández-Bayo et al., 2013; Hellal et al., 2021),  des PTs non détectés jusque-là pourraient également 

compléter le bilan, à moins qu’une fraction de la CLD ait déjà été biominéralisée. Tous les échantillons 

ont été congelés avant d’être envoyés au Genoscope. Il faudrait vérifier que la congélation des digestats 

à -20 °C n’ait aucun effet négatif sur leur extraction. Une autre piste concerne les méthodes d’analyse 

utilisées. Même si nous sommes la seule équipe à rechercher les PTs de la chlordécone en GC-MS et LC-

HRMS, nous n’avons pas exploré tous les types d’ionisation et tous les modes (positif/négatif). Certains 

composés, faiblement chlorés, peuvent par exemple être détectables en mode positif (Alder et al., 2006). 

Ainsi, une analyse LC-HRMS en mode positif aurait pu apporter des informations supplémentaires. Des 

analyses GC-HRMS auraient pu permettre d’effectuer des recherches non-ciblées dans ce mode d’ana-

lyse-là. Comme l’ont montré Schrauzer et Katz (1978), il est possible de dégrader la chlordécone avec la 

vitamine B12 en conduisant à des fragments C3Cl3H2 qui se fixeraient sur le centre métallique cobalt. 

Hydrolysés, ces fragments conduiraient à des composés volatils qui seraient libérés lors des phases de 

dégazage du biogaz régulièrement réalisées au cours des expériences de dégradation.  

Pour apporter un éclairage nouveau sur le devenir de la CLD en conditions méthanogènes, il 

serait intéressant d’étudier la dégradabilité des PTs qui ont été détectés dans l’expérience initiale tels 

que A1, B1 et C1/C2. Cela permettrait de déterminer s’il s’agit d’intermédiaires réactionnels sur des voies 

de dégradation plus avancées ou au contraire de produits de fin de voie.  

 Une autre direction à poursuivre concerne l’étude de la dégradabilité du CLDOH en conditions 

méthanogènes. En effet, dans le processus de métabolisation de la CLD chez l’animal, une partie de la 

CLD est transformée en CLDOH, puis le mélange (CLD/CLDOH (2:1) environ) est excrété via les fèces et 

les urines. Le traitement par méthanisation efficace pour la CLD, sera-t-il également performant pour le 

CLDOH ? Tout ou partie de ces questions seront abordées dans le cadre de la thèse de Perla Alnajjar. 

Enfin, le protocole de traitement de données pour l’analyse non-ciblée de composés chlorés pourra 

servir à la recherche de PTs encore inconnus dans ces expériences de biodégradation. 



 

 

123 

 

  



 

 

124 

 

- Chapitre 3 - Développement d’un protocole analytique pour la dé-

tection des produits de transformation de la chlordé-

cone et d’autres organochlorés dans les eaux de sur-

face et souterraines des Antilles françaises 
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Dans cette étude, j’ai mis au point la méthode d’extraction et paramétré la méthode d’analyse 

GC-MS afin de détecter et quantifier la CLD, l’ensemble des PTs détectables en GC-MS et disponibles au 

laboratoire ainsi qu’un certain nombre de composés organochlorés possiblement présents dans les eaux 

environnementales aux Antilles. J’ai optimisé le protocole d’extraction SPME en faisant varier différents 

paramètres (nature de la fibre, durée et température d’incubation et de désorption, notamment). J’ai 

ensuite établi les performances analytiques de la méthode et effectué sa validation. Au cours de ce 

travail, Delphine Muselet (Technicienne, CEA) m’a apporté une aide technique liée à tous les problèmes 

matériels rencontrés et a contribué à l’acquisition de certaines données. Hussein Kanso (Chercheur CDD, 

CEA) a effectué les synthèses des standards des produits de transformation ainsi que des standards 

internes non commerciaux.  

Parallèlement, les campagnes d’échantillonnages des eaux ont été réalisés par Juliette Mexler 

(BRGM, Guadeloupe) et Lai-Ting Pak (CIRAD, Martinique). J’ai alors réalisé l’analyse des échantillons avec 

la méthode SPME-GC-SIM-MS avec l’aide de Delphine Muselet. Les extractions liquide-liquide supplé-

mentaires réalisées pour les échantillons de Guadeloupe, ont été réalisées par Delphine Muselet et moi 

en parallèle. J’ai ensuite effectué les analyses GC-SIM-MS et LC-HRMS, puis traité les données obtenues 

par les trois méthodes : SPME-GC-SIM-MS, LLE-GC-SIM-MS et LLE-LC-HRMS. Enfin, j’ai utilisé les don-

nées LLE-GC-MS/MS et LLE-LC-MS/MS obtenues par le BRGM et le LDA26 (La Drôme Laboratoire) pour 

effectuer la comparaison inter-laboratoires. 

Pour l’article, j’ai écrit la première version et réalisé tous les tableaux et figures. J’ai également 

pris en charge l’ensemble du Supplementary Informations. Les relectures et corrections ont dans un pre-

mier temps été réalisées par Pierre-Loïc Saaidi et moi-même. Une version avancée du manuscrit a ensuite 

été envoyée aux autres co-auteurs pour les corrections finales.  
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 Résumé 

La CLD, très persistante dans l’environnement, pollue aujourd’hui encore de larges zones 

terrestres et côtières (Desprats, 2021; Dromard, Allenou, et al., 2022; Dromard, Devault, et al., 2022). 

Stockée dans les sols, la CLD est entraînée par les eaux de pluie majoritairement en profondeur 

(infiltration) ou plus faiblement à la surface par ruissellement (Ponchant et al., 2020). Les eaux 

souterraines sont alors très chargées en CLD et peuvent ensuite venir contaminer les eaux de rivière et 

les sources. Les problèmes d’approvisionnement en eau courante, en particulier en Guadeloupe, des 

dernières années ont accru l’utilisation par les populations locales des eaux de source pouvant être très 

contaminées (concentrations en chlordécone supérieures à 5 µg.L-1, soit 50 fois la limite de potabilité) 

(Revised Drinking Water Directive 2020/2184/EC, 16 December 2020). Un risque sanitaire est également 

encouru par la consommation de poissons d’eaux douces pouvant être eux-mêmes contaminés. Afin de 

mieux comprendre la pollution à la CLD de ces milieux et mieux la gérer, notamment avec l’orientation 

des pratiques agricoles, des dispositifs d’observation (par exemple, le bassin versant de la Rivière Galion 

en Martinique et l’hydrosystème des rivières Pérou et Pères en Guadeloupe) ont été mis en place et 

regroupés dans le cadre d’OPALE (Observatoire de la pollution agricole aux Antilles). L’acquisition de ces 

données permet également d’aiguiller les recommandations à destination de la population. À travers 

ces dispositifs, les eaux de surface et souterraines sont suivies régulièrement et analysées par le LDA26 

(La Drôme Laboratoire, Valence, France) et le BRGM (Bureau de Recherche Géologique et Minière, 

Orléans). Les méthodes du LDA26 incluent la détection de la CLD, du CLDOH, et de la 8-monohydroCLD 

(A2). La 10-monohydroCLD (A1) est également dosée par le BRGM. À l’origine destiné à étudier la CLD 

et ses PTs, le dispositif s’est ensuite élargi à plusieurs autres polluants utilisés aux Antilles françaises dont 

d’autres composés organochlorés. Afin d’étendre les connaissances sur le niveau de contamination de 

ces eaux, notamment déterminer l’éventuel présence d’autres PTs de la CLD, nous avons engagé une 

collaboration avec le BRGM et le CIRAD.  

L’extraction liquide-liquide est la méthode d’extraction classiques pour l’analyse des eaux 

environnementales (da Silva Sousa et al., 2021). C’est d’ailleurs celle utilisée par le LDA26 et le BRGM 

pour leur suivi de la pollution (Cattan et al., 2019). Sa simplicité ainsi que son faible coût en font une 

méthode de choix pour ces échantillons liquides. Suivie d’analyses en GC-MS/MS ou LC-MS/MS, cette 

méthode permet d’atteindre des LOQs suffisantes et inférieures aux limites maximales de résidus fixées 

à 0.1 µg.L-1 pour le pesticide seule (0.03 µg.L-1 pour l’aldrine et le dieldrine) et 0.5 µg.L-1 pour la somme 

des pesticides (Revised Drinking Water Directive 2020/2184/EC, 16 Décembre 2020). Ces techniques 

analytiques ont une grande spécificité et sensibilité, permettant de s’affranchir des éventuels effets 

matrices générés par la concentration de l’échantillon. Seulement, ces machines sont très coûteuses et 

ne sont pas accessibles au laboratoire où nous disposons seulement d’une GC-MS équipée d’un simple 
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quadripôle. Dans le but de développer un protocole analytique fiable, sensible et sélectif, nous avons 

décidé de développer un protocole avec la méthode de microextraction sur phase solide (SPME).  

Pour cela, nous nous sommes appuyés sur les travaux de Soler et collègues (2014) qui avaient 

mis au point un protocole d’analyse par SPME pour la CLD dans l’eau. Ainsi, nous avons étudié plusieurs 

paramètres dont le choix de la fibre, la température d’extraction, la durée de l’extraction ainsi que la 

température et la durée de désorption de la fibre dans l’injecteur de la GC-MS. Une fois développé pour 

plusieurs PTs présentant des propriétés physico-chimiques variables, nous avons intégré d’autres 

organochlorés afin d’élargir notre recherche avec des pesticides anciennement utilisés aux Antilles et 

qui, pour certains, sont encore retrouvés dans les eaux (Rochette et al., 2017; Wintz & Pak, 2021). Une 

des premières limitations était de disposer des PTs de la CLD en quantité suffisante ainsi que des étalons 

internes pour réaliser des gammes de calibration fiables. En effet, certains de ces produits ne sont pas 

commercialement disponibles, ou s’ils le sont, présentent un coût très élevé. Hussein Kanso (Chercheur 

CDD, CEA) a synthétisé les PTs nécessaires pour cette étude. Pour la CLD, l’utilisation de la 13C10-CLD 

comme étalon interne a été choisie afin de s’assurer le bon dosage de la CLD. Pour le CLDOH, un 

important travail en synthèse organique a été réalisé par Hussein Kanso afin de déterminer le meilleur 

étalon interne tout en limitant le coût des analyses. Une comparaison de la réponse de plusieurs 

analogues structuraux du CLDOH a ainsi été réalisée. Enfin, afin d’avoir une méthode multi-résidus plus 

polyvalente, nous avons intégré plusieurs autres organochlorés. Les performances de la méthodes SPME 

qui ont ensuite été évaluées sont proches, voire meilleures que celles du LDA26 et du BRGM. Cette 

méthode est donc très avantageuse au vu de la plus faible quantité d’échantillon utilisée pour atteindre 

des limites de détection similaires (20 ml contre 500 ml à 1 L pour les deux autres laboratoires). De plus, 

cette méthode automatisable qui n’utilise pas de solvant, est plus respectueuse de l’environnement et 

moins chronophage. Une comparaison inter-laboratoires a permis de valider notre méthode de dosage. 

Pour le CLDOH, détecté dans la majorité des échantillons, mais à des teneurs très différentes selon les 

laboratoires, un nouvel essai inter-laboratoire devra être mené pour confirmer la validité de la méthode 

SPME-GC-SIM-MS.   
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 Abstract 

 Among the numerous organochlorines (OCs) applied in the French West Indies (FWI), chlor-

decone (C10Cl10O2H2; CLD) still causes major environmental pollution nowadays. A recent report revealed 

the unexpected presence of transformation products (TPs) of CLD not routinely monitored due to a lack 

of commercial standards. Here, we present a method for surface waters and groundwaters to analyze 

CLD, its main TPs (hydroCLD, chlordecol (CLDOH), and polychloroindenes), and other OCs. We devel-

oped an SPME-GC-SIM-MS method with PDMS-DVB fiber. 10-monohydro-5-methyl-chlordecol was 

synthesized and used as an internal standard for CLDOH and 10-monohydroCLDOH quantification. LODs 

varied from 0.3 to 10 ng.L-1, equal to or lower than LODs of laboratories involved in FWI pollution mon-

itoring that used liquid extraction and advanced facilities (GC- and LC-MS/MS). We applied the multi-

residue method, including 30 OCs (e.g. CLD and its TPs, mirex, β-HCH, lindane, dieldrin, aldrin, HCB, 

hexachlorobutadiene, TCE, PCE) to 30 FWI waters. While CLD, 8- and 10-monohydroCLD, CLDOH, 10-

monohydroCLDOH, dieldrin, and β-HCH were detected and quantified, pentachloroindene, another CLD 

TP, was sporadically found in trace levels. An inter-laboratory trial with BRGM (the French geological 

survey) and LDA26 (one of the French Departmental Analytical Laboratories) confirmed the interest of 

the SPME method. Several discrepancies call for intensified efforts to reliably quantify CLD and its TPs, 

results suggesting an underestimation of CLDOH and an overestimation of high CLD concentrations with 

the current routine protocol. 

 Introduction 

 Before being progressively banned since the 1970s, organochlorine pesticides (OCPs) have been 

largely used worldwide since the 1940s for pest control in crops. In the French West Indies (FWI), the 

tropical climate has led to the use of several OCPs such as hexachlorocyclohexanes (HCHs), aldrin, diel-

drin, and chlordecone (Bonvallot & Dor, 2004). From 1972 until 1993, chlordecone (C10Cl10O2H2; CLD) 

has been applied extensively in banana plantations, causing massive environmental pollution predicted 

to last for 50 to 700 years depending on the predicting models (Cabidoche et al., 2009; Comte et al., 

2022; Saaidi et al., 2023). CLD concentrations above 1 mg.kg-1 of DM (dry matter) can still be detected 

in several polluted fields nowadays (Desprats, 2021; Comte et al., 2022). Among the diverse pesticides 

detected, CLD turned out to be, by far, the most frequent one for waters in FWI, with maximum levels 

ranging from about 0.1 to 5 µg.L-1 for the most polluted rivers (Rochette et al., 2020: Voltz et al., 2023) 

and from about 1 to 50 µg.L-1 for the most polluted aquifers (Gourcy et al., 2009; Arnaud et al., 2017). 

CLD also accumulates in food chains and sporadically contaminates tape water, resulting in very high 

impregnation of the FWI population as reported by Dereumeaux et al. (2020) in the Kannari study; more 

than 90 % of the 746 tested subjects from Martinique and Guadeloupe showing detectable level of CLD 
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in blood. Chronic exposure to CLD, known as an endocrine disruptor (Multigner et al., 2018), increases 

the risk of health problems such as prostate cancer and delayed motor and cognitive development in 

infants (Brureau et al., 2020; Dallaire et al., 2012; Desrochers-Couture et al., 2022; Multigner et al., 2010). 

Recently, several studies highlighted the possible (bio)degradation/transformation of CLD, both in la-

boratory and FWI environment, resulting in a series of transformation products (TPs) of varying polarity: 

hydrochlordecones (family A, hydroCLDs, C10Cl10−nO2H2+n, 1 ≤ n ≤ 5), polychloroindenes (family B, 

C9Cl6−nH2+n , 1 ≤ n ≤ 3), polychloroindenecarboxylic acids (family C, C10Cl5−nH3+nO, 1 ≤ n ≤ 5), methyl 

polychloroindenecarboxylates (family D, C11Cl5−nH5+nO2, 1 ≤ n ≤ 2), ethyl polychloroindenecarboxylates 

(family E, C12Cl5−nH7+nO2, 1 ≤ n ≤ 2), chlordecthiol and chlordecol (CLDOH) and their derivatives (families 

F and G, respectively) (Schrauzer & Katz, 1978; Belghit et al., 2015; Chevallier et al., 2019; Della-Negra et 

al., 2020; Lomheim et al., 2020, 2021; Hellal et al., 2021; Taïlamé et al., 2023).  

 Although TPs from families A, B, C, and E have been detected in surface waters as part of a recent 

prospective work (Chevallier et al., 2019), most CLD TPs are not routinely monitored due to the lack of 

commercially available standards. As a consequence, studies investigating CLD pollution of the FWI en-

vironmental waters are accumulating with limited or no information on TPs of CLD potentially present 

(Charlier et al., 2015; Crabit et al., 2016; Della Rossa et al., 2017; Mottes et al., 2017, 2020; Devault et al., 

2018; Cattan et al., 2019; Rochette et al., 2020; Dromard et al., 2022; Voltz et al., 2023).  

 The aim of the present work was to develop a robust, efficient and environmentally friendly 

method for surface waters and groundwaters to analyze CLD, its main TPs such as hydrochlordecones, 

chlordecol, and polychloroindenes, the other OCPs known to be present in FWI (aldrin, dieldrin, hexa-

chlorobenzene (HCB), lindane and other HCHs (hexachlorocyclohexanes)) and some other organochlo-

rines (OC) not routinely monitored (hexachlorobutadiene (HCBD), trichloroethylene (TCE) and perchlo-

roethylene (PCE). Liquid-liquid extraction (LLE) has been used almost systematically in methods previ-

ously developed for CLD quantification in the water matrix (Bristeau & Ghestem, 2012; Cimetiere et al., 

2014; Devault et al., 2018; Chevallier et al., 2019; Mottes et al., 2020). However, LLE suffers from a number 

of drawbacks such as the large quantities of sample needed (generally, from 500 mL to 1 liter), the toxic 

solvents typically used such as dichloromethane or hexane (Devault et al., 2018; Chevallier et al., 2019; 

Mottes et al., 2020) and the operator intervention time required. Despite the pioneering work of Soler 

et al. (2014) who successfully replaced LLE with a solid phase micro extraction (SPME) step to detect CLD, 

no SPME method has been published to date for the simultaneous detection of CLD, its TPs, and other 

FWI organochlorine contaminants. SMPE consists of solvent-free extraction via the use of a fused silica 

fiber coated with a polymeric stationary phase (Belardi & Pawliszyn, 1989). Some disadvantages exist 

such as fiber fragility, poor selectivity, presence of carryover, difficulties in extracting polar analytes, and 

detection of only dissolved analytes (Liu et al., 2004; Spietelun et al., 2010). However, this alternative 
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method to LLE also offers several advantages such as solvent absence, simplicity, sample concentration, 

extraction automation, and good reproducibility, making it effective for the quantification of different 

compounds at trace levels in water samples (Spietelun et al., 2010). Therefore, we decided to switch to 

SPME instead of LLE for our new analytical developments. To increase the sensitivity of the GC-MS 

method, we used the SIM (single ion monitoring) mode and selected a number of OCs, such as CLD and 

its main TPs as well as other FWI legacy pollutants and their derivatives. Finally, the SMPE-GC-SIM-MS 

method was applied to a series of 30 environmental water samples from FWI highly polluted sites and 

compared to our previous LLE method (Chevallier et al., 2019) as well as two other well-established 

methods routinely used by La Drôme Laboratoire, formerly known as Laboratoire Départemental d’Anal-

yses de la Drôme (LDA26, Valence, France) and the Bureau de Recherches Géologiques et Minières 

(BRGM, Orléans, France). Indeed, the LDA26 and BRGM laboratories have long been involved in moni-

toring CLD pollution in FWI (Bristeau & Ghestem, 2012; Arnaud et al., 2017; Della Rossa et al., 2017; 

Cattan et al., 2019; Mottes et al., 2020; Rochette et al., 2020; Dromard et al., 2022; Voltz et al., 2023) and 

are among the few laboratories capable of simultaneously quantifying CLD and some of its TPs: chlor-

decol (CLDOH), 8-monohydrochlordecone (IUPAC nomenclature; 5b-monohydrochlordecone for CAS 

nomenclature; A2) for both laboratories and 10-monohydrochlordecone (IUPAC nomenclature; 5-mon-

ohydrochlordecone for CAS nomenclature; A1) for BRGM only. Results demonstrated the promising in-

terest in the developed SPME-GC-SIM-MS method for monitoring CLD, its TPs as well as several OCPs 

at environmental concentrations. 

 Materials and method 

4.1 Chemicals 

 Chlordecone (CLD, C10Cl10O2H2, purity > 99 %) and chlordecol (CLDOH, C10Cl10OH2, purity 98 %) 

were supplied by Sigma and Azur Isotopes, respectively. 10-monohydrochlordecone (A1, C10Cl9O2H3), 8-

monohydrochlordecone (A2, C10Cl9O2H3), 2,4,5,6,7-pentachloroindene (B1, C9Cl5H3),  4,5,6,7-tetrachlo-

roindene (B2, C9Cl4H4), 2,4,5,7/2,4,6,7-tetrachloroindene (B3/B4, C9Cl4H4), and chlordecthiol (F1, 

C10Cl10H2S) were synthesized according to literature procedures (Wilson & Zehr, 1979; Chevallier et al., 

2019; Della-Negra et al., 2020). The syntheses of other compounds derived from CLD are detailed in 

Annexe 3. Supplementary Methods. Purity of all synthesized compounds was determined by NMR using 

an internal standard (IS) (Annexe 3. Supplementary Methods). Pentachlorobenzene (PCB, purity > 96 %), 

trichloroethylene (purity > 99.5 %), and tetrachloroethylene (purity > 99.9 %) were obtained from Al-

drich. Hexachlorobenzene (HCB, purity > 99.8 %) and mirex (purity > 99 %) were supplied by Fluka. α-

hexachlorocyclohexane (α-HCH, purity > 98 %), aldrin (purity > 98 %), and 1,3-hexachlorobutadiene 
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(HCBD, purity > 99 %) were obtained from Supelco. Chlorobenzene (MCB, purity > 99 %) and 1,3-di-

chlorobenzene (1,3-DCB, purity >98 %) were purchased from Merck. Other organochlorines, 1,2-dichlo-

robenzene (1,2-DCB, purity > 98 %),  1,4-dichlorobenzene (1,4-DCB, purity > 99 %), 1,2,3-trichloroben-

zene (1,2,3-TCB, purity > 99 %), 1,2,4-trichlorobenzene (1,2,4-TCB, purity > 99 %), 1,3,5-trichlorobenzene 

(1,3,5-TCB, purity > 99 %), β-hexachlorocyclohexane (β-HCH, purity > 98 %), γ-hexachlorocyclohexane 

or lindane (γ-HCH, purity > 97 %),  δ-hexachlorocyclohexane (δ-HCH, purity > 98 %), dieldrin (purity > 

95 %), 1,2,3,5-tetrachlorobenzene (purity > 98 %), 1,2,4,5-tetrachlorobenzene (purity > 98 %), 1,2,3,4-

tetrachlorobenzene (purity > 98 %) were purchased from Sigma Aldrich. 

 The labelled internal standards, 13C10-chlordecone (13C10-CLD, 100 µg.L-1 in nonane, purity > 

98 %, enrichment 13C/12C > 99 %), 13C4-hexachlorobutadiene (13C4-HCBD, 100 µg.L-1 in isooctane, purity > 

98 %, enrichment 13C/12C > 99 %), 13C6-hexachlorobenzene (13C6-HCB, 100 µg.L-1 in nonane, purity > 

98 %, enrichment 13C/12C > 99 %) were supplied by Cambridge Isotope Laboratories. PCB 138 was sup-

plied from Sigma Aldrich (purity > 98 %). 5-monodeuterochlordecol (CLDOH-d, C10Cl10OHD), 5-

methylchlordecol (CLDOH-Me, C11Cl10OH4), and 10-monohydro-5-methylCLDOH (-1Cl-CLDOH-Me, 

C11Cl9OH5) were synthesized according to protocols described in Annexe 3. Supplementary Methods. 

Working solutions stored at 4 °C in the dark were prepared in acetone, except for F1, which was prepared 

in ethanol, both solvents supplied by VWR (purity > 99.9 %).  

 SPME fibers with 65 µm polydimethylsiloxane-divinylbenzene (PDMS-DVB), 7 µm PDMS, 30 µm 

PDMS, 85 µm Acrylate, and 95 µm Carbon coating were purchased from Restek. Ultrapure water was 

obtained with a Milli-Q system. Inter-sample blanks were composed of Milli-Q water and methanol 

(50/50, v/v), obtained from VWR (LC-MS grade, purity > 99.9 %). Isopropanol, used to rinse fiber, was 

obtained from Merck (LC-MS grade).  

4.2 Environmental water samples collection 

 The Observatory of Agricultural Pollution in the West Indies (OPALE) is composed of two catch-

ments known to be highly polluted by CLD: the Pérou-Pères catchment in Guadeloupe and the Galion 

catchment in Martinique. In Martinique, three surface waters from the Galion River and its main tribu-

taries were sampled in December 2021. 200-mL glass bottles were filled to maximum capacity after three 

rinses. In Guadeloupe, five surface waters from Saint-Denis, Pères and Pérou Rivers, as well as twenty-

three groundwaters (from springs and wells) in Capesterre-Belle-Eau (Basse-Terre) were sampled over 2 

campaigns (Spring/Summer and Autumn 2022) (Tableau S3.1 and Figure S3.22). The wells were sampled 

after pumping at least three purge volumes and the stabilization of the specific electrical conductivity of 

groundwater. One-liter amber glass bottles were rinsed twice before being filled to reach one cm from 

the top. These guidelines notably adhere to the recommendations of the following standards: French 
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standard NF EN ISO 5667-3 and guidelines FD T 90-523-3 (2009) and FD X31-615 (2000). For the inter-

laboratory trial, each sample was taken in triplicate at the same time. Samples were kept on ice in coolers 

for immediate transport (after 2 days maximum) to the three laboratories involved in the interlaboratory 

trial (BRGM, LDA26, and Genoscope who developed the SPME-GC-SIM-MS method). All samples were 

then kept at 4 °C in the dark before analysis. The geographical location and details of sampling points 

are available in SI (Tableau S3.1 and Figure S3.22).  

 SPME-GC-SIM-MS analysis for each environmental water sample was repeated with a different 

operator and at a different time (after several weeks) to calculate mean concentrations and estimate 

standard deviations. This new method enabled the monitoring of seven TPs of CLD with LOQ of 10 ng.L-

1 or lower (Tableau 3.1):  A1 and A2 (monohydrochlordecones), B1, B2 and B3/B4 (polychloroindenes), 

CLDOH and -1Cl-CLDOH (chlordecol and monohydrochlordecols) (Figure 3.1). For logistical reasons, 

some samples could not be analyzed by the three laboratories (Tableau S3.20). Furthermore, the limited 

commercial availability of CLD TPs restricted the set of TPs targeted by LDA26 and BRGM. LDA26 applied 

its routine analytical method, named CMO_MT02, based on LLE followed by a dual GC-MS/MS and LC-

MS/MS analysis in order to quantify CLD, CLDOH, A2 (Rochette et al., 2017) and a number of OCs (Tab-

leau S3.9). BRGM used an LLE-GC-MS/MS protocol and targeted CLD, CLDOH, A1, and A2 (Tableau S3.9). 

In addition, Genoscope used an LLE protocol followed by GC-SIM-MS and LC-HRMS analyses. It derived 

from the previous method that enabled the authors to detect several unexpected TPs in the FWI envi-

ronment (Chevallier et al., 2019). Overall, for each water sample, it resulted in five concentration values 

for CLD according to Genoscope (SPME-GC-SIM-MS, LLE-GC-SIM-MS, LLE-LC-SIM-MS), BRGM (LLE-GC-

MS/MS) and LDA26 (LLE-LC-MS/MS) (Tableau S3.10, Tableau S3.21).   

4.3 Development of the SPME procedure  

 The SPME procedure was developed with CLD, CLDOH, A1, B1, and F1. Various parameters were 

optimized: type of fiber, extraction temperature, extraction time, desorption temperature, desorption 

time, and addition of NaCl. All optimizations were performed using 20 mL of Milli-Q water contaminated 

with the five compounds mentioned above at a concentration of 1 µg.L-1, except for fiber screening 

carried out at a level of 100 µg.L-1 for each compound. For details, see Annexe 3. Supplementary Text 

and Tableau S3.2.  

4.4 SPME-GC-SIM-MS procedure  

4.4.1 SPME protocol 

 A 20-mL vial (20mL Headspace screw top vial, Chromacol) was filled with 20 ml of environmental 

water, 10 µL of an acetone solution of IS (final concentration: 0.5 µg.L-1 for 13C10-CLD and 0.1 µg.L-1 for 
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13C4-HCBD, 13C6-HCB, PCB 138 and -1Cl-CLDOH-Me) and 120 µL of acetone. Incubated at 80 °C was 

performed under stirring for 40 min in the presence of PDMS-DVB fiber. Then, fiber was thermally de-

sorbed in the GC-MS injector at 270 °C during 15 min. Fiber re-conditioning was carried out by immer-

sion in isopropanol for 3 min followed by heating (see below for additional details). Since each vial was 

only extracted once, each water sample was prepared in duplicate, one for single ion monitoring (SIM) 

analysis and one for full scan (FS) analysis.  

4.4.2 GC-SIM-MS parameters 

 Analyses were performed with a gas chromatography (Trace 1300, Thermo Fisher) coupled to a 

single-quadrupole mass spectrometer (ISQ 1700, Thermo Fisher). The chromatographic system was 

equipped with a TriPlus RSH autosampler and SPME tool for automated sample preparation (Thermo 

Fisher). Separation was carried out with a DB-5MS column (30 m × 0.25 mm, 0.25 µm film thickness) 

(Agilent J&W). Fiber desorption was achieved using a split/splitless injector heated at 270 °C with a split 

ratio of 1:5. Helium was used as carrier gas at a flow rate of 2.5 mL.min-1. Oven temperature program 

was set as follows: 45 °C hold for 15 min; increased to 140 °C at a rate of 50 °C.min-1 (hold 1 min); then 

to 160 °C with a rate of 6 °C.min-1 and finally to 282 °C with a rate of 7.5 °C.min-1. For fiber reconditioning, 

a programmed temperature vaporization injector (PTV) with a split ratio of 1:42 was heated at 340 °C for 

10 min. Mass spectrometer was operating in electronic ionization mode (EI) at 70 eV and spectra were 

acquired in positive mode. Ion source and transfer line temperatures were set at 220 °C and 280 °C, 

respectively. SIM was applied by monitoring a quantifying ion and a qualifying ion for each targeted 

compound (Tableau S3.3 and Tableau S3.4). FS analysis was also performed over an m/z range of 40 to 

270 until 21 min, then between m/z 160 and 500 until the end of elution. 

4.5  Performances of the SPME-GC-SIM-MS method 

 Natural volcanic mineral water (Volvic water) was used as a blank matrix. Linearity was evaluated 

with five calibration levels adapted to the expected environmental concentrations of each organochlo-

rine (Tableau 3.1 and Tableau S3.7, Figure S3.24 and Figure S3.25). IS concentrations were kept constant: 

0.5 µg.L-1 for 13C10-CLD and 0.1 µg.L-1 for the others. Accuracies were evaluated at two concentration 

levels (n = 3) (low level at 2 µg.L-1 for CLD and between 0.015 and 0.075 µg.L-1 otherwise; high level at 

12.5 µg.L-1 for CLD and between 0.125 and 0.38 µg.L-1 otherwise) and intraday relative standard devia-

tions (RSD) of accuracy replicates were achieved (Tableau 3.1 and Tableau S3.7). Matrix effects and re-

coveries were normalized by the isotopic dilution for CLD with 13C10-CLD, HCB with 13C6-HCB and HCBD 

with 13C4-HCBD. Limits of detection (LOD) were evaluated using a signal-to-noise ratio of three and 

confirmed with the detection of each compound at the LOD concentration. Limits of quantification (LOQ) 

were set at three times the estimated LOD. For the environmental analysis campaign, a series of three 
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successive samples were bracketed by five calibration levels analyzed in duplicate (two independent vials 

for each level).  

4.6 Other LLE methods applied 

4.6.1 LDA26 protocol 

 As part of the OPALE Observatory, environmental waters from Guadeloupe and Martinique are 

regularly analyzed by LDA26 using the previously described CMO-MT02 method (Charlier et al., 2015) 

using LLE. LDA26 is accredited by COFRAC (French Accreditation Committee) and works under the ISO 

17025 standard. Their multi-residue method includes the detection of: CLD, CLDOH, and A2 in HPLC-

MS; aldrin, dieldrin, HCHs (α, β, δ and γ), HCB, PCB, 1,2,3,4-TeCB, 1,2,4,5,-TeCB, 1,3,4,5-TeCB, and mirex 

in GC-MS/MS. LOQs were set at 1 ng.L-1  for 1,2,3,4-TeCB, 2 ng.L-1 for α-, δ- and γ- HCH, 5 ng.L-1 for 

1,2,4,5, TeCB, PCB, β-HCH and mirex and 10 ng.L-1 for CLD, CLDOH, A2, 1,3,4,5-TeCB, dieldrin and aldrin 

(Tableau S3.9). Uncertainty was fixed at 30 % for all compounds. 

4.6.2 BRGM protocol 

 BRGM adapted their previous LLE protocol from Mouvet et al. (2016). Briefly, 500 mL of sample 

were acidified to pH 2-3, and IS were added (13C10-CLD and CLDOH-d). Samples were extracted two 

times with 50 mL of DCM. The extract was reduced by nitrogen stream and finalized with 0.5 mL of 

cyclohexane. Quantification of CLD, CLDOH, A1, and A2 was performed by GC-MS/MS. GC/MSMS anal-

ysis (MRM scan modes) was performed with an Agilent system (Les Ulis, France) composed of a GC 8890 

gas chromatography apparatus equipped with a split-splitless inlet, a Combi Pal (CTC) autosampler and 

a 7010B MS triple quadrupole mass spectrometer. The injector was equipped with a 4×6.3×78.5 mm 

liner with fiberglass and Topaz™ deactivation. The compounds were separated on an Rxi-1MS (30 m, 

0.25 mm ID, 0.25 μm) column from Restek (Lisses, France). The key parameters of the method (linearity, 

repeatability, inter-day precision, specificity, extraction efficiency, and limit of quantification) were vali-

dated for CLD, CLDOH, and A2, in accordance with the NF T 90-210 standard method (AFNOR, 2018) 

based on carrying out tests under conditions of intermediate fidelity using natural samples. LOQs were 

estimated at 30 ng.L-1 for CLD, CLDOH, A1, and A2 (Tableau S3.9). The uncertainty was 20 % for CLD and 

30 % for A2 and CLDOH. BRGM is accredited by COFRAC (French Accreditation Committee) and works 

under ISO 17025 standard. 

4.6.3 Genoscope protocol 

 LLE procedure was adapted from Chevallier and colleagues (2019). The final extract was divided 

into several portions in order to perform GC-MS analyses (SIM and full scan modes) as well as LC-HRMS 

analysis. Further information is provided in the Supplementary Material (Annexe 3. Supporting Methods). 
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 Results and discussion 

5.1 Choice of targeted organochlorines 

 In the FWI (Martinique and Guadeloupe), numerous OCPs have been used, in particular insecti-

cides to control banana weevils: as early as the 1950s, technical-grade HCH began to be applied regu-

larly; dieldrin and aldrin were then used, albeit to a lesser extent, finally replaced by lindane (γ-HCH) in 

the 1960s (Cabidoche et al., 2006; Landau-Ossondo et al., 2009). Strong resistance to all these OCPs 

eventually forced farmers to switch to CLD and massively apply this insecticide from 1972 until its defin-

itive ban in 1993. A structural analog of CLD, mirex, was also used in Guadeloupe to fight leaf-cutting 

ants in the 1980s (Cabidoche et al., 2006) and was one of the contaminants in the commercial formula-

tions of CLD applied in the FWI (Soler et al., 2014). Since regular monitoring of the FWI water resources 

began in 1998, CLD, dieldrin, and β-HCH were often found at concentrations excessing environmental 

norms (0.1 µg.L-1 or lower depending on OCPs) (Bonan & Prime, 2001; Rochette et al., 2017; Wintz & 

Pak, 2021; Taïlamé et al., 2023); the frequency and high levels of CLD making it by far the main contam-

inant of FWI hydric systems. In addition to CLD, we included the four major regioisomers of HCH (α, β, 

γ also known as lindane and δ), mirex, as well as dieldrin and aldrin (Figure 3.1). 

 

Figure 3.1. Representation of 31 targeted OCs. *: Chlordecthiol, initially included in the set of OCs, was 

later excluded due to unsatisfactory results during SPME optimization; Surrounded compounds were 

detected in the 30 studied FWI environmental waters. 
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 In the 2010s, two TPs of CLD, namely 8-monohydrochlordecone (5b-monohydrochlordecone; 

A2) and chlordecol (CLDOH), were added in the regular FWI monitoring as they were known contami-

nants of commercial chlordecone formulations (Curlone® and Kepone®) (Soler et al., 2014). Analyses 

have then demonstrated their regular presence in water samples, especially when high levels of CLD 

were observed (Cattan et al., 2019; Wintz & Pak, 2021). Recent results revealing the presence of other 

TPs of CLD (dihydroCLD, trihydroCLD, B1, B2, B3/B4, C1/C2, E1/E2) (Chevallier et al., 2019) in Martinique’s 

river and mangrove waters called for expanding the list of monitored TPs in the FWI. Overall, given the 

fact that six out of the seven known families of CLD TPs could be detected by GC-MS, we chose this 

technique for our new analytical developments. As a result, TPs from family C, i.e. C1/C2 and C3/C4, only 

detectable by LC-MS, were excluded. The same applied to dihydroCLD, trihydroCLD, and E1/E2 previ-

ously found in environmental water (Chevallier et al., 2019) and excluded from the present study as they 

suffered from incomplete identification and/or not yet described synthetic access. Hence, a final set of 

eight TPs of CLD was retained: A1, A2, B1, B2, B3/B4, F1, CLDOH, and -1Cl-CLDOH (Figure 3.1).  

 Given the occurrence of HCH in the FWI environmental waters, we wondered about the possible 

presence of TPs resulting from HCH degradation. To date, no TPs of HCH are listed in the OCs targeted 

by the laboratories in charge of environmental monitoring. We therefore decided to include several 

known and commercially available TPs, namely 1,2,4-TCB, indicative of aerobic degradation and also 1,3-

DCB, 1,2-DCB, and MCB products from anaerobic degradation pathways (Zhang et al., 2020). We also 

targeted hexachlorobenzene, detected in the blood of FWI population (Kannari study) (Dereumeaux et 

al., 2020), and we completed the series of polychlorobenzenes, as several of them are known to be 

formed by reductive dechlorination of HCB in soil (Brahushi et al., 2004). The developed SPME-GC-SIM-

MS method was expected to be particularly well suited for volatile OCs, so we took the opportunity to 

include trichloroethylene (TCE), perchloroethylene (PCE), and hexachlorobutadiene (HCBD), which were 

not routinely monitored until then in the FWI. Altogether, the complete list illustrated in Figure 3.1 com-

prised 31 compounds representing OCPs, several of their TPs, as well as other OCs. Finally, we decided 

to carry out additional acquisitions in FS mode to scrutinize other possible isotopic fragmentation pat-

terns characteristic of non-targeted chlorinated and brominated compounds.    

5.2 Optimization of GC-SIM-MS method 

  Optimization of the GC method allowed the perfect chromatographic separation of 23 over 31 

OCs studied (Figure 3.2). Retention times (Rt) for six compounds were found to be very close 

(HCBD/1,2,3-TCB, 17.97 min vs 17.98 min; α-HCH/HCB, 23.84 min vs 23.85 min; dieldrin/A2, 30.07 min vs 

30.09 min), so we ensured that their selected quantifying and qualifying ions did not interfere. Finally, 

two TeCB regioisomers (1,2,3,5- and 1,2,4,5-TeCB) with overlapping peaks (19.05 min vs 19.07 min) and 
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the same fragmentation patterns turned out to be indistinguishable with the GC-SIM-MS method de-

veloped.  

 

 

Figure 3.2. Total ion chromatogram obtained by SPME-GC-SIM-MS (not optimized method) of the 

targeted organochlorines at 1 µg.L-1 in water. For HCB and its TPs (blue): 3 = MCB; 4 = 1,3-DCB; 5 = 1,4-

DCB; 6 = 1,2-DCB; 7 = 1,3,5-TCB; 8 = 1,2,4-TCB; 9 = 1,2,3-TCB; 11 = 1,2,3,5-TeCB; 12 = 1,2,4,5-TeCB; 13 

= 1,2,3,4-TeCB; 14 = PCB; 15 = HCB. For HCH (grey): 16 = α-HCH; 19 = β-HCH; 20 = γ-HCH/lindane and 

2 = δ-HCH. For CLD and its TPs (purple): 17 = B3/B4; 18 = B2; 22 = B1; 25 = A2; 26 = A1; 27 = CLD; 28 

= -1Cl-CLDOH; 29 = CLDOH and F1 = 31. For others (yellow): 1 = TCE; 2 = PCE; 10 = HCBD; 21 = aldrin; 

24 = dieldrin and 30 = mirex 

5.3 Optimization of SPME procedure 

5.3.1 Comparison between direct immersion and headspace modes  

 SPME could be operated in two distinct modes: direct immersion (DI) and headspace (HS). HS 

mode usually offers a higher selectivity by reducing matrix effects and an increased lifetime of the fiber 

(Gionfriddo et al., 2015). However, it is limited to volatile and certain semi-volatile compounds. In their 

pioneering work on CLD quantification by SPME-GC-MS, Soler et al. (2014) used DI-SPME without men-

tioning any attempt with HS-SPME. We therefore decided to carry out a comparison between DI- and 

HS-SPME modes for CLD and several other semi-volatile compounds (A1, A2, B1, CLDOH, and mirex) 

adapting the protocol published by Soler et al. (2014). Results clearly demonstrated a higher efficiency 

of HS-SPME for the most hydrophobic compounds, B1 and mirex, whereas CLD, A1, A2, and CLDOH 
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were barely extracted by HS-SPME (Figure S3.29). Although mirex appears less volatile based on its mo-

lecular weight and later retention time, the formation of hydrogen bonds between the hydroxyl moiety 

of CLD, A1, A2, and CLDOH and water makes these molecules less prone to volatilization from an aque-

ous sample. Consequently, we retained the original approach of Soler et al. (2014) using direct fiber 

immersion.      

5.3.2 Choice of SPME fiber 

 CLD and its main TPs were used for optimizing SPME parameters. Five commercial fibers were 

tested: two fibers in polydimethylsiloxane with varying thickness (PDMS, thickness 7 µm and 30 µm), one 

fiber in PDMS-divinylbenzene (PDMS-DVB, 65 µm), one fiber in acrylate (85 µm) and one fiber in carbon 

(95 µm). Extractions were performed in triplicate for CLD, CLDOH, mirex, B1, and F1 simultaneously at 

100 µg.L-1. The general trend observed showed a higher response obtained with PDMS-DVB fiber for all 

compounds (Figure 3.3-a). The coupling between these two phases allowed the analysis of polar and 

volatile compounds (Burgot, 2019). Indeed, PDMS-DVB fiber was used by Soler et al. (2014) for CLD 

analysis. More generally, PDMS-DVB fiber was often selected for the analysis of OCPs, such as HCB, 

lindane, dieldrin, aldrin, and mirex (Gonçalves & Alpendurada 2004; Derouiche et al., 2007; Concha-

Graña et al., 2010). Hence, to achieve high sensitivity for CLD and its TPs, while including a large range 

of OCPs, the PDMS-DVB fiber was chosen.  

 It is worth noting that F1 did not perform well in the fiber screening. The best result, which was 

obtained with PDMS-DVB fiber, yielded an intensity 130 times lower than that observed for CLD. Taking 

into account LOD previously obtained in SPME-GC-MS for CLD (35 ng.L-1) (Soler et al., 2014) and the 

environmental concentrations for F1, expected at best in the range of 10-1000 ng.L-1 if similar to A2 

(Wintz & Pak, 2021; Taïlamé et al., 2023), we decided to exclude F1 from further developments. 

5.3.3 Optimization of SPME parameters with PDMS-DVB fiber 

 An overview of the optimization pipeline could be found in Tableau S3.2. Firstly, extraction tem-

perature was investigated at 40 °C, 60 °C, and 80 °C for CLD, A1, B1, and CLDOH. Results clearly demon-

strated that extraction efficiencies were improved by increasing temperature for all compounds (Figure 

3.3-b), thus confirming the initial observation made by Soler et al. (2014) on CLD. Derouiche and col-

leagues (2007) have observed the same trend for aldrin, dieldrin, and mirex, with the highest response 

at 80 °C too. However, for HCB and lindane, which are more volatile, they noted similar responses at 

both 60 °C and 80 °C (Derouiche et al., 2007). As a result, a temperature of 80 °C was set for further 

analytical developments. 
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 Secondly, we optimized the extraction time of the SPME procedure using PDMS-DVB fiber in-

cubated at 80 °C. In fact, the Thermo Fisher SPME-GC-MS system allows to carry out the extraction step 

on sample n+1 in a masking time, i.e. while sample n is being analyzed by GC-MS. Since the developed 

chromatographic method required around 40 min, we chose to test extraction times up to 40 min. As 

previously observed (Soler et al., 2014), results showed that a longer extraction time led to a significant 

increase in extraction efficiency (Figure 3.3-c). At that stage, we therefore retained an extraction time of 

40 min. In comparison, Soler et al. (2014), who apparently could not use such a masking time, preferred 

a reduced 10-min extraction time to avoid any increase in analytical duration.  

 Thirdly, the desorption time parameter was optimized, and three durations were tested: 5, 15, 

and 25 min. While for B1, the best efficiency was achieved after 25 min, no significant differences were 

found for A1, CLD, and CLDOH between 15 and 25 min (Figure 3.3-d). In order to limit the total duration 

of the method, the time of desorption was finally set at 15 min.  

 Fourthly, the temperature of the fiber desorption was studied at three levels. A general trend 

was observed with better desorption at the highest temperature of 270 °C, except for B1, for which 

250 °C might be slightly more favorable (Figure 3.3-e). To maximize the desorption of other compounds, 

270 °C was chosen.  

 Modifying the ionic strength by adding a small amount of NaCl was reported to improve extrac-

tion yields for OCPs such as HCB and aldrin (Wang et al., 2019). However, other studies described a 

decrease in extraction yields for HCHs, aldrin, dieldrin, endrin, endosulfan, and DDT (Brondi & Lanças, 

2005; Merib et al., 2013). Indeed, the addition of salts increases the ionic strength, possibly decreasing 

the solubility of compounds and facilitating their adsorption on the fiber. On the contrary, excess salt 

can produce a viscous resistance effect, blocking the diffusion of organic compounds to the fiber (Wang 

et al., 2019) and can also lead to an earlier deterioration of the fiber (Natangelo et al., 1999). To complete 

the optimization of SPME parameters, we evaluated the effect of NaCl addition up to 10 % (w/v). In the 

case of B1 and CLD, increasing the amount of NaCl salts significantly decreased the extraction perfor-

mance, while no difference was observed for CLDOH and A1 with 0 % and 5 % NaCl loadings, 10 % of 

NaCl being deleterious (Figure 3.3-f). We therefore decided to avoid any addition of NaCl salts. 
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Figure 3.3. Responses in SPME-GC-SIM-MS for CLD and its derivatives with varying parameters: a) the 

SPME coating fiber (all concentrations set at 100 µg.L-1), b) the extraction temperature (all concentrations 

set at 1 µg.L-1), c) the extraction time (all concentrations set at 1 µg.L-1), d) the desorption time (all 

concentrations set at 1 µg.L-1 ), e) the desorption temperature (all concentrations set at 1 µg.L-1) and f) 

the addition of NaCl (all concentrations set at 1 µg.L1). Error bars refer to standard errors (n=3), < LOD: 

not detected 
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5.3.4 Development of a cleaning method for the SPME fiber  

 CLD is a recalcitrant pesticide due to its physico-chemical properties and is known to adsorb 

strongly onto various materials such as organic matter or plastic (Woignier et al., 2013; Sandre et al., 

2019). Soler et al. (2014) reported that a simple cleaning under a nitrogen stream for 30 min at 250 °C 

was sufficient to get rid of CLD adsorbed on the PDMS-DVB fiber. However, we observed a strong car-

ryover after each CLD analysis that could not be easily eliminated even after introducing several blanks 

in the analysis sequence (Figure 3.4-a). Testing several solvents (methanol, isopropanol, and hexane) for 

fiber washing and modifying the thermal desorption parameters did not bring much improvement, so 

we had to examine other ways to remove CLD from the SPME fiber.  

 To achieve a satisfactory fiber cleaning, we based our strategy on the application of numerous 

blanks in between samples. We began by studying the nature of these inter-sample blanks. Indeed, the 

SPME efficiency for a specific compound relies on its equilibrium between the solution and the sorbent 

(Spietelun et al., 2010). Hence, adding a water-miscible solvent well suited to CLD could shift the equi-

librium and thus enhance the release of CLD from fiber into the water-solvent mixture. For that, after the 

analysis of a 10-µg.L-1 solution of CLD, three independent vials composed of either water:methanol 

(H2O:MeOH; v/v; 50/50), water:isopropanol (H2O:IPA; v/v; 50/50) or pure water were successively ana-

lyzed with the same method. Results displayed in Figure 3.4-b showed a slightly greater improvement 

in CLD elimination for the series containing H2O:MeOH blanks, so this mixture was selected as an inter-

sample blank and we proceeded with further optimization.  

 Next, we decided to reduce the analysis time of inter-sample blanks and developed a fast 

method dedicated to fiber cleaning. As changing the incubator temperature was very time-consuming, 

we left the incubator temperature at 80 °C and worked on the other SPME parameters to shorten the 

method while maintaining efficient performances in CLD removal. Several duration times were tested for 

the incubation, desorption, washing, and conditioning steps; modulation of the number of blanks was 

also made to never exceed a total time of 75 min for each series of inter-sample blanks (Tableau S3.8). 

It turned out that the number of blanks and the desorption time played the most critical roles. Taking 

into account the total run time, the overall abatement rate, and the absolute intensity of the remaining 

CLD signal, we selected the following fast method: 0.5-min incubation in H2O:MeOH at 80 °C, then 5-

min desorption at 300 °C and finally, 0.5-min washing step in IPA followed by 0.5-min thermal condi-

tioning at 340 °C in PTV injector in split mode (1:42); and applied it on eight successive blanks for an 

overall analytical time of 73.6 min (Tableau S3.8).  
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Figure 3.4. CLD carryover observed on the SPME fiber: a) carryover after an initial injection of CLD at 10 

µg.L-1 (number 0) followed by blank samples (individual vials containing water:MeOH (50/50)) with the 

same method and b) effect of the composition of the blank samples on the CLD carryover. 

 The last optimization step consisted in determining the number of inter-sample blanks required 

to have a satisfactory fiber cleaning with the newly developed fast cleaning method. For that, a mixture 

of CLD and its TPs CLDOH, A1, and B1, representative of the main families of CLD TPs, was prepared and 

analyzed. Concentrations were set to mimic a highly contaminated environmental sample, i.e. 1 µg.L-1 

for B1 and CLDOH, 0.5 µg.L-1 for A1, and 10 µg.L-1 for CLD. Series of eight or fourteen blanks composed 

of H2O:MeOH (50/50) were run with the fast method after the analysis of the initial sample. Lastly, in 

each case, a blank made of MilliQ water was analyzed with the normal method. While no difference in 

efficiency was observed between 8 and 14 blanks for removing CLDOH, A1 and B1 carryover, CLD, initially 

injected at a higher concentration, was better removed after 14 blanks (266-fold vs.174-fold) (Figure 

S3.30). However, this improved removal was associated with a significant 43 % increase in run time. We 

found it less time-consuming to proceed as follows: 1. analyze in a row all environmental samples and 

group them into two categories, namely low and high CLD content; 2. perform the accurate analyses of 

each group using an adapted calibration curve and eight inter-sample blanks. As a precaution, we main-

tained fourteen blanks between the highest level of the calibration range and the following sample. A 

typical sequence is detailed in the supplementary material (Figure S3.26).  
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5.3.5 Choice of the internal standards 

 When commercially available, 13C-labelled IS generally represents a significant cost. In addition, 

the use of numerous IS in environmental samples could mask compounds and limit the performance of 

the analytical method by increasing the number of ions or transitions to be monitored simultaneously. 

For these reasons, we tested and validated a unique IS, namely 13C6-HCB, for HCHs, HCB, PCB, TeCBs, 

and TCBs (Figure S3.25e-p). For HCBD, we worked in isotopic dilution with 13C4-HCBD (Figure S3.25s). 

While the other volatile compounds, i.e. DCBs, MCBs, PCE, TCE, were also corrected by 13C4-HCBD (Figure 

S3.25a-d and Figure S3.25r-s) and we chose PCB138 as IS for aldrin and dieldrin (Figure S3.25t-u).  

 Synthesis of CLD TPs labelled with 13C isotope was not possible due to the high cost of the 

starting material 13C-CLD. In the present study, 13C10-CLD was only used for the quantification of CLD, 

monohydroCLDs (A1 and A2), and mirex (Figure S3.24a-d; Figure S3.25v). In our previous work on the 

biodegradation of CLD under methanogenic conditions, we showed that hexachlorobenzene and pen-

tachlorobenzene gave a similar analytical response to that of B1 for the complex digestate matrix. At 

that time, we chose pentachlorobenzene as IS for practical reasons (Martin et al., 2023). None of these 

compounds could be used as IS in the present study since they belong to the list of targeted OCs. We 

thus opted for 13C6-HCB as IS for B1 and obtained a satisfactory calibration curve in SPME-GC-SIM-MS 

(Figure S3.24e).    

 Recently, Saint-Hilaire, Bertin et al. (2018) developed an LC-MS/MS method for quantifying 

CLDOH in urine using 13C8-CLDOH as IS. Due to the high cost and irregular commercial availability of 

13C8-CLDOH, we imagined three alternative IS for CLDOH: monodeuteroCLDOH (CLDOH-d), previously 

synthesized by Fariss (1982) and used by BRGM for their routine analysis, 5-methylCLDOH (CLDOH-Me) 

and 10-monohydro-5-methylCLDOH (-1Cl-CLDOH-Me). Indeed, CLD, best represented as a gem-diol, is 

in equilibrium with a minor ketone form (Figure 3.5). CLD, with its carbonyl moiety, therefore, remains 

reactive towards chemical reduction and nucleophilic addition, as illustrated by the synthesis of several 

alcoholic analogs of CLD in the 1960s, e.g. CLDOH and the insecticide Kelevan (Gilbert et al., 1966). 

Hence, CLDOH-d was readily obtained in excellent yield after the reduction of CLD by NaBD4 (Figure 

3.5). In contrast, the addition of Grignard reagent CH3MgBr onto CLD and A1 afforded CLDOH-Me and 

-1Cl-CLDOH-Me, respectively, in low yield (Figure 3.5).  
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Figure 3.5. Chemical conditions enabling the synthesis of CLDOH-d, CLDOH-Me, and -1Cl-CLDOH-Me 

(Annexe 3. Supplementary Methods M3-5). 

 Electronic ionization of CLDOH generated the major fragment [C5Cl4OH2]+•, which allowed the 

monitoring of ion m/z 218 ([12C5
35Cl4OH2]+•) as qualifying ion and ion m/z 220 ([12C5

35Cl337ClOH2]+•) as 

quantifying ion (Tableau S3.3, Figure S3.21a and Figure S3.21c), for simulated and experimental patterns, 

respectively). At first glance, CLDOH-d would appear to be the best IS candidate. Notably, CLDOH-d led 

to an apparent similar fragmentation pattern as CLDOH, the main fragment [C5Cl4OHD]+•
 providing anal-

ogous ions at m/z 219 and 221, respectively (Figure S3.21b and Figure S3.21d, for simulated and exper-

imental patterns, respectively). To go a step further with CLDOH-d, we needed to estimate the level of 

contamination of CLDOH in the batch of synthesized CLDOH-d. According to HRMS and NMR analyses, 

the presence of CLDOH was in the range of 4 % to 6 % (Figure S3.3c and Figure S3.4), which would have 

to be taken into account for the development of the SPME-GC-SIM-SM method. Furthermore, due to 

the low resolution of the GC-MS system, several ions from CLDOH fragmentation experimentally con-

tributed to the signals observed at m/z 219 and 221 (Figure S3.21c), initially selected for the monitoring 

of CLDOH-d. Closer examination of the experimental isotopic pattern of [C5Cl4OH2]+• also revealed the 

presence of [C5Cl4OH]+ with ions at m/z 217, m/z 219 and m/z 221 (Figure S3.21c). From the simulation, 

we concluded that CLDOH gave rise to fragments [C5Cl4OH2]+• and [C5Cl4OH]+ in a ratio of 88:12 (Figure 

S3.21e). The full contribution of CLDOH to ions at m/z 219 and 221 thus came from ions [12C5
35Cl4OH]+, 

[12C5Cl337ClOH]+, [12C4
13C35Cl4OH2]+• and [12C4

13C35Cl337ClOH2]+•. Overall, this demonstrated that the ions 

selected for the qualification and the quantification, on the one hand, m/z 218 and m/z 220 for CLDOH 

and, on the other hand, m/z 219 and m/z 221 for CLDOH-d, suffer significant interferences ( > 10 % of 

the most intense signal) from ions of CLDOH-d and CLDOH, respectively. To definitely discard CLDOH-

d as a possible IS of CLDOH, we studied the CLDOH vs CLDOH-d response in SPME-GC-SIM-MS and 

confirmed the non-linear relationship (Figure S3.23a).  



 

 

145 

 

 After ruling out CLDOH-d, we focused on CLDOH-Me as a possible IS. From the main fragment 

[C6Cl4OH5]+• of CLDOH-Me, we selected the most intense ion m/z 234 and confirmed the excellent line-

arity of the SPME-GC-SIM-MS response between CLDOH-Me and CLDOH (Figure S3.23b). However, the 

presence of the methyl group on CLDOH-Me induced a slightly longer retention time when compared 

with CLDOH (34.43 min vs. 34.33 min, respectively; Tableau S3.3), eventually resulting in a partial overlap 

with the signal of mirex (34.48 min; Tableau S3.4). Since CLDOH-Me and mirex shared the same fragment 

[C5Cl6]+• originating from the retro-Diels-Alder cleavage of the perchlorobishomocubane cage, CLDOH-

Me could definitely not be used as IS. The last candidate -1Cl-CLDOH-Me, gave rise in electronic ioniza-

tion to the main fragment [C6Cl4OH5]+ •
 with maximum intensity at m/z 234 (Figure S3.23a). Although -

1Cl-CLDOH-Me was synthesized as an approximately 1:1 diastereoisomeric mixture according to LC-

HRMS analysis (Figure S3.23c), it led to a unique sharp signal easily integrable in GC-MS (Figure S3.23b). 

Its retention time turned out to be very close to that of -1Cl-CLDOH, but its respective monitored ions 

were perfectly distinguishable (Tableau S3.3). SPME-GC-SIM-MS responses of CLDOH and -1Cl-CLDOH-

Me satisfactorily correlated (Figure S3.23c) finally allowing -1Cl-CLDOH-Me to be chosen as IS of CLDOH 

and -1Cl-CLDOH.  

5.4 Evaluation of the performances of the SPME-GC-SIM-MS method 

5.4.1 CLD and its TPs 

 The performance of the SPME method was evaluated through the linearity, accuracy, relative 

standard deviation (RSD), LOD, and LOQ. Calibration curves were constructed with five levels of concen-

trations and the use of previously selected IS (Tableau S3.3). Excellent linearity in the SPME-GC-SIM-MS 

responses was obtained with correlation coefficients between 0.989 and 0.999 (Tableau 3.1). Accuracies 

ranged from 75 to 119 %, while RSD were found below 25 %, demonstrating the good performances of 

the SPME method for CLD and its TPs.   

 LOD and LOQ were estimated in the range of 3 to 5 ng.L-1 and 9 to 15 ng.L-1, respectively. Hence, 

we obtained a better sensitivity when compared to the analogous SPME-GC-SIM-MS method of Soler 

and colleagues (2014), who reported a LOQ of 80 ng.L-1 for CLD. The difference in performance probably 

stems from the longer incubation time we chose compared to them (40 min vs. 10 min). Indeed, the use 

of an MS/MS method with a more advanced analytical system coupled with SPME enabled Soler and al. 

(2014) to reach an LOQ of 2.0 ng.L-1 for CLD. LLE-based methods by BRGM (GC-MS/MS) and LDA26 (LC-

MS/MS) led to LOQ close to the newly developed method (30 ng.L-1 and 10 ng.L-1, respectively) but 

required a larger sample volume, the use of organic solvent(s) for extraction and advanced facilities. 



 

 

146 

 

 
Concentration 

levels (ng.L-1) 

Accuracies 

(%) 

RSD 

(%) 

Retention 

time (min) 

Linearity 

range 

(ng.L-1) 

Coefficient of 

determination 

(R²) 

LOD  

(ng.L-1) 

LOQ 

(ng.L-1) 

CLD* 2,000 

12,500 

103 

94 

2 

6 
31.48 0-25,000 0.999 5.0 15.0 

         

CLDOH 75.0 

380.0 

75 

101 

23 

24 
34.33 0-1,250 0.996 3.3 10 

         

A1 25.0 119 

97 

24 

15 

30.41 0-270 0.997 3.3 10.0 

125.0      

         

A2 25.0 91 

94 

19 

18 

30.12 0-270 0.995 3.3 10.0 

125.0      

         

B1 25.0 109 

126 

22 

10 

27.16 0-270 0.989 3.0 9.0 

125.0      

         

-1Cl-CLDOH 25.0 77 5 33.13 0-270 0.996 3.3 10 

 125.0 97 13      

         

Tableau 3.1.Performance criteria of the SPME-GC-SIM-MS method for CLD and its main TPs. RSD = Rel-

ative standard deviation. n = 3. *: for the lower environmental concentrations of CLD, a dedicated cali-

bration curve ranging from 0-2,500 ng.L-1 was used (R² = 0.997; Figure S3.24a) 

5.4.2 Other OCPs 

 From the linear regression method, good linear responses (R² = 0.986-0.9998), accuracies (54-

133 %), and RSD (4-56 %) were obtained for all studied OCs, except MCB, which showed lower R² (0.973) 

and higher RSD (61 %) (Figure S3.25; Tableau S3.7). LDA26 also targeted several of these compounds 

with LOQ ranging from 1 to 10 ng.L-1, depending on the OCs (Tableau S3.9). Our estimated LOQ (Tableau 

S3.7) were slightly lower for all these OCs, the principle of SPME, i.e. selective adsorption onto the fiber 

enabling analytes to accumulate while limiting the extraction of interferences from the matrix. In the 

case of LLE, the concentration step prior to analysis increased both compounds concentrations and ma-

trix interferences. Overall, these performances confirmed that the SPME-GC-SIM-MS could be used with 

confidence for the analysis of the listed OCs in environmental waters. 

5.5 Application to environmental waters 

5.5.1 Occurrence of chlordecone in environmental waters and comparison of the 

methods used for its detection  

 CLD was detected in all water samples from the two highly polluted FWI catchments. According 

to the results of the SPME-GC-SIM-MS method, CLD concentrations generally ranged in river water, 
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spring water, and well water from 0.2 to 4 µg.L-1, 4 to 8 µg.L-1 and 6 to 29 µg.L-1, respectively, as previously 

observed in the historical survey (Charlier et al., 2015; Wintz & Pak, 2021) (Tableau S3.10). The data from 

the SPME-GC-SIM-MS method were compared with the concentrations obtained by the other methods 

(Figure S3.27). Good agreements were found with LLE protocols of Genoscope (LLE-GC-SIM-MS and 

LLE-LC-HRMS) (Tableau S3.10) and BRGM (LLE-GC-MS/MS) (Figure 3.6a). In particular, the error esti-

mated by the SPME-GC-SIM-MS (standard deviation, n = 2) and the 20 % uncertainty of the BRGM 

method well explained the minor differences observed. On the contrary, a very strong divergence (3- to 

10-fold ratios) was observed at high concentrations with the routine LLE-LC-MS/MS protocol applied by 

LDA26 (Figure 3.6b and Figure 3.6c). We empirically determined a threshold of 6 µg.L-1 that allowed a 

satisfactory agreement between LDA26 values and the other data sets. 

 

Figure 3.6. Comparison of concentrations in environmental waters obtained for: a) CLD for BRGM vs. 

Genoscope b) CLD for LDA26 vs. Genoscope, c) CLD for LDA26 vs. BRGM, d) A2 for BRGM vs. Genoscope, 

e) A2 for LDA26 vs. Genoscope and f) A2 for LDA26 vs. BRGM. Black lines correspond to an uncertainty 

of 20 % for CLD (a) and 30 % for A2 (d) for BRGM and 30 % for LDA26 (b,c, e, and f). Error bars correspond 

to the standard deviation for Genoscope (n = 2; a, b, d, and e) and the uncertainty of 30 % estimated for 

BRGM (c).  
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 Values above the established confidence interval [0, 6 µg.L-1] correspond to highly contaminated 

groundwaters. As part of the OPALE program, CLD pollution of these groundwaters has been monitored 

since 2015 (Taïlamé et al., 2023). The results showed stable levels of very high contamination ranging 

from 1 to 50 µg.L-1 depending on the well or spring water studied. The CLD concentrations obtained by 

Genoscope and BRGM are in good agreement with all historical measurements of these groundwaters, 

so we concluded that values of LDA26, especially the nine concentrations above 50 µg.L-1, were not 

relevant and should be discarded from further environmental studies. 

 One might suggest specific matrix effects arising in groundwaters, but we have excluded this 

hypothesis because the particulate fraction is absent from groundwaters, unlike surface water, which is 

subject to soil erosion deposits.  Genoscope and BRGM focused on CLD and its TP and used 13C10-CLD 

as an internal standard. In contrast, LDA26 applied a more general pesticide method (CMO_MT02) with 

several extraction markers as hexabromobenzene (HBB), triphenyl phosphate (TPP), and desisopropyl 

atrazine-d5 (DIA-d5) and added after extraction the internal standards 2,4-dichlorophenoxyacetic acid-

d3 (2,4-D-d3) and atrazine-d5 to correct LC-MS/MS analyses (Rochette et al., 2017). HBB, TPP, DIA-d5, 

2,4-D-d3 and atrazine-d5 differ structurally from CLD, which bears a rare perchlorinated bishomocubane 

cage coupled to a seldom stable hydrated carbonyl moiety. Due to its physico-chemical properties, 

namely its hydrophobicity and preferential adsorption onto any organic matter, CLD is a particularly 

difficult molecule to handle and analyze. As the discrepancies between laboratories occurred after a 

threshold concentration, we suspected an inadequacy between tracers concentrations and CLD concen-

trations. It is worth mentioning that the high levels ( > several µg.L-1) observed for CLD in groundwaters 

are well above the concentrations observed for other pesticides in environmental waters and can corre-

spond to several thousand times the LOQ set for CLD by LDA26. Furthermore, one could not exclude 

that the combination of extraction and injection tracers structurally not related to CLD might not per-

fectly correct CLD signals over such a magnitude of concentrations. Hence, we suggest adding a dedi-

cated internal standard for CLD quantification, ideally an isotopically-labelled molecule such as 13C10-

CLD or 13C8-CLD, at a level appropriate to the environmental concentrations expected (e.g. 1 µg.L-1). 

5.5.2  Occurrence of chlordecol in environmental waters and comparison of the 

methods used for its detection 

 CLDOH was detected and quantified in 29 out of the 30 waters analyzed with the SPME-GC-

SIM-MS method. Concentrations in surface waters and spring waters never exceeded 0.5 µg.L.-1, while 

well waters showed CLDOH concentrations ranging from 0.4 µg.L-1
 up to 2.7 µg.L-1 (Tableau 3.2). Com-

parison with BRGM and LDA26 results revealed wide disparities. LDA26, having the lowest LOQ (0.01 
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µg.L-1), detected CLDOH only five times, whereas BRGM, with an LOQ of 0.03 µg.L-1, reported the pres-

ence of CLDOH 25 times out of the 28 water samples tested (Tableau 3.2). Furthermore, the five concen-

trations obtained by LDA26 did not match neither BRGM nor Genoscope results. For eight samples only, 

the 30% uncertainty of the BRGM protocol could explain the difference observed with the SPME-GC-

SIM-SM method. In all other cases, BRGM concentrations were systematically lower than those obtained 

by the SPME-GC-SIM-MS method. However, these two methods agree on the high occurrence of CLDOH 

contrary to the routine method of LDA26, according to which CLDOH was not a recurrent contaminant 

in these series of environmental waters. The failure to detect and quantify CLDOH, if it were confirmed, 

could not simply be explained by the lack of appropriate internal standards, as was previously suggested 

in the case of CLD. Indeed, detection of CLDOH by LC-ESI(-)-MS using multiple reaction monitoring was 

found not so easy as CLDOH barely fragments under ESI conditions. Indeed, Saint-Hilaire, Bertin and 

colleagues (2018) used the transition m/z 498 → 35 and the pseudo transition m/z 498 → 498 for their 

analytical developments in urine. Finally, the authors obtained a 13-fold higher LOQ for CLDOH than for 

CLD in urine (1.3 vs 0.1 µg.L-1) (Saint-Hilaire, Bertin et al., 2018).  

 Significant differences in CLDOH concentrations between Genoscope and BRGM were observed 

for approximately 70 % of the water samples analyzed by the two laboratories. We excluded discrepan-

cies at the extraction stage, SPME vs. LLE, as both methods yielded concordant concentrations of CLD, 

known to be particularly difficult to extract and handle. Indeed, the BRGM protocol differed in the use 

of tandem mass spectrometry and the choice of CLDOH-d as IS. The multiple reaction monitoring em-

ployed by BRGM is intrinsically more sensitive than the single ion monitoring applied by Genoscope. 

Nevertheless, the use of CLDOH-d as IS of CLDOH led to limitations as the fragmentation patterns, and 

consequently, the MS/MS transitions selected to monitor CLDOH and CLDOH-d overlap to some extent 

(Figure S3.21). To avoid this, BRGM systematically checked that the resulting CLDOH concentrations had 

no significant impact on the intensity of the CLDOH-d signal; if necessary, the sample was diluted and 

re-analyzed. In contrast, during the development of the SPME-GC-SIM-SM method, we preferred to 

switch to -1Cl-CLDOH-Me as IS (see Subsection 3.2.5). One alternative IS, albeit not regularly marketed, 

13C8-CLDOH, was successfully used by Saint-Hilaire, Bertin (2018) and Saint-Hilaire, Inthavong and col-

leagues (2018). In fact, its addition improved recoveries from 78 % to 102 %, to achieve a trueness of 

10 % in liver matrix (Saint-Hilaire, Inthavong et al., 2018).   

 Inspecting the origin of the eight samples that showed good consistency between Genoscope 

and BRGM methods, we realized that all samples came from the second Guadeloupe campaign. Indeed, 

the trends of CLDOH concentration in the same location over the two sampling campaigns differed 

according to each laboratory. While Genoscope measurements indicated little fluctuations in CLDOH 

levels over time, BRGM results showed a significant increase in CLDOH concentrations in well waters 
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between spring/summer 2022 and autumn 2022 (Tableau S3.13). Overall, Genoscope analyses are indic-

ative of the higher CLDOH levels observed for each well.  

 The discrepancies in CLDOH concentrations between Genoscope and BRGM might be due to 

minor differences in the sampling and homogeneous partitioning at each laboratory, the storage dura-

tion, and/or the final sub-sampling required to fit the extraction volumes of each method (20 mL vs. 500 

mL (concentration lower 0.25 mg.L-1) or 50 mL (concentration upper 0.25 mg.L-1) for Genoscope and 

BRGM, respectively). CLDOH, being more hydrophobic than CLD, may be prone to greater adsorption 

and precipitation phenomena, notably in cold storage and in the presence of suspended particles.   

 
  

Tableau 3.2. Comparison of CLDOH concentrations (expressed in µg.L-1) obtained by the three laborato-

ries for the 31 environmental waters 

Genoscope BRGM LDA26

SPME-GC-MS LLE-GC-MS/MS LLE-LC-MS/MS

Grand Galion 0,04 na nd

Base de Loisirs nd na nd

La Digue 1,09 na 0,05

Pérou_exutoire 0,10 nd 0,06

Pères_80m 0,33 0,14 0,14

Pérou_exutoire 0,08 0,04 na

Saint-Denis 0,51 0,12 na

Pères_80m 0,19 0,14 na

Marigot 0,23 0,07 nd

Captée 0,14 0,08 nd

Marigot 0,23 0,15 nd

Pérou 0,39 0,42 nd

Captée 0,29 0,33 na

Sarlaconne na nd nd

Gendarmerie 1_1h 2,74 0,13 nd

Gendarmerie 1_24h 1,38 0,14 nd

Gendarmerie 1_48h 1,64 0,15 nd

Boulangerie_1h_bis 1,98 0,82 na

Boulangerie_1h 1,11 0,27 nd

Boulangerie_24h 1,11 0,31 nd

Fromager 0,89 1,06 na

Lacavé 2_24h 0,89 0,19 nd

Lacavé 2_48h 0,62 0,11 nd

Lacavé 2_1h 1,17 0,17 nd

Saint-Denis 2 0,40 0,08 0,02

Gendarmerie 1 1,11 1,24 nd

Gendarmerie 2 1,79 1,15 0,03

Boulangerie 0,85 0,82 nd

Fromager 0,89 0,74 nd

Lacavé 2 0,57 0,51 nd

Saint-Denis 2 1,50 0,65 nd
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5.5.3 Occurrence of 8-monohydrochlordecone in environmental waters and com-

parison of the methods used for its detection  

 The SPME-GC-SIM-MS method enabled the detection and quantification of 8-monohydrochlor-

decone (A2) in all groundwaters except one sample of Fromager well (first campaign), with concentra-

tions varying from 0.055 µg.L-1 to 0.463 µg.L-1. Analysis of river waters revealed the presence of A2 in 

four out of eight samples, with concentrations ranging from 0.039 to 0.066 µg.L-1 (Tableau S3.12). As 

expected from previous observations (Cattan et al., 2019), the four river waters showing the absence of 

A2 correspond to the samples least contaminated with CLD (concentrations below 1 µg.L-1). 

 Then, we compared A2 concentrations obtained by the SPME-GC-SIM-MS method and the LLE 

protocols (Figure 3.6d-f). Error deviations and uncertainties did not explain the observed discrepancies. 

Moderately good linear relationships were found for the correlations Genoscope vs. BRGM and BRGM 

vs. LDA26. In fact, for several water samples, the LLE-LC-MS/MS and the SPME-GC-SIM-MS methods 

failed to detect A2, whereas the LLE-GC-MS/MS applied by BRGM (with the higher LOQ of 30 ng.L-1) did 

quantify it (Tableau S3.12). This also resulted in a weaker correlation between A2 concentrations meas-

ured by Genoscope and LDA26 (Figure 3.6d-e). Complementary LLE-GC-SIM-MS and LLE-LC-HRMS anal-

yses by Genoscope were consistent with the levels of A2 concentrations previously found and included 

in the range of [0, 1 µg.L-1] but did not particularly agree with any of the other methods (Tableau S3.12). 

However, it is worth noting a systematic slight over/underestimation of A2 concentrations between la-

boratories: on average, BRGM concentrations were 1.75 times and 1.48 times higher than Genoscope 

and LDA26 concentrations, respectively (Figure 3.6d-f)). It could be due to biases in the calibration curve 

used, including the quality of the A2 standard employed. Indeed, the commercialization of A2 (in solu-

tion in cyclohexane) has been interrupted for several years before being relaunched very recently. Thus, 

for the SPME-GC-SIM-MS developments as for previous works (Chevallier et al., 2019; Martin et al., 2023), 

the Genoscope laboratory decided to synthesize A2 in-house according to the literature (Wilson & Zehr, 

1979). The high purity estimated by NMR of the synthesized A2 was recently confirmed by comparison 

with a commercial solution of A2. For the inter-laboratory trial, daily calibration curves, including A2 

itself at five levels, bracketed the water samples to be analyzed (Figure S3.26). The quality of the A2 stock 

solution used for the calibration curve was regularly checked according to an in-house GC-FID procedure 

(Annexe 3. Supporting Method M9).  

5.5.4 Occurrence of the other transformation products of chlordecone in environ-

mental waters  

 10-monohydrochlordecone, A1, was detected by the SPME-GC-SIM-MS method in 22 out of the 

30 samples analyzed, mostly in groundwaters. The very low concentrations observed, close to LOQ, were 
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systematically below those of CLDOH and A2, which were also present in the same samples. In fact, the 

greater sensitivity of the SPME method compared with the LLE-GC-MS/MS method (LOQ of 30 ng.L-1) 

clearly explained why BRGM detected and quantified A1 in six water samples only (Figure S3.28; Tableau 

S3.11). Due to limitation in commercial standard A1, LDA26 did not include this TP in its list of targeted 

OCs (Tableau S3.9).  

 The SPME-GC-SIM-MS was also used to search four additional TPs, namely pentachloroindene 

B1, tetrachloroindenes B2 and B3/B4, and 10-monohydrochlordecol (-1Cl-CLDOH) which were not tar-

geted by BRGM and LDA26. While B1 could scarcely be detected in two groundwater samples from the 

same well (Lacavé_2; Guadeloupe) (Tableau S3.15), -1Cl-CLDOH was quantified in one river water of 

Martinique and five groundwater samples of three wells (Gendarmerie_1, Gendarmerie_2 and Lacavé_2; 

Guadeloupe), albeit at very low level ranging from 0.012 µg.L-1 to 0.056 µg.L-1 (Tableau S3.14). In contrast, 

no trace of tetrachloroindenes B2 and B3/B4 were visible (Tableau S3.16 and Tableau S3.17). In fact, 

laboratory biodegradation experiments of CLD always led to low amount of these tetrachloroindenes, 

while pentachloroindene B1 systematically appeared as the predominant congener of this family of TPs 

(Chevallier et al., 2019; Hellal et al., 2021; Martin et al., 2023). In view of the very rare occurrence of B1, 

the total absence of tetrachloroindenes in environmental waters seemed logical. It should be noted that, 

when detected, B1 was only visible in the first analytical replicate, the second analysis being scheduled 

several weeks later. In our past prospective analytical campaign, during which B1 was detected at higher 

level in two samples of the Galion River (Martinique), the LLE protocol was applied immediately upon 

receipt of the water samples (Chevallier et al., 2019). Therefore, we wondered about the stability of B1 

and other polychloroindenes in environmental waters under storage.  

 For each water sample, an additional SPME-GC-MS analysis with full scan acquisition was per-

formed. Examination of this data set did not reveal any other TP included in our in-house library con-

taining over 50 TPs of CLD (Chaussonnerie et al., 2016; Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020).  

5.5.5 Occurrence of other organochlorines in environmental waters 

 In addition to CLD and its two TPs, A2 and CLDOH, many other OCs are regularly screened by 

LDA26 as part of the monitoring carried out by the OPALE observatory. The multi-residue method tar-

geted both active substances and some of their metabolites, such as aldrin, dieldrin, HCHs (α, β, δ and 

γ), HCB, PCB, 1,2,3,4-TeCB, 1,2,4,5,-TeCB, 1,3,4,5-TeCB. To illustrate the interest in the developed SPME-

GC-SIM-MS method, we chose these OCs, including lower chlorinated congeners of HCB and three vol-

atile OCs (HCBD, TCE, and PCE) not yet searched for in the FWI, which are known legacy pollutants of 

environmental waters (Kong et al., 2020; Jin et al., 2022). 
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 Among the list of 22 OCs targeted by the SPME-GC-SIM-MS method, only two were detected 

and quantified. The first one, β-HCH, was found in 7 river waters and 13 groundwaters at low concen-

trations ranging from LOQ to 0.246 µg.L-1 (Tableau S3.19). β-HCH proved to be the most recalcitrant 

HCH among the four contained in the commercial formulation used in the FWI (Bhatt et al., 2009). The 

second OC detected, dieldrin, was visible exclusively in groundwaters at levels similar to β-HCH (Tableau 

S3.18). Comparing the results with those of LDA26 revealed several inconsistencies in the presence/ab-

sence of these two OCs. No particular trend, e.g. over/underestimation, could be concluded. We hypoth-

esized that the very low concentrations estimated, close to the LOQ of both methods, may explain the 

observed discrepancies. The sporadic presence at low concentrations of these two legacy OC contami-

nants in FWI environmental waters was consistent with previous observations (Rochette et al., 2017; 

Wintz & Pak, 2021).  

5.5.6 Relevance and added value of the present environmental campaign 

 Until nowadays, only one prospective campaign with a few environmental water samples has 

been carried out using a preliminary protocol allowing the detection of several CLD TPs not detected 

before (Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020). The present environmental campaign applied to 

30 environmental waters benefited from an accurate and reliable SPME-GC-SIM-MS method, which tar-

geted CLD and seven TPs, four of which were not included in the regular monitoring performed in the 

OPALE observatory. Comparison with the reference method of LDA26 and the LLE-GC-MS/MS protocol 

developed by BRGM yielded interesting and unexpected results.  

 In the case of CLD, we found that the LDA26 method may overestimate the higher concentration 

values. Taking errors and uncertainty into account, CLD concentrations determined by Genoscope and 

BRGM never exceeded 35 µg.L-1, whereas nine water samples were found above 50 µg.L-1 and up to 220 

µg.L-1 by LDA26. Moreover, LDA26 obtained strong variations in CLD concentrations over hours, days, 

and months for the same wells (Boulangerie, Gendarmerie_1, and Lacavé_2; Tableau S3.10); these irreg-

ularities were not noted by the two other laboratories that did not detect any significant temporal dif-

ference for each well. Finally, we determined a confident concentration range [0, 6 µg.L-1], which led to 

good agreement between the three laboratories.  

 Historically, surface waters and groundwaters have been analyzed by LDA26 using its LLE-LC-

MS/MS method. Although stable levels of pollution were usually observed (Voltz et al., 2023), with even 

a slight decrease in CLD concentrations over time for some river waters (Cattan et al., 2019), several high 

concentration peaks were sometimes reported. For river waters usually associated with low CLD concen-

trations in the range [0, 6 µg.L-1], these irregularities are certainly more frequently due to the conse-

quence of hydrological phenomena such as seasonal fluctuations (Mottes et al., 2020). However, for 
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groundwaters, in the light of our results, and due to a higher regulation time of aquifer systems buffering 

physico-chemical evolutions, we propose to interpret the outlier concentrations as overestimated con-

centrations that are thus unlikely to have any particular environmental relevance.    

 Since the pioneering work of Devault et al. (2016), particular emphasis has been placed on 

A2/CLD concentration ratios to investigate CLD pollution and its presumed natural degradation (Cattan 

et al., 2019; Comte et al., 2022). However, CLDOH levels in FWI soils with concentrations at least ten 

times higher than those of A2 (Chevallier et al., 2019) have not attracted much interest. Indeed, CLDOH 

appeared to be as toxic as CLD according to the few toxicological studies available (Desaiah & Koch, 

1975; Soileau & Moreland, 1983, 1988); it is also produced and excreted as a metabolite by several types 

of livestock exposed to CLD in the FWI (Saint-Hilaire, Bertin et al., 2018, 2021). The CLDOH/CLD concen-

tration ratios that can be calculated for soils are consistent with the few percentages of CLDOH present 

in the commercial formulations of CLD (Kepone® and Curlone®) (Soler et al., 2014). Surprisingly, years 

of FWI environmental waters monitoring using the LDA26 method have consistently shown higher levels 

of A2 relative to CLDOH (Cattan et al., 2019; Wintz & Pak, 2021; Taïlamé et al., 2023; Voltz et al., 2023). 

It may be the result of many environmental phenomena, such as the constrasted mobilisation of the 

molecule from soil to leaching waters, but in the light of the inter-laboratory trial performed, we propose 

an additional explanation, namely a possible analytical bias minimising CLDOH concentrations in water 

samples. The suggested underestimation of CLDOH by LDA26 is also supported by: 1. the BRGM meas-

urements, though not always in good agreement with Genoscope concentrations; 2. the detection of -

1Cl-CLDOH for the first time in environmental waters. Indeed, -1Cl-CLDOH could be formed by the re-

duction of A1, like during the metabolization of CLD giving rise to CLDOH (Fariss et al., 1980), or by 

reductive dechlorination of CLDOH, similar to the conversion of CLD into A1 observed in microbiological 

degradations (Chaussonnerie et al., 2016; Chevallier et al., 2019).   

 When we examined the temporal average of OC pollution observed for each sampling site ac-

cording to the newly developed SPME-GC-SIM-MS, we obtained a contamination profile that differed 

substantially from the FWI routine monitoring: while CLD systematically emerged as the main pollutant, 

albeit in slightly lower levels (Figure S3.27), the second largest contributor turned out to be CLDOH 

followed, in decreasing order, by A2, β-HCH, dieldrin and -1Cl-CLDOH (Figure 3.7). Higher CLD levels 

were generally correlated to the more frequent and more intense presence of CLD TPs, regardless of the 

type of environmental waters.   
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Figure 3.7. Time-average concentrations of CLD TPs and other OCs determined by SPME-GC-SIM-MS 

for: a) river waters from Martinique, b) river waters from Guadeloupe, c) spring waters from Guadeloupe 

and d) well waters from Guadeloupe. Shaded boxes indicate the absence of compounds (< LOD). 
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 Conclusion 

 The regular monitoring of the FWI environmental waters carried out by the LDA26 laboratory 

for years has demonstrated the extent of pollution caused by CLD, by far the major organic pollutant of 

FWI waters. Two TPs of CLD, namely A2 and CLDOH, known contaminants of the commercial formula-

tions of CLD, also belong to the short set of OCs found recurrently in surface waters and groundwaters 

of the FWI. In recent years, numerous other TPs have been reported to be formed during laboratory 

(bio)degradation of CLD and present in FWI soils. To facilitate and expand the monitoring of FWI envi-

ronmental waters, we successfully developed a simple, robust, and green analytical protocol based on 

the SPME technique to analyze CLD, seven TPs, and several OCs. The satisfactory performance of the 

resulting SPME-GC-SIM-MS method enabled the detection of CLD, as well as five TPs (CLDOH, A2, A1, -

1Cl-CLDOH and B1) and two OC insecticides, β-HCH and dieldrin in the 30 environmental waters studied. 

These results should modify the view of CLD pollution mainly focused on CLD levels and A2/CLD con-

centration ratios. Comparison of our results with those obtained by two other laboratories allowed the 

validation of the SPME-GC-SIM-MS method for the quantification of CLD. Several discrepancies between 

methods with presumed overestimates of CLD and underestimates of CLDOH for one laboratory call for 

intensified efforts to reliably quantify CLD and the maximum of TPs. We also emphasize the need to use 

IS 13C-labelled and/or IS structurally related to the targeted compounds spiked at relevant concentration 

levels in order to obtain accurate and robust results. In the case of long-term pollutions such as CLD in 

the FWI, whose duration was estimated to range from several decades to several centuries (Cabidoche 

et al., 2009; Comte et al., 2022; Saaidi et al., 2023), the quality and the reproducibility of the analyses 

over many years are of paramount importance.  

  



 

 

157 

 

 

  



 

 

158 

 

 

 

- Chapitre 4 - Recherche d'un protocole d'analyse pour étudier le de-

venir de la chlordécone dans les sédiments de la James 

River  
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Contribution de l’auteur : 

  

Les sédiments de la James River ont été échantillonnés par le Virginia Institute of Marine Science 

(VIMS) et Oriane Della-Negra (PhD, thèse soutenue au laboratoire en 2020) en mission en 2019 aux 

États-Unis. La datation des carottes de sédiments a été réalisée par le VIMS.  

J’ai réalisé l’ensemble des expériences nécessaires au travail de mise au point du protocole 

d’analyse dédié à la matrice sédiment : 

- L’optimisation des paramètres QuEChERS : masse de sédiment, pH d’extraction, choix du solvant 

et des sels QuEChERS 

- Les tests d’extraction/purification sur phase solide dispersive (d-SPE) : nature du sorbant 

- L’optimisation de l’extraction sur phase solide (SPE) : nature des solvants de chargement et 

d’élution, quantité de sorbant et d’échantillon 

- La micro-extraction sur phase solide (SPME) : utilisation du protocole précédemment mis au 

point pour les eaux de rivière et souterraines.  

 

J’ai également réalisé toutes les analyses associées à ces étapes d’optimisation en GC-SIM-MS 

et ai traité les données sur XCalibur. 

Pour la rédaction de ce chapitre, j’ai écrit la première version qui a ensuite été corrigée par 

Pierre-Loïc Saaidi et moi-même. J’ai également préparé l’ensemble des figures et tableaux, présents dans 

le texte et en annexe.  
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 Introduction 

La période d’activité de l’usine de production de la CLD, située à Hopewell (Virginie, États-Unis), 

s’est étendue de 1966 à 1975. D’abord rattachée à la société Allied Chemicals, elle est ensuite exploitée 

par la société Life Science Products de 1974 à 1975, qui intensifie la production de CLD (Epstein, 1978). 

Au total, environ 817 tonnes de CLD ont été produites par Allied Chemicals et quelques 770 tonnes par 

Life Science Products sur une période de huit mois seulement. Plusieurs formulations avec des quantités 

variables en CLD ont été commercialisées afin de lutter contre différents ravageurs (Epstein, 1978). Des 

manquements importants en matière de sécurité et d'hygiène ont conduit à la contamination des tra-

vailleurs de l'usine, entraînant plusieurs problèmes de santé tels que nervosité, tremblements, ataxie 

cérébelleuse, douleurs thoraciques, perte de poids et/ou oligospermie (Cannon et al., 1978). Cette con-

tamination a diffusé dans l’environnement immédiat de l’usine mais a également touché la James River, 

fleuve dans lequel l’usine a déversé, via ses eaux usées, plusieurs dizaines de tonnes de CLD en quelques 

années. Des concentrations de près de 1.2 mg.kg-1 aux abords de l'usine et de plusieurs dizaines de 

µg.kg-1 à plus d’une centaine de kilomètres ont été retrouvées (Trotman & Nichols, 1978). Grâce au 

processus de sédimentation naturel, la CLD s’est retrouvée piégée dans les sédiments et a été enfouie 

au fur et à mesure du temps. Ainsi, la contamination de l’eau et des espèces aquatiques a diminué au 

cours des années (Luellen et al., 2006; Unger & Vadas, 2017). La dernière campagne d’analyse réalisée 

en 2016 a montré des taux très bas de contamination chez les poissons. La vision « dynamique » de la 

pollution à la CLD avec la prise en considération de possibles PTs formés n’est apparue qu’en 2019 avec 

la détection significative de PTs, jusque-là inconnus, aux Antilles (Chevallier et al 2019). Aucun effort 

analytique n’a donc été mis en œuvre lors de la campagne d’analyse de la James River en 2016 pour 

rechercher d’éventuels PTs. Pourtant, les sédiments de ce fleuve présentent une singularité : ils offrent à 

la fois un environnement très anoxique et une microflore exposée à une forte quantité de CLD. Ce sont 

généralement dans des sites très pollués aux organochlorés qu’ont été découverts des bactéries déha-

lorespirantes comme les souches Dehalococcoides sp. CBDB1 et Dehalococcoides mccartyi (Bunge et al., 

2003; Löffler et al., 2013). Ces bactéries utilisent certains composés organochlorés pour récupérer de 

l’énergie grâce au processus de déchloration réductive. En fait, le dihydrogène (ou un autre donneur 

d’électrons) présent dans ces environnements anaérobies est utilisé par la bactérie pour remplacer un 

atome de chlore par un atome d’hydrogène sur le composé organochloré. Cela libère un ion chlorure et 

un proton dans le milieu intracellulaire de la bactérie. Via une pompe à protons membranaire, la bactérie 

récupère alors l’énergie sous forme d’une molécule d’adénosine triphosphate (ATP) (Holliger et al., 

1998).  
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En raison de la forte affinité de la CLD pour la matière organique, le développement de mé-

thodes d'extraction robustes et efficaces pour déterminer la teneur en CLD ainsi qu’en ses PTs dans les 

sédiments est anticipé comme difficile. Différentes méthodes d'extraction ont été référencées pour l'ana-

lyse de la CLD dans les sols et les sédiments. Historiquement, les méthodes d'extraction les plus utilisées 

étaient l'extraction Soxhlet et l'extraction liquide-liquide (LLE). La LLE a récemment été utilisée pour ex-

traire la CLD (Martin-Laurent et al., 2014) et ses PTs (Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020) avec 

du dichlorométhane (DCM). Bien que ces protocoles aient permis la détection de la CLD et de plusieurs 

PTs dans les sols et sédiments analysés, les faibles taux de récupération obtenus (Martin-Laurent et al., 

2014) et les solvants toxiques employés ont restreint son utilisation. Aujourd’hui, la méthode couram-

ment utilisée est l'extraction par solvant accéléré (ASE) (Amalric et al., 2006; Bristeau et al., 2012; Devault 

et al., 2016; Sabatier et al., 2021; Woignier et al., 2012). Utilisant un mélange hexane/acétone ou dichlo-

rométhane/acétone dans une enceinte ASE sous pression et chauffée à haute température, ces proto-

coles ont permis d’obtenir des rendements d’extraction élevés (> 70 %) pour la CLD. Cette technique 

d’extraction a également été utilisée comme méthode de référence par le LDA26 (La Drôme Laboratoire), 

accrédité COFRAC et travaillant sous la norme NF17025. Afin de disposer d'une méthode plus verte, 

Soler et collègues (2014) ont proposé un protocole s’appuyant sur la micro-extraction sur phase solide 

(SPME) de la CLD dans les sols. Cependant, l'extraction des sols nécessite des précautions pour éviter 

d'endommager la fibre avec les particules en suspension présentes suite à la mise en contact du sol avec 

de l’eau. L’expérience pratique acquise lors du développement de la méthode SPME-GC-SIM-MS pour 

l’analyse des eaux environnementales (Chapitre 3) a confirmé la fragilité des fibres SPME. 

La méthode QuEChERS (Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged and Safe), initialement développée 

pour l'analyse des aliments, a été adaptée à l'analyse des polluants dans le sol (Anastassiades et al., 

2003). Cette technique est couramment utilisée pour l'analyse des composés organochlorés (OCs) dans 

les sols et les sédiments. La plupart des protocoles d’extractions QuEChERS ont été réalisés à l’aide 

d’acétonitrile (ACN) (Santana-Mayor et al., 2019). Cependant, une étude portant sur des sols pollués a 

montré que le DCM conduisait à des taux de récupération plus élevés pour les chlorobenzènes ainsi que 

les chloroalcanes et chloroalcènes à courte chaine (Rouvière et al., 2012). Les rendements obtenus avec 

ces méthodes pour les OCs, rendent le protocole d’extraction QuEChERS adapté à ce type de matrice. 

Pour l'analyse de la CLD et ses PTs, la méthode QuEChERS a récemment été adaptée à plusieurs matrices. 

Les taux de récupération satisfaisants obtenus pour la CLD et le CLDOH dans les matrices d’origine 

animale (52-102 %) (Martin et al., 2020; Saint-Hilaire, Bertin, et al., 2018; Saint-Hilaire, Inthavong, et al., 

2018) et dans les digestats de méthaniseur (Chapitre 2), indiquent que la méthode QuEChERS peut être 

parfaitement adaptée à l'analyse de la CLD et de ses PTs.  
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L'objectif principal de ce travail a donc été de mettre au point une méthode analytique pour 

rechercher la CLD ainsi que d’éventuels PTs dans les sédiments de la James River. Contrairement aux 

expériences de dégradations méthanogènes du chapitre 2 où les concentrations en CLD choisies étaient 

très élevées, ici, l’enjeu principal a été d’atteindre une sensibilité compatible avec les concentrations très 

basses attendues, de l’ordre, voire en dessous, du µg.kg-1 avec un équipement de type GC couplé à un 

spectromètre de masse équipé d’un simple quadripôle. L’extraction via un protocole QuEChERS a été 

choisie sur la base de l’expérience que j’avais déjà acquise (Martin et al., 2020; Martin et al., 2023) et du 

fait de la non-disponibilité au laboratoire d’un équipement de type ASE.  

 Prélèvement des sédiments 

En 2019, six carottes de sédiment ont été prélevées dans le lit de la James River par le Virginia 

Institute of Marine Science (VIMS, Virginie, États-Unis) dans le cadre de la mission d’Oriane Delle-Negra 

(PhD, thèse soutenue au laboratoire en 2020). Les emplacements ont été choisis à des points straté-

giques connus pour avoir reçu une grande quantité de CLD et ne pas avoir été soumis à une sédimen-

tation excessive, c’est-à-dire supérieure à trois mètres depuis les années 1970, période de pollution de 

la James River. En effet, le dispositif de prélèvement des carottes de sédiment ne permettait pas d’ex-

traire au-delà de cette profondeur. Certaines zones ont également été écartées du fait des possibles 

perturbations de la sédimentation dues au passage de cyclones ou à l’usage de filets de  pêche (Figure 

4.1, Tableau S4.1). Une fois prélevées, les carottes de sédiments ont immédiatement été divisées en 

plusieurs dizaines de sections de 4 cm d'épaisseur. Une partie des sections a été utilisée pour la datation 

radio-isotopique du césium 137 (137Cs) par le VIMS. L’autre partie des sections a été envoyée au Genos-

cope afin de réaliser les analyses chimiques (Tableau S4.2). Les carottes sédimentaires ont été stockées 

dans des flacons en verre vissés et conservés à 4 °C dans l'obscurité avant analyse. 

 

Figure 4.1. Localisation des prélèvements des carottes de sédiments dans l’estuaire de la James River 

(Virginie, États-Unis). 
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 Protocole d’extraction LLE historique du Genoscope 

Au Genoscope, les expériences antérieures de dégradations microbiologiques et chimiques de 

la CLD ont permis d’identifier plusieurs produits de transformation. À la suite de leur caractérisation, des 

analyses environnementales ont été entreprises pour rechercher ces composés dans diverses matrices 

environnementales antillaises (Chevallier et al., 2019). Un protocole d’extraction liquide-liquide a notam-

ment été mis au point pour extraire la CLD et ses PTs dans les sédiments de mangrove (Chevallier et al., 

2019). Ce protocole consistait à extraire 4 g de sédiments, préalablement réhydratés dans 15 ml d’eau 

suivi de douze extractions successives avec 15 ml de dichlorométhane à pH acide. Les analyses avaient 

alors été réalisées en GC-MS et en LC-HRMS. Certaines performances analytiques avaient été estimées 

dont les rendements d’extraction (dans les sols, 52-64 % pour CLD, 65-94 % pour B1). Des courbes de 

calibration ont été réalisées pour CLD, CLDOH, A1, B1, C1-C2 et C3-C4 afin d’avoir un estimatif de la 

concentration de ces composés dans les échantillons réels. Lors des analyses de ces échantillons, aucun 

étalon interne n’a été utilisé et les courbes de calibration ont été établies en solvant, ne prenant pas en 

compte les effets matrice sur les composés. Ces premiers résultats ont surtout permis de mettre en 

lumière la présence de ces composés aux Antilles. Les concentrations obtenues doivent être interprétées 

plutôt comme des ordres de grandeur comme cela a été fait dans l’article de Chevallier et collègues 

(2019), notamment avec l’utilisation d’histogrammes en échelle logarithmique. Au démarrage de ma 

thèse, de nouveaux développements analytiques étaient donc nécessaires afin d’améliorer et de faciliter 

la détection et la quantification des PTs. Ces nouveaux outils d’analyse pourront permettre de mieux 

appréhender l’état global de la pollution.   

Afin de me familiariser avec la manipulation et l’extraction des PTs de la CLD dans les matrices 

environnementales, j’ai tout d’abord appliqué ce protocole LLE. Cela m’a permis de mieux objectiver le 

besoin de développer un protocole moins chronophage, plus robuste et plus vert. J’ai aussi pu mieux 

apprécier le comportement analytique particulier de certains PTs et garder ces éléments pour les déve-

loppements analytiques ultérieurs. J’ai ainsi réalisé des extractions LLE sur deux sédiments de mangrove 

de Martinique afin de rechercher le chlordecthiol (F1). Ce composé obtenu par dégradation microbiolo-

gique de la CLD en présence de la bactérie Desulfovibrio sp. 86 venait d’être découvert et identifié par 

Oriane Della-Negra en 2019. Les analyses métagénomiques ayant montré dans les sédiments de man-

grove une surreprésentation de bactéries sulfato-réductrices, analogues à la bactérie Desulfovibrio sp. 

86, la présence de F1 dans ces sédiments était soupçonnée. Afin de favoriser la détection de ce composé, 

le protocole a été adapté. Pour cela, une quantité plus importante de sédiment (10 g vs. 4 g) a été extraite 

par dix extractions successives avec un volume plus important (50 ml vs. 15 ml de DCM) à pH acide 

(Figure S4.1). Le choix d’une prise d’essai plus importante a permis d’augmenter la quantité de composés 
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extractibles tout en limitant les éventuelles hétérogénéités de cette matrice, non séchée, ni tamisée. 

Dans ce cas, les interférents matriciels sont eux-aussi plus nombreux et peuvent avoir un effet négatif 

sur l’analyse tel une suppression ou une augmentation du signal. Des analyses GC-MS ont été réalisées 

à la suite de l’extraction. Les résultats ont montré la présence de F1 dans ces deux sédiments de man-

grove avec des concentrations de l’ordre de 20-50 µg.kg-1. Ces résultats ont été inclus dans la publication 

parue dans Scientific Reports (Della-Negra et al., 2020) (Annexe S4.2).  

Comme nous le verrons ultérieurement dans la partie 4.1, la datation radio-isotopique a montré 

que la carotte n°6 n’avait pas le profil de sédimentation attendu. Des événements particuliers (cyclone 

ou pêche) ont dû mélanger différentes strates de sédiments. Nous avons voulu savoir si cette carotte 

était exempte de CLD et de PTs afin de l’utiliser comme matrice blanche. Pour cela, nous avons appliqué 

le protocole LLE précédent pour extraire et analyser les 15 sections de la carotte n°6 en GC-MS. Ni la 

CLD, ni aucun PT n’ont été détectés ce qui a permis de retenir cette matrice pour les futurs développe-

ments analytiques. Ce travail sur une campagne d’échantillons plus importante (15 échantillons de la 

carotte n°6 versus 2 échantillons de sédiments de mangrove) m’a permis de prendre conscience de la 

pénibilité de ce protocole. À la suite de ces expériences, plusieurs autres inconvénients ont été mis en 

évidence. Ce protocole LLE représente un coût élevé en termes de temps-opérateur (4 extractions par 

personne en une demi-journée au maximum, avec des étapes de lavage de la verrerie importantes), et 

de consommation de solvants, qui plus est, toxique comme le DCM considéré comme carcinogène pour 

l’Homme (Schlosser et al., 2015). La LLE peut également être incommodante pour l’expérimentateur due 

aux gestes répétés qu’elle engendre (agitation manuelle d’une ampoule à décanter). Le développement 

d’un nouveau protocole analytique utilisant une autre méthode d’extraction était donc requis pour me-

ner à bien ce projet. Pour obtenir des quantifications plus fiables que celles obtenues sur les sédiments 

(Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020), des étalons internes, à définir, devaient être utilisés.  

 Préparation des échantillons 

4.1 Détermination des profondeurs à analyser à partir de la datation des sédi-

ments 

Un radionucléide est un isotope radioactif instable d’un élément chimique capable de se désin-

tégrer en un autre. L’uranium 238 (238U) est présent à l’état naturel dans le sol et le sous-sol de la Terre. 

Faiblement radioactif, il possède une abondance naturelle de 99.3 %. Son isotope 235U, abondant à 0.7 

%, se désintègre spontanément en plusieurs autres éléments formant une chaîne de désintégration 

jusqu’au plomb 206, élément stable. Ainsi, plusieurs éléments relativement stables vont se retrouver 

dans l’environnement tels le radon 226, le plomb 220, le polonium 210 ou le bismuth 210 (Sutton et al., 

1993). 
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En raison de son pouvoir de désintégration, l’uranium 235 a été l’élément principalement utilisé 

dans les premiers essais de bombes nucléaires au début des années 1950 aux États-Unis (Langham & 

Anderson, 1959). Produits de fission de l’uranium, le césium 137 (137Cs) et le plomb 210 (210Pb) ont ainsi 

été introduits artificiellement dans l’environnement. Une contamination importante a notamment été 

recensée en 1963, touchant l'estuaire de la James River à la suite d’un essai nucléaire (Zucker et al., 1984). 

Ces éléments radioactifs se lient préférentiellement à la matière organique et aux argiles minérales con-

tenues dans les sols et les sédiments (Schulz et al., 1960). Ainsi, la distribution verticale du 137Cs dans les 

carottes sédimentaires peut être corrélée avec les taux de sédimentation (Wong & Moy, 1984) et est 

devenue un outil géochronologique.  

La contamination de la James River par la CLD s’est produite durant les années 1970. La corré-

lation entre le 137Cs et la CLD a déjà été étudiée (Cutshall et al., 1981; Nichols & Cutshall, 1981). Leur 

quantification dans les sédiments a conclu à un enfouissement rapide de la CLD avec des taux de sédi-

mentation très élevés allant de 10 à 20 cm.an-1 par endroit (Cutshall et al., 1981). La CLD, adsorbée sur 

les sédiments à grains fins, a été transportée tout au long de la James River et s'est accumulée au milieu 

de l'estuaire, où la turbidité est la plus élevée (Nichols & Cutshall, 1981). Ainsi, la CLD et le 137Cs devraient 

se trouver à des profondeurs relativement proches. 

Une datation des sédiments a été réalisée par le VIMS afin d’estimer les profondeurs de présence 

de la CLD par le dosage du 137Cs dans les carottes. Nous pouvons observer que le pic de 137Cs est présent 

à des profondeurs différentes en fonction de la carotte (Figure 4.2). La radio-datation montre que la 

sédimentation a été réellement plus importante pour les carottes n°3 et n°4 avec des taux de sédimen-

tation de l’ordre de 3 cm.an-1. Pouvant être relié à l’année 1963, ce pic se situe à faible profondeur (~50 

cm) pour les carottes n°2 et n°5, tandis qu’il est plus profond (> 100 cm) dans les carottes n°3 et 4. La 

carotte n°1, quant à elle, présente un pic très proche de la surface. Enfin, la datation de la carotte n°6 

s’est révélée infructueuse avec une désintégration par minute considérablement plus faible que pour les 

autres carottes (Figure 4.2f).  
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Figure 4.2. Datation des sédiments par le dosage du 137Cs dans les différentes profondeurs des six ca-

rottes : a) carotte n°1, b) carotte n°2, c) carotte n°3, d) carotte n°4, e) carotte n°5 et f) carotte n°6. dmp : 

désintégration par minute (1/60 Bq). 

La CLD déversée après la contamination au 137Cs, devrait normalement se situer juste au-dessus 

du pic du 137Cs. Afin de limiter le nombre d’échantillons à analyser, les plus profondes sections, situées 

nettement en dessous du pic du 137Cs n’ont pas été incluses dans les analyses chimiques (Tableau 4.1), 

constituant un ensemble de 42 échantillons à analyser. Après vérification de l’absence de CLD et PTs 

dans la carotte n°6, nous avons donc décidé de l’utiliser comme matrice de travail pour le développe-

ment analytique.  
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Tableau 4.1 Sections des différentes carottes de sédiments retenues pour être analysées suite à la data-

tion du 137Cs.  

4.2 Préparation de la matrice de travail 

Dans les études de sols et de sédiments, les concentrations sont exprimées en poids secs de 

l’échantillon (Clostre, Lesueur-Jannoyer, et al., 2014; Levillain et al., 2012). L’échantillon est séché avant 

son extraction afin de limiter les variations entre la masse réelle de matrice et sa masse brute, due aux 

différents niveaux d’hydratation inter-échantillons pouvant exister. Cela permet également d’homogé-

néiser l’échantillon. Pour certaines méthodes d’extraction, le séchage et/ou la lyophilisation des échan-

tillons sont requis comme dans le cas de l’ASE, où un agent séchant tel que la terre diatomée ou le 

sulfate de sodium peut même être ajouté afin de maximiser l’élimination de l’eau de l’échantillon (Gier-

gielewicz-Możajska et al., 2001; Rouvière et al., 2012). Cependant, des composés thermolabiles et/ou 

volatils peuvent être affectés par ces étapes. Parmi les composés ciblés, certains sont volatils comme les 

composés de la famille B. Pour ces raisons, et afin de ne pas engendrer une perte d’information, nous 

avons choisi de ne pas sécher l’échantillon avant son extraction. Cependant, l’évaluation de la quantité 

d’eau présente dans chaque section des carottes devra être réalisée afin de déterminer la différence 

entre la masse brute et la masse de l’échantillon séché, de manière à exprimer les concentrations en 

masse sèche d’échantillon ce qui permettra d’exprimer les concentrations en poids sec d’échantillon et 

ainsi effectuer une comparaison avec les études antérieures.  

Les sections des carottes de sédiment que nous avons sélectionnées pour les analyses chimiques 

comprennent des profondeurs allant jusqu'à 164 cm et un nombre de sections variant de 4 à 12. Des 

différences dans l'apparence et la viscosité de chaque profondeur sont clairement visibles. Pour une 

question de temps et de praticité, il n'a pas été possible d'optimiser les différents paramètres du proto-

cole d’extraction pour chaque profondeur. Sur des carottes de sédiment de 1.13 m (Martinique) et 1.33 

Carotte n°1 Carotte n°2 Carotte n°3 Carotte n°4 Carotte n°5

1-000-004 2-000-004 3-000-004 4-000-004 5-000-004

1-016-020 2-016-020 3-016-020 4-016-020 5-016-020

1-032-036 2-032-036 3-032-036 4-032-036 5-032-036

1-048-052 2-048-052 3-048-052 4-048-052 5-048-052

2-060-064 3-060-064 4-060-064 5-060-064

2-070-074 3-070-074 4-070-074 5-070-074

3-080-084 4-080-084 5-080-084

3-090-094 4-090-094 5-090-094

3-100-104 4-100-104

3-120-124 4-120-124

3-140-144 4-140-144

3-160-164 4-160-164
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m (Guadeloupe) de profondeur, Sabatier et collègues ont évalué les effets matrices de leur protocole 

sur les sections les plus profondes où la concentration en CLD et CLDOH était inférieure à leur limite de 

détection (Sabatier et al., 2021). Nous avons supposé que les étalons internes corrigeront ces perturba-

tions. De là, j’ai constitué une matrice de travail composite en mélangeant plusieurs sections de profon-

deurs variées appartenant à la carotte sédimentaire n°6. Même si nous avions déjà effectué une analyse 

avec le protocole LLE précédemment développé au Genoscope, nous avons voulu réaliser une deuxième 

analyse préliminaire de chaque section de la carotte n°6 en utilisant un protocole QuEChERS non opti-

misé issu des travaux de Saint-Hilaire, Bertin et al. (2018) et du Chapitre 2. Nous nous sommes arrêtés à 

la profondeur de 164 cm qui correspondait à la profondeur maximale retenue pour les autres carottes 

(Tableau 4.1). La SPME permettant de concentrer efficacement l’échantillon (Chapitre 3), nous avons 

décidé d’introduire cette étape supplémentaire dans la séquence d’analyse. Au final, ceci nous a conduit 

à appliquer un protocole non optimisé QuEChERS-SPME-GC-SIM-SM sur les douze premières sections 

de la carotte n°6. Les résultats ont confirmé la meilleure sensibilité de ce protocole non optimisé par 

rapport au protocole LLE initial. Nous avons, en effet, pu détecter du CLDOH à l’état de traces dans 

quatre sections (Tableau S4.4). Nous avons aussi eu confirmation de l’absence de CLD et d’autres PTs 

dans la carotte n°6. Finalement, les huit sections exemptes de CLDOH ont été sélectionnées pour cons-

tituer la matrice composite de travail.  

Même si cela devra être confirmé dans les autres carottes avec la méthode analytique finale, la 

présence de CLDOH et l’absence de CLD, sont à mettre en regard des résultats obtenus par Sabatier et 

collègues (2021) sur des sédiments marins antillais. Les analyses avaient en effet montré des teneurs en 

CLDOH systématiquement égales ou supérieures à celles en CLD. Les auteurs n’ont cependant pas mis 

en avant ce résultat dans leur étude centrée sur l’effet de l’érosion dans la remobilisation de la CLD des 

sols. Aucune hypothèse n’a ainsi été avancée pour expliquer cette observation assez inattendue.  

 Développement du protocole d’extraction QuEChERS 

5.1 Liste des molécules retenues pour le développement analytique 

Nous avons décidé d’optimiser les paramètres du protocole QuEChERS avec la CLD et les PTs 

les plus représentatifs de l’ensemble des molécules ciblées (A1, B1, CLDOH, F1) et le mirex. Le pentachlo-

robenzène (PCB), précédemment retenu comme standard interne pour la famille des polychloroindènes 

(Chapitre 2) a également été intégré à cette étude méthodologique. Les caractéristiques de ces compo-

sés sont présentées dans le Tableau S4.3.  
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5.2 Choix du solvant d’extraction 

Deux solvants d'extraction ont été testés : l'ACN qui est le plus utilisé pour les protocoles QuE-

ChERS et le mélange hexane/acétone (H/A ; 85:15, v/v) classiquement employé pour l’extraction liquide-

liquide de la CLD (Devault et al., 2018; Fariss et al., 1982; Lomheim et al., 2020). Récemment, des proto-

coles d’extraction de la CLD et du CLDOH dans les urines et les fèces ont été appliqués avec succès 

(Saint-Hilaire, Bertin, et al., 2018). Pour ces développements, l’ACN a été utilisé comme solvant d’extrac-

tion QuEChERS. Le mélange H/A s’est révélé le plus efficace pour l'extraction QuEChERS de la CLD et ses 

PTs dans des digestats de méthanisation (Chapitre 2). Pour étudier ce paramètre, nous avons supplé-

menté notre matrice de travail (2 g de sédiments) avec CLD, A1, B1, CLDOH, F1, mirex et PCB. Après une 

heure d'agitation à température ambiante pour mimer l'adsorption des composés étudiés sur les sédi-

ments, la matrice a été réhydratée avec 8 ml d'eau MilliQ. Le mélange a ensuite été extrait avec 10 ml 

d’ACN et 10 ml du mélange H/A. Les résultats sont présentés à la Figure 4.3. La tendance générale 

montre que l’ACN permet d’obtenir de meilleurs rendements d'extraction que le mélange H/A pour tous 

les composés, à l'exception du PCB pour lequel aucune différence significative n'a été obtenue entre les 

deux solvants. Lors du développement du protocole d’extraction de la CLD et de ses PTs dans les diges-

tats de méthanisation, l’ACN et le mélange H/A avaient également été comparés. Pour cette matrice 

liquide particulière, le mélange H/A s’était montré plus efficace. Ainsi, l’étude du solvant d’extraction 

pour chaque matrice est primordiale bien que les composés étudiés restent inchangés. Ici, les sédiments 

de la James River sont des matrices riches en argiles, en sables et/ou en boues avec des teneurs en 

argiles de près de 50 % pour des carottes ayant des coordonnées GPS proches des sédiments utilisés 

dans cette étude (Moncure & Nichols, 1968). Or, la CLD est connue pour être fortement retenue sur des 

sols riches en argiles (Woignier et al., 2012). Sabatier et collègues ont extrait la CLD et le CLDOH dans 

des sédiments marins à l’aide d’un mélange MeOH/DCM (50:50). Des rendements de 78 % et 71 % ont 

été obtenus pour la CLD et le CLDOH respectivement (Sabatier et al., 2021). Bien que cette extraction ait 

eu lieu dans une cellule ASE chauffée à 100 °C et sous pression de 100 bars, l’utilisation de ce mélange 

de solvants de polarité moyenne, sur du sédiment lyophilisé, donc très hydrophobe, a permis d’avoir 

une extraction satisfaisante. L’ACN est un solvant plus polaire, miscible à l’eau contrairement à l’hexane, 

apolaire et hydrophobe. Cela a pu permettre à l’ACN, mélangé aux molécules d’eau présentes dans la 

carotte n°6 non séchée, d’atteindre plus efficacement les sites interstitiels des sédiments et mieux ex-

traire les composés. À ce stade, l’ACN a donc été retenu pour la suite des étapes du développement 

analytique.  
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Figure 4.3. Réponse des composés (log10) supplémentés à 40 µg.kg-1 (sauf F1 à 80 µg.kg-1) en fonction 

du solvant d’extraction utilisé, acétonitrile ou hexane/acétone (85:15) suivi d’une analyse en GC-SIM-MS 

(n = 3). Voir Tableau S4.5 pour les paramètres détaillés du protocole. 

5.2.1 Choix des sels QuEChERS et du pH d’extraction  

Dans un deuxième temps, le pH et la composition des sels QuEChERS ont été évalués. Dans la 

littérature, des protocoles QuEChERS avec et sans citrate sont décrits pour l’analyse de la CLD (Saint-

Hilaire, Bertin, et al., 2018; Saint-Hilaire, Inthavong, et al., 2018). Nous avons donc décidé de nous limiter 

à l’étude de ce facteur et n’avons pas modifié les concentrations en chlorure de sodium (NaCl) et en 

sulfate de magnésium (MgSO4) par rapport au protocole développé dans le Chapitre 2. Au final, quatre 

combinaisons de paramètres ont été choisies : (i) avec ou sans acidification par HCl (6 M) et (ii) avec ou 

sans ajout de citrate de sodium dibasique (Na-citrate). Ainsi, nous avons obtenu pour les conditions [-

HCl/+Na-citrate] et [-HCl/-Na-citrate] un pH de 6.5, tandis que l’ajout de HCl a permis d’obtenir un pH 

de 2 pour la condition [+HCl/-Na-citrate] et un pH de 3.5 pour la condition [+HCl/+Na-citrate]. Pour A1, 

CLD, CLDOH et mirex, aucune différence significative n'a été observée entre les quatre conditions (Figure 

4.4). Pour F1, une valeur de pH acide augmente l'efficacité d'extraction de ce composé alors que l’ajout 

de Na-citrate semble être plus favorable pour extraire B1. Afin de maximiser l'extraction de chaque com-

posé, une acidification combinée à l’addition de Na-citrate a donc été choisie pour la suite de l'étude.  
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Figure 4.4. Réponse des composés (log10) supplémentés à 40 µg.kg-1 (sauf F1 à 80 µg.kg-1) en GC-SIM-

MS après extraction QuEChERS selon les quatre conditions testées (n=3). Voir Tableau S4.5 pour les 

paramètres détaillés du protocole. 

5.3 Détermination de la quantité d’échantillon analysé 

Le dernier paramètre que nous avons étudié était la masse de l’échantillon à analyser. Afin 

d’améliorer la sensibilité de la méthode, nous avons pensé à travailler avec une quantité d’échantillon 

plus élevée. Cependant, l’augmentation de la prise d’essai nous faisait courir le risque d’effets matriciels 

supplémentaires avec : (i) une suppression ou une augmentation de signal en spectrométrie de masse 

pour les composés d’intérêt ; (ii) un encrassement plus précoce de l’appareillage analytique. Il s’agissait 

donc là de trouver un compromis acceptable.   

Pour cela, deux et six grammes de sédiments issus de la matrice de travail ont été extraits par 

10 ml d’ACN avec une acidification jusqu’à pH 3.5 et ajout des sels QuEChERS (1.8 g Na-citrate, 1 g NaCl, 

10 g MgSO4) (Figure 4.5). Les proportions quantité d’échantillon vs quantités utilisées dans le protocole 

QuEChERS ont été maintenues. Le but était d’étudier le gain en sensibilité lors de l’étape de concentra-

tion finale. 
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Figure 4.5. Schéma du protocole QuEChERS appliqué pour l’extraction de : a) 2 g et b) 6 g de sédiments  

Les résultats sont présentés sur la Figure 4.6. Pour chaque composé, aucune différence signifi-

cative n'a été observée entre deux et six grammes, à l'exception de A1, qui n'a été détecté que pour 

l'extraction de deux grammes et de F1 pour lequel une meilleure détection a été obtenue pour six 

grammes.   
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Figure 4.6. Réponse des composés supplémentés à 10 µg.kg-1 rapportée à la réponse du pentachloro-

benzène (PCB, standard d’injection, 50 µg.L-1 finale) en fonction de la quantité de sédiments extraite (2 

g vs. 6 g) analysés en GC-SIM-MS (n=3). nd : non détecté, * : détecté dans un seul réplica. Voir Tableau 

S4.5 pour les paramètres détaillés du protocole. 

Des effets matrice importants ont été observés pour A1 avec notamment un ion à m/z 238.1 

(contre m/z 237.9 pour A1) qui co-élue avec A1. Le manque de résolution de l'appareil utilisé dans cette 

étude n'a pas permis de les séparer. Deux ions sont suivis parallèlement pour chaque composé, l’un pour 

quantifier le composé (ion de quantification), l’autre pour valider l’identité du composé (ion de qualifi-

cation). L’ion à m/z 237.9 étant perturbé, nous avons donc regardé l’ion de qualification pour A1 (m/z 

235.9), malheureusement nous avons également constaté des effets matrices importants. Contrairement 

à la CLD qui présente deux fragments principaux en impact électronique, [C5Cl6]+• et [C5Cl4O]+•, A1 se 

fragmente en libérant un radical-cation largement majoritaire, [C5Cl5H]+• (Chevallier et al., 2019). Nous 

n’avons donc pas pu choisir d’autres ions plus éloignés des interférents matriciels pour A1 sauf à perdre 

énormément en sensibilité. Nous avons ensuite évalué l’intérêt de modifier la méthode chromatogra-

phique pour séparer le pic de A1 et des interférents. Cependant, le pic matriciel étant très large, cette 

solution n’a pas été retenue. Afin de limiter l'encrassement du dispositif analytique et de préserver la 

détection de A1, deux grammes de sédiments ont été choisis à ce stade, même si cela diminue signifi-

cativement les performances d’analyse de F1. 

 Le protocole QuEChERS final est schématisé sur la Figure 4.7. Cependant, on remarque pour le 

composé A1, que l’extraction QuEChERS seule ne permet pas de le détecter de manière fiable dans les 

trois réplicas (Figure 4.6). Réduire la quantité de sédiments pourrait peut-être permettre d’extraire moins 

d’interférents matriciels et donc de mieux détecter A1 mais peut également engendrer une augmenta-

tion des LODs pour les autres composés. L’objectif étant d’atteindre des LODs de l’ordre du µg.kg-1 et si 

possible inférieur, comme dans l’étude de Sabatier et collègues (2021), nous avons décidé d’ajouter une 

étape de purification post-extraction.  
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Figure 4.7. Schéma du protocole QuEChERS final retenu pour l’extraction de la CLD et ses PTs dans les 

sédiments de la James River 

 Développement du protocole de purification post-QuEChERS 

Les analyses historiques des sédiments de la James River avaient permis de détecter la CLD à 

des concentrations comprises entre quelques dizaines et quelques milliers de µg.kg-1 (Trotman & Ni-

chols, 1978). Plus de 40 ans après la pollution, les processus de sédimentation et les courants ont pu 

conduire à une dilution spatiale ainsi qu’à une dégradation de la CLD. Les concentrations pour la CLD et 

ses éventuels PTs pourraient donc être bien plus basses de l’ordre de quelques µg.kg-1, par exemple. Ces 

valeurs sont à rapprocher des concentrations comprises entre 0.1 et 2 µg.kg-1 observées pour la CLD et 

le CLDOH dans les sédiments récupérés au large des côtes de la Martinique et de la Guadeloupe (Saba-

tier et al., 2021). Cette gamme de concentrations est en-dessous des LODs de notre dispositif GC-MS 

équipé d’un simple quadripôle (pour une solution de CLD en solvant, la LODGC-SIM-MS étant estimée à 

environ 3 µg.L-1). Comme nous venons de le voir, le protocole QuEChERS-GC-SIM-MS, en concentrant 

l’échantillon, conduit à des effets matrice néfastes à la détection de A1. Plusieurs méthodes de purifica-

tion existent, telles que l'extraction dispersive en phase solide (d-SPE), qui est la méthode la plus cou-

ramment utilisée après une extraction QuEChERS, la SPE avec un sorbant compacté dans une cartouche, 

ou la micro-extraction en phase solide (SPME) avec l’utilisation d’une fibre recouverte de polymère. Ces 

trois méthodes ont déjà été utilisées pour l'analyse de la CLD et/ou de ses PTs : dans des matrices d’ori-

gine animales pour la d-SPE (Saint-Hilaire, Bertin, et al., 2018) et la SPE (Fourcot et al., 2021) et dans des 

matrices environnementales avec les eaux de rivière et souterraines pour la SPME (Chapitre 2). 

6.1 Extraction sur phase solide dispersive (d-SPE) 

Dix extractions QuEChERS ont été effectuées selon le protocole précédemment développé à 

partir de sédiments supplémentés avec les composés d’intérêt. Les dix extraits dans l’ACN ont ensuite 

été réunis puis utilisés pour réaliser les tests de comparaison des différents types de d-SPE à notre dis-

position (Figure 4.8).  
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Figure 4.8. Schéma du protocole réalisé pour comparer les différents sorbants de d-SPE.  

Plusieurs sorbants et mélanges de sorbants d-SPE existent pour purifier les extraits issus d’un 

protocole QuEChERS. Les plus couramment utilisés sont les amines primaires et secondaires (PSA), per-

mettant de retirer les acides gras, les sucres et les lipides, le sorbant C18 (chaîne carbonée à 18 atomes 

de carbone), permettant de retirer les lipides et enfin le carbone graphite noir (GCB et ENVI-Carb, une 

version améliorée de GCB) pour extraire les pigments (Perestrelo et al., 2019). Pour la purification de 

l'extrait de sédiments, quatre combinaisons de d-SPE ont été testées : PSA, PSA/C18 1:1, PSA/ENVI-Carb 

1:0.1 et PSA/C18/ENVI-Carb 1:1:0.1. À chaque fois, du sulfate de magnésium est ajouté afin d’ôter les 

traces d’eau résiduelles (Musarurwa et al., 2019). Un contrôle sans sorbant actif de d-SPE, c’est-à-dire 

avec du sulfate de magnésium seul, a également été testé. Visuellement, nous avons pu observer que 

l’extrait de sédiments possédait une couleur verte (contrôle sans sorbant actif de d-SPE, avec MgSO4 

seul) et que l’ajout d’un ou plusieurs sorbants permettait de retirer des pigments de la solution (Figure 

4.9). L’ajout de ENVI-Carb a montré la meilleure rétention des pigments.  
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Figure 4.9. Extraits purifiés par différents sorbants actifs d-SPE et un contrôle sans ajout de sorbant actif 

(MgSO4 seul) à la suite d’une extraction QuEChERS de la matrice de travail constituée de la carotte n°6. 

Les proportions de d-SPE sont disponible à la Figure 4.8.   

Les réponses en GC-SIM-MS sont présentées dans la Figure 4.10. Pour A1, B1 mirex et CLD, 

l'ajout d'une étape de purification par d-SPE n'a pas eu d'effet bénéfique sur le rapport signal sur bruit 

(S/N). Pour CLDOH et F1, le contrôle sans sorbant actif d-SPE a conduit à des résultats similaires aux 

meilleures conditions de d-SPE. En conséquence, la méthode de purification par d-SPE n'a pas été rete-

nue pour le protocole d’analyse des sédiments. Saint-Hilaire, Inthavong et collègues (2018) ont testé 

trois d-SPE (C18, PSA/C18 et PSA/C18/ENVI-Carb) pour purifier un extrait de foie contenant de la CLD 

et du CLDOH. Si pour la CLD, les différentes d-SPE ne montraient pas de différences avec le contrôle 

sans d-SPE, pour le CLDOH, des meilleurs S/N ont été obtenus pour la d-SPE PSA/C18/ENVI-Carb. Nous 

n’avons pas observé une telle tendance dans notre cas, les interférents étant variables selon les matrices 

étudiées. Il est à noter que la réponse de B1 a particulièrement diminué lors de l’ajout de d-SPE conte-

nant de l’ENVI-Carb. En effet, le GCB est connu pour retenir les composés hydrophobes planaires (Pe-

restrelo et al., 2019).  

 

Figure 4.10. Réponse des composés (log10) supplémentés à 100 µg.kg-1 en GC-SIM-MS en fonction de 

la d-SPE utilisée (n=2). Protocole détaillé à la Figure 4.7. 
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6.2 Extraction sur phase solide (SPE) 

 La deuxième méthode de purification testée a été l'extraction sur phase solide (SPE). Son opti-

misation se déroule généralement en plusieurs étapes (Figure 4.11). La première étape consiste au choix 

du sorbant qui devra être adapté à la nature des composés ciblés. Dans notre cas, plusieurs phases 

stationnaires peuvent être choisies dans la mesure où la CLD et ses PTs sont globalement peu polaires. 

Ainsi, une phase normale polaire, telle que la silice ou la florisil, peut être utilisée pour retenir préféren-

tiellement les interférents matriciels polaires et laisser passer au travers de la cartouche les composés 

d’intérêt. D’un autre côté, une phase inverse, avec la C18, est une phase apolaire qui va retenir préféren-

tiellement les composés peu polaires et laisser passer les interférents matriciels plus polaires. Après des 

essais préliminaires sur ces deux types de phase, nous avons décidé d’utiliser comme phase stationnaire 

une phase inverse possédant un greffage de type C18. Notre choix a été conforté par l’utilisation de 

cette phase pour extraire la CLD du sérum (Fourcot et al., 2020; Multigner et al., 2010; Saint-Hilaire et al., 

2021).  

 Dans le but de limiter l’utilisation de certains PTs, disponibles en faible quantité au laboratoire, 

et de ne pas consommer la matrice de sédiments composite, les mises au point ont été réalisées sur 

trois composés présentant la plus grande variété de polarité (le PCB représentatif de la famille des po-

lychloroindènes, le F1 et la CLD) directement mis en solution dans l’ACN afin de simuler l’échantillon issu 

de l’extraction QuEChERS.   

 

 Figure 4.11. Liste des principales étapes du développement d’un protocole SPE 
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Nous avons dû d’abord choisir le solvant de chargement. Lorsque cela est possible, l’eau, seule, 

est utilisée afin de favoriser les interactions hydrophobes entre les composés d’intérêt et la phase sta-

tionnaire C18. Ici, l'hydrophobicité de la CLD et de certains PTs a requis la présence d’un solvant pour 

avoir la garantie d’une dissolution complète de tous les composés. Dans notre étude, après l'extraction 

QuEChERS, l’extrait de sédiments se trouve dans 10 ml d’ACN pur. L’ACN présente un point d’ébullition 

relativement haut (82 °C), son évaporation par flux de diazote est donc une étape assez chronophage, 

qui peut en outre conduire à la perte partielle de certains composés volatils. Nous avons donc testé en 

priorité plusieurs mélanges ACN/eau avec des ratios de 75:25, 50:50 et 25:75 avec un volume de char-

gement de 1 ml sur une cartouche remplie avec 2 g de C18. Cette étape de chargement a ensuite été 

suivie de deux lavages avec 5 ml d’eau puis 5 ml d’ACN/eau (50:50). Les échantillons collectés après 

élution contenaient de l’eau, nous avons donc privilégié l’usage de la LC-HRMS pour suivre la CLD par 

praticité et aussi pour gagner en sensibilité par rapport à l’analyse GC-MS. En complément, nous avons 

aussi effectué des extractions à l’aide d’acétate d’éthyle (500 µL) afin de rechercher dans les différentes 

fractions le PCB et le F1, uniquement détectables en GC-MS. Pour les solvants de chargement ACN/eau 

50:50 et 25:75, les trois composés ont bien été retenus sur la cartouche C18 contrairement au mélange 

ACN/eau 75:25 qui n’a pas permis la fixation efficace des composés sur la phase C18. Afin de favoriser 

la solubilisation des composés, en particulier aux très faiblement polaires, nous avons décidé d'utiliser 

le mélange ACN/eau (50:50).  

Le volume du solvant de chargement avec le ratio ACN/eau 50:50 initialement retenu (1 ml) 

nécessitait forcément la concentration de l’extrait de 10 ml d’ACN issu du protocole QuEChERS. Nous 

avons donc voulu augmenter le volume de chargement à 20 ml en simulant l’ajout de 10 ml d’eau à 

l’extrait QuEChERS. Afin de se donner plus de chance, nous avons testé deux quantités de sorbant C18, 

1 g et 4 g. Trois fractions ont été collectées en sortie de cartouche puis analysées : le solvant de charge-

ment élué, le lavage 1 avec 5 ml d’eau et le lavage 2 avec 5 ml d’eau/ACN (50:50). Ainsi, pour 1 g de C18, 

CLD et F1 ont été détectés dans la fraction contenant le solvant de chargement et ainsi que dans la 

fraction de lavage 2 (Tableau 4.2-a). Par contre, avec 4 g de sorbant C18, aucun composé n'a été détecté 

dans trois fractions indiquant une adsorption quantitative sur la cartouche SPE (Tableau 4.2-b).  

À ce stade, nous avons donc validé la nature et le volume du solvant de chargement (20 ml du 

mélange ACN/eau 50:50), du solvant de lavage (5 ml d’eau puis 5 ml du mélange ACN/eau 50 :50) et la 

quantité de sorbant C18 (4 g) à utiliser. 
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a)    

Étapes Solvant CLD F1 PCB 

Chargement ACN/eau (50:50) 7.8E4 3.3E4 nd 

Lavage n°1 Eau nd nd nd 

Lavage n°2 ACN/eau (50:50) 3.5E5 3.9E4 nd 

 b)  
  

 

Étapes Solvant CLD F1 PCB 

Chargement ACN/eau (50:50) nd nd nd 

Lavage n°1 Eau nd nd nd 

Lavage n°2 ACN/eau (50:50) nd nd nd 

Tableau 4.2 Analyse des différentes fractions d’élution en sortie de cartouche SPE après le chargement 

de 20 ml d’ACN/eau (50:50) supplémenté à 0.2 mg.L-1 de PCB, 0.4 mg.L-1 de CLD et 1.2 mg.L-1 de F1 avec 

a) 1 g de C18 et b) 4 g de C18. Les analyses ont été réalisées en GC-SIM-MS après une extraction avec 

500 µL d’acétate d’éthyle des phases aqueuses. nd : non détecté. 

La nature du solvant d'élution a ensuite été étudiée. Pour cela, sept solvants/mélanges de sol-

vants ont été testés : ACN, ACN/ Tétrahydrofurane (ACN/THF (50:50)), ACN/acétone (50:50 et 75:15) ou 

éther diéthylique/hexane (Et2O/H ; 50:50 et 85:15). Ces solvants ont été choisis en fonction de leur force 

d’élution (Badawy et al., 2022). Dans chaque cas, l’élution a été faite en cinq ajouts successifs de 5 ml qui 

ont donc conduit à cinq fractions. Les mélanges Et2O/H (85:15 et 50:50) ont montré une meilleure effi-

cacité avec une élution quasi-complète des trois composés au bout de seulement trois volumes de 5 ml 

(Figure 4.12). Pour l’ACN pur et les mélanges ACN/THF et ACN/acétone, la somme des intensités des 

trois premières fractions d’élution est inférieure à celles des mélanges Et2O/H (85:15 et 50:50). En effet, 

l’ACN, l’acétone et le THF sont des solvant plus polaires que Et2O et l’hexane. Ils ne pourront donc pas 

entrer facilement en compétition avec la phase C18 pour faire éluer les trois composés globalement très 

peu polaires. Même si pour les deux mélanges Et2O/H, trois volumes d’élutions sont nécessaires pour 

atteindre des taux de récupérations proches de 100 %, nous avons fait le choix du mélange Et2O/H 

(85:15) qui correspondait au mélange de solvants utilisé par Multigner et collègues (2010) pour l’analyse 

de la CLD. Ce mélange permet à la fois l’élution de composés apolaires (F1 et PCB) et faiblement polaire 

(CLD), on peut imaginer qu’il limite l’élution d’interférents matriciels très apolaires qui auraient pu éluer 

avec le mélange Et2O/H (50:50).  
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Figure 4.12. Somme des aires des composés des trois premières élutions successives de 5 ml en fonction 

du solvant obtenues en LC-HRMS pour la CLD et en GC-MS pour F1 et PCB (n=1).  

Le schéma récapitulant les différentes étapes de la mise au point du protocole SPE est présenté 

à la Figure 4.13. Cette étape de purification a ensuite été testée sur des sédiments. L’analyse en GC-SIM-

MS a permis de détecter tous les composés, validant qualitativement les étapes de fixation/élution sur 

SPE C18. Cependant, des effets matrice importants sont encore apparus pour A1. Plutôt que de se lancer 

dans une nouvelle ré-optimisation du protocole SPE, nous avons préféré ajouter une deuxième étape 

de purification avec la technique SPME.  

 

Figure 4.13. Schéma des différentes étapes du développement de la méthode de purification SPE avec 

les différentes conditions testées.  
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6.3 Micro-extraction sur phase solide 

La SPME a récemment été utilisée pour l'analyse de la CLD et de ses PTs ainsi que d'autres 

organochlorés dans les eaux de surface et souterraines des Antilles françaises (Chapitre 3). Pour rappel, 

cette technique utilise une fibre recouverte d’un polymère permettant d’adsorber préférentiellement les 

analytes cibles d'une solution aqueuse. La fibre est ensuite désorbée thermiquement dans l'injecteur 

GC-MS afin de procéder à l'analyse. L'avantage de cette technique est de limiter l'extraction parallèle 

des interférents matriciels et de concentrer l'échantillon. Il est ainsi possible d'obtenir de meilleures li-

mites de détection. Soler et ses collègues ont ainsi atteint 50 µg.kg-1 pour la CLD dans le sol avec un 

instrument GC-MS équipé d’un simple quadripôle (Soler et al., 2014). Dans l'eau, nous avons obtenu des 

limites de détection comprises entre 3 ng.L-1 et 5 ng.L-1 pour la CLD et ses PTs (Chapitre 3).  

La SPME est utilisée ici pour purifier l'échantillon issu de l’extraction QuEChERS et déjà purifié 

par SPE. Nous avons utilisé directement les conditions SPME mises au point pour les analyses d’eaux 

environnementales (Chapitre 3) en partant d’un extrait de sédiments supplémenté à 10 µg.kg-1 avec CLD, 

CLDOH, A1, B1, mirex et F1 supplémenté à 20 µg.kg-1. À l’issu de la purification par SPE, l’échantillon 

contenu dans 15 ml du mélange Et20/H (85:15) a été séché directement sous flux de diazote dans un 

flacon SPME auquel on a rajouté 20 ml d’eau par la suite. Une expérience similaire a été effectuée sans 

l’étape de purification par SPE afin de voir si un protocole QuEChERS-SPME-GC-SIM-MS pouvait être 

suffisant. Pour B1, mirex et F1, les pics chromatographiques obtenus présentaient des S/N supérieurs 

dans le cas du protocole QuEChERS-SPE-SPME-GC-SIM-MS (Figure 4.14). Même, si on n’observe pas de 

différence manifeste pour CLD et CLDOH entre les deux conditions, A1 n’est détecté qu’avec l’utilisation 

de la SPE. Ces résultats confirment donc l’intérêt d’introduire l’étape de SPE dans le protocole.  

La fibre SPME permet d’adsorber préférentiellement les composés d’intérêt. Cependant, des 

composés matriciels, comme des particules en suspension, peuvent également s’adsorber sur la fibre et 

bloquer des sites actifs. Ainsi, les performances de la fibre sont diminuées au fil des analyses. On peut 

évaluer le « vieillissement » de la fibre en analysant tout au long de sa durée de vie des solutions de 

référence pour plusieurs composés d’intérêt. Le rapport des intensités des signaux peut alors être vu 

comme un « facteur de vieillissement » des performances de la fibre. Nous avons évalué ce facteur en 

réalisant une analyse SPME-GC-SIM-MS d’un échantillon aqueux de CLD, A1 et CLDOH avant et après 

l’analyse de sédiments par un protocole QuEChERS-SPE-SPME-GC-SIM-MS. Afin de voir l’éventuel effet 

de l’étape de purification par SPE, nous avons réalisé la même chose avec l’analyse de sédiments par 

QuEChERS-SPME-GC-SIM-MS. Le facteur de vieillissement obtenu après une extraction QuEChERS-SPE-

SPME est nettement plus faible pour A1 et CLD comparé à celui obtenu après une extraction QuEChERS-

SPME simple (Tableau S4.6). Nous en avons donc déduit que l’étape de purification par SPE ralentissait 
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le vieillissement de la fibre dû à ce type de matrice ce qui nous a conforté dans la stratégie d’un enchai-

nement d’étapes SPE-SPME. 

 

Figure 4.14. Rapport S/N des composés supplémentés à 10 µg.kg-1 pour CLD, A1, B1, CLDOH, mirex et 

PCB et 20 µg.kg-1 pour F1 à la suite des protocoles QuEChERS-SPE-GC-SIM-MS et QuEChERS-SPE-SPME-

GC-SIM-MS (n=1). Les S/N correspondants sont indiqués au-dessus de chaque histogramme.  

Finalement, l’introduction de la SPME permet d’augmenter la sensibilité de la méthode. Au vu 

des rapports S/N obtenus, on peut estimer que les limites de détection de la plupart des composés 

atteignent l’objectif fixé, c’est-à-dire le seuil de 1 µg.kg-1 (Figure 4.14). Lorsque nous avons voulu finaliser 

l’évaluation des performances de la méthode développée, nous avons observé une baisse de l’intensité 

des signaux MS pour la majorité des composés. Notre première hypothèse a été d’incriminer la fibre 

SPME. En effet, les fibres SPME ne sont pas parfaitement identiques entres-elles et il peut arriver qu’un 

lot de fibres soit moins efficace et moins durable qu’un autre. Ainsi, nous avons testé plusieurs fibres de 

deux lots différents et avons obtenu les mêmes résultats. Supposant qu’il s’agissait d’un encrassement 

brutal de la fibre SPME par adsorption irréversible d’interférents matriciels, nous avons injecté de nom-

breux blancs MeOH/eau (50:50), comme nous avions procédé pour éliminer le carryover de la CLD au 

chapitre 3, mais en vain. L’analyse d’autres échantillons sans interférents matriciels a montré un com-

portement similaire avec une forte diminution des performances de la détection en spectrométrie de 

masse et la nécessité de nettoyer très régulièrement la source d’ionisation pour maintenir un niveau de 

performance suffisant. Nous avons finalement diagnostiqué une usure très avancée du multiplier du 

spectromètre de masse qui explique ce phénomène d’effondrement de la sensibilité. Le changement de 

cette pièce a été planifié, malheureusement, les contraintes de temps de la thèse ne m’ont pas permis 

de tester à nouveau le protocole QuEChERS-SPE-SPME-GC-SIM-MS afin de le valider définitivement 

avec d’évaluer de ses performances. 
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 Conclusions et perspectives 

Les sédiments de rivière sont des matrices complexes riches en matières organiques (MO), en 

minéraux et en eau. Les composés peuvent ainsi s’adsorber, plus ou moins fortement, sur la MO et/ou 

les argiles présentes. Le processus d’extraction des composés de la matrice comporte deux étapes : une 

désorption des composés de la matrice et une dissolution de ces derniers dans le solvant d’extraction 

(Souza-Silva et al., 2015). Le protocole QuEChERS récemment développé pour le digestat a été adapté 

avec succès aux sédiments. Plusieurs paramètres ont été étudiés afin d'obtenir un protocole d'extraction 

final pour CLD, A1, A2, B1, Mirex et F1 avec 2 g de sédiments. La complexité de cette matrice sédiments 

et les limites de détection requises pour le projet nous ont conduits à réaliser un travail supplémentaire 

de purification de l’extrait QuEChERS pour : i) concentrer les composés afin d’améliorer les limites de 

détection et ii) limiter les effets matrices dus à la concentration de l’échantillon au cours du protocole. 

Pour cela, nous avons utilisé une combinaison d’extractions sur phase solide SPE puis SPME. Nous avons 

pu préliminairement estimer des LODs égales ou inférieures à 1 µg.kg-1 démontrant la pertinence de la 

méthode QuEChERS-SPE-SPME-GC-SIM-MS développée.  

Une dernière difficulté subsiste encore : une baisse importante du signal en GC-MS a été obser-

vée à la suite de plusieurs injections d’extraits de sédiments issus de la séquence extraction/purifica-

tion/injection QuEChERS-SPE-SPME. Après des tests techniques poussés, un changement de pièce sur 

le spectromètre de masse s’est révélé nécessaire. La validation définitive de la méthode ainsi que l'éva-

luation de ses performances sont donc encore à réaliser. La détermination des LODs/LOQs, des rende-

ments d’extraction ainsi que des incertitudes de la méthode seront extrêmement importants pour inter-

préter les futurs résultats d’analyse des carottes de la James River. Nous tirerons également bénéfice des 

travaux effectués aux chapitres 2 et 3 pour le choix des standards internes à utiliser : la 13C10-CLD pour 

quantifier la CLD, A1, A2 et le mirex. Le -1Cl-CLDOH-Me et le PCB seront quant à eux utilisés pour quan-

tifier le CLDOH et la famille B respectivement. Si d’aventure des résultats intéressants étaient obtenus, 

des échantillons de chaque section de carotte ont été conservés en vue de faire une analyse génomique 

des populations de micro-organismes présents. La comparaison avec ceux déjà identifiés sera très inté-

ressante (Chaussonnerie et al., 2016; Chevallier et al., 2019; Della-Negra et al., 2020; Hellal et al., 2021; 

Lomheim et al., 2020).  

Aujourd’hui, l’utilisation de la SPME comme étape de purification implique une analyse en GC-

MS au Genoscope. Ainsi, les composés de la famille C, seulement détectables en chromatographie en 

phase liquide sont de fait exclus de cette recherche. Si nous voulions les rechercher dans les sédiments 

en utilisant le même protocole, plusieurs possibilités s’offriraient à nous. Afin de garder la sensibilité de 

la méthode SPME, les composés de la famille C pourraient être dérivatisés pour permettre leur détection 
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en GC-MS. La dérivatisation pourrait intervenir soit au tout début du protocole, soit à la toute fin, selon 

les performances d’extraction/purification du protocole QuEChERS-SPE. La deuxième option serait de 

réaliser deux analyses en parallèle, une en SPME-GC-MS et la seconde en LC-HRMS ou en LC-MS/MS 

après la séquence QuEChERS-SPE dans le même esprit que la double analyse effectuée pour les digestats 

de méthanisation (Martin et al., 2023). Dans cette étude, nous avions déterminé des rendements d’ex-

traction et LODs pour la famille C après extraction QuEChERS seule. Des rendements entre 49 et 69 % 

avaient été obtenus pour C1-C2 et C3-C4 ainsi que des LODs d’une trentaine de µg.L-1. La méthode 

QuEChERS-SPE développée ici ne présente pas un facteur de concentration beaucoup plus important 

permettant d’abaisser ces LODs d’un facteur 30 mais à l’époque nous n’avions pas utilisé de méthode 

SIM ou MRM (multiple reaction monitoring) en LC-HRMS. Cela permettrait tout de même un gain de 

sensibilité. 
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- Chapitre 5 - Conclusion générale et perspectives 
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Les objectifs de ma thèse étaient de développer des protocoles d’analyse pour détecter la CLD 

et ses produits de transformation dans des matrices environnementales et dans des expériences de bio-

remédiation de la CLD. Mettre ensuite à disposition ces nouveaux outils analytiques sera capital afin 

d’améliorer la compréhension des capacités du vivant à dégrader la CLD, que ce soit dans des compar-

timents environnementaux particuliers ou bien dans le cadre de procédés de bio-remédiation. Dans 

notre cas, nous nous sommes focalisés sur trois matrices que l’on peut regrouper en deux catégories : 

les matrices liquides simples correspondant aux eaux environnementales (eaux de rivière, eaux souter-

raines, et eaux de source) et les matrices complexes riches en matières organiques ou minérales avec les 

digestats de méthanisation et les sédiments de fleuve. À chaque fois, les protocoles d’extraction/purifi-

cation ont été adaptés à la matrice cible et aux questions scientifiques posées. Comme nous l’avons vu 

au Chapitre 1, chaque méthode utilisée pour analyser des composés organochlorés présente des avan-

tages mais également des inconvénients. Dans le contexte du présent travail de thèse, les choix faits et 

les solutions trouvées en sont des illustrations. Nous nous proposons ici de revenir sur ces aspects afin 

de formuler ensuite des perspectives de travail. 

 Protocoles d’extraction pour les matrices complexes 

1.1 Résumé 

L’analyse des matrices environnementales riches en matière organique est souvent complexe. 

Le cas de la CLD connue pour se lier fortement à la matière organique et pour générer une diversité 

structurale de produits de transformation renforce ici le défi à relever. À travers deux projets collabora-

tifs, sur les digestats de méthanisation (ENSAIA/Université de Lorraine), l’autre sur les sédiments de la 

James River (VIMS), j’ai réussi à mettre au point des protocoles QuEChERS capables d’extraire efficace-

ment la CLD ainsi que ses principaux PTs. L’étude du devenir de la CLD en conditions méthanogènes a 

été facilitée par le choix de la concentration de travail élevée en CLD (20 mg.L-1). Une optimisation des 

conditions QuEChERS, avec le choix du solvant d’extraction, H/A (85:15), le pH d’extraction (pH 2) et les 

sels QuEChERS utilisés (NaCl, Na-citrate et MgSO4) a permis d’obtenir des LODs suffisamment basses 

pour quantifier les PTs associés à des taux de conversion de moins de 1 % par rapport à la CLD de départ. 

Pour les sédiments de la James River, des étapes de concentration et de purification de type SPE et SPME 

ont dû être ajoutées à la suite de l’extraction QuEChERS initiale afin d’atteindre des concentrations en-

vironnementales mille fois plus basses (inférieures ou égales à 1 µg.kg-1). Des analyses en GC-SIM-MS 

et, dans le cas des digestats, en LC-HRMS également, ont ensuite été réalisées. L’évaluation des perfor-

mances analytiques de la méthode mise au point pour les sédiments de la James River n’a pas pu être 

effectuée dans le temps de la thèse suite à des problèmes techniques rencontrés. Dans ces deux projets, 
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le protocole QuEChERS s’est montré capable de remplacer efficacement l’extraction ASE très souvent 

utilisée pour les matrices complexes.   

1.2 Les avantages de la méthode d’extraction QuEChERS  

Le protocole QuEChERS est réputé pour être une méthode d’extraction universelle, avantage qui 

a été confirmé dans ces deux projets. Dans le cas des digestats où des analyses GC-MS et LC-HRMS ont 

ensuite été effectuées, ce protocole a ainsi permis d’extraire six familles de produits de transformation, 

allant de molécules très apolaires comme les polychloroindènes, jusqu’aux acides polychloroindènecar-

boxyliques, relativement hydrophiles. La méthode d’extraction QuEChERS a déjà été décrites pour l’ana-

lyse de nombreux autres composés (Perestrelo et al., 2019; Santana-Mayor et al., 2019). Il est donc tout 

à fait envisageable de l’étendre à d’autres polluants organiques pertinents dans le cadre d’une méthode 

analytique multi-résidus adaptée au contexte particulier des Antilles françaises. 

Contrairement à d’autres stratégies, ce protocole est peu onéreux et est rapide à mettre en 

œuvre. Aucun appareil n’est requis à l’exception d’une centrifugeuse, appareil classique d’un laboratoire 

d’analyse. Cette méthode utilise également très peu de solvants d’extraction (dans notre cas, 10 ml par 

échantillon), limitant ainsi l’exposition des manipulateurs et le coût de la méthode. La simplicité du pro-

tocole QuEChERS permet également de réaliser des extractions en parallèle, ce qui augmente nettement 

le débit des analyses, notamment par rapport à l’extraction liquide-liquide (LLE). Pour donner un exemple 

concret, il a été possible d’effectuer 16 extractions QuEChERS contre 4 extractions LLE en une demi-

journée pour l’analyse des digestats de méthanisation. Enfin, cela contribue à réduire la pénibilité qui 

peut apparaitre dans le cadre de grandes campagnes d’analyses d’échantillons.  

1.3 Les inconvénients de la méthode d’extraction QuEChERS rencontrés 

La méthode QuEChERS présente cependant plusieurs inconvénients. Pour les sédiments de la 

James River, nous avons été confrontés au problème des interférents matriciels. En effet, cette méthode, 

présentée comme universelle, permet, certes, d’extraire une multitude de composés, mais également 

toutes sortes de composés issus des matrices ciblées qui nuisent aux analyses, comme cela a été observé 

pour le PT A1 dans les sédiments. Des étapes de purification supplémentaires doivent donc être intro-

duites. La méthode initialement simple et rapide peut donc devenir, par voie de conséquence, fastidieuse 

et sujette à d’éventuelles erreurs de manipulation, compte-tenu de l’augmentation du nombre d’étapes. 

En outre, contrairement aux méthodes LLE, ASE et Soxhlet qui favorisent l’épuisement de la ma-

trice par extractions multiples ou en continu, l’extraction QuEChERS comporte traditionnellement une 

seule étape d’extraction. Le solvant d’extraction choisi devra donc être parfaitement adéquat pour les 
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analytes ciblés. Il faut donc admettre que dans le cas d’une méthode multi-résidus, il sera difficile d’at-

teindre des rendements d’extraction proches de 100 % pour chaque composé. Cela renforce l’impor-

tance du choix des étalons internes et l’éventuelle nécessité de réaliser des courbes de calibration en 

matrice pour s’assurer d’obtenir des résultats fiables et reproductibles.   

Enfin, la méthode QuEChERS n’est pas automatisable contrairement à d’autres méthodes ce qui 

impose la présence d’un manipulateur, augmentant les incertitudes liées à l’erreur humaine. Bien que la 

méthode soit plus souple que la LLE, la répétition des gestes liés aux manipulations des tubes, notam-

ment au moment de la centrifugation et des étapes de mélange avec vortex peut engendrer des pro-

blèmes de santé chez le manipulateur. 

 Protocoles d’extractions pour les matrices liquides 

2.1 Résumé 

Comparées aux autres matrices analysées dans le cadre de la thèse, les eaux sont des matrices 

liquides plus simples et pauvres en matière organique, ce qui limite les interférences. Grâce à la collabo-

ration avec le BRGM et le CIRAD qui participent à l’Observatoire OPALE aux Antilles françaises, nous 

avons pu bénéficier de précieux échantillons d’eaux de surface et souterraines pour rechercher la CLD 

et ses PTs. Notre cahier des charges était de développer une méthode simple, sensible et reproductible 

avec la contrainte des appareils disponibles au laboratoire. Pour cela, nous avons décidé de nous tourner 

vers la méthode SPME. Un développement analytique important a été nécessaire afin d’obtenir une 

méthode finale comprenant 30 organochlorés, parmi lesquels la CLD et sept PTs, ainsi que d’autres OCs 

et leurs dérivés possiblement présents aux Antilles françaises. La sensibilité accrue de notre méthode 

s’est révélée très pertinente pour les concentrations environnementales attendues. En effet, avec un 

équipement analytique moins sophistiqué (GC-MS équipée d’un simple quadripôle) que des laboratoires 

d’analyses environnementales classiques (GC-MS/MS et LC-MS/MS), nous avons pu égaler voire dépas-

ser leurs LOQs. Dans le cadre d’un essai inter-laboratoire, nous avons pu confronter la méthode déve-

loppée à celles de deux laboratoires d’analyse, le BRGM et le LDA26, qui participent depuis de nom-

breuses années au suivi de la pollution aux Antilles françaises à la CLD. Les résultats que nous avons 

obtenus pour la CLD se sont avérés parfaitement en accord avec ceux du BRGM qui utilisait une méthode 

LLE-GC-MS/MS. Un désaccord récurrent pour les concentrations élevées en CLD a été observé entre 

d’un côté nos données et celles du BRGM et de l’autre, les résultats obtenus par le LDA26. Concernant 

le dosage des produits de transformation quantifiés par les trois laboratoires, les concentrations en A2 

se sont révélées relativement concordantes avec simplement une sur/sous-évaluation systématique sans 

doute liée au standard utilisé. L’analyse du CLDOH a mis en lumière de grandes disparités, notamment 

avec une non-détection de la molécule par le LDA26 dans de nombreux échantillons. La recherche 
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d’autres PTs grâce à la méthode développée a permis de révéler la présence du 10-monohydrochlordé-

col et du pentachloroindène B1 dans plusieurs échantillons d’eaux, en particulier des eaux souterraines. 

Un travail plus large au sein de la communauté scientifique reste donc à faire pour améliorer, consolider 

et étendre les méthodes d’analyse réalisées en routine pour la surveillance des eaux environnementales. 

2.2 Les avantages de la méthode SPME 

La méthode SPME est une méthode qui permet d’extraire des composés à l’aide d’une fibre en 

silice recouverte d’un polymère. Ce polymère est choisi en fonction de sa polarité et de la polarité des 

composés afin de limiter l’extraction parallèle d’interférents matriciels. Dans le cadre du travail de thèse, 

nous avons sélectionné une fibre fonctionnalisée par un mélange PDMS/DVB, qui a permis d’extraire 

puis d’analyser en GC-MS 30 organochlorés présentant des volatilités très variées, allant du trichloréthy-

lène (Téb = 82 °C) à la CLD (Tsublim/decomp > 350 °C). Ainsi, le principe d’adsorption-désorption thermique 

sur une fibre permet de concentrer et sélectionner les composés en évitant toute dilution dans un sol-

vant comme c’est le cas pour les injections liquides classiques. Cette stratégie nous a permis d’atteindre 

des LOQs de 9 à 15 ng.L-1 pour la CLD et ses PTs avec une GC-MS équipée d’un simple quadripôle. Ces 

LOQs sont inférieures à celles du BRGM (30 ng.L-1 pour CLD, CLDOH et A2) et proches du LDA26 (10 

µg.L-1 pour CLD, CLDOH et A2). Il faut rappeler que les méthodes LLE du BRGM et du LDA26 nécessitent 

un plus grand volume d’échantillon (400 ml à 1 L contre 20 ml pour la méthode SPME-GC-SIM-MS). 

Avec un équipement équivalent à ces deux laboratoire, c’est-à-dire des instruments de type GC-MS/MS 

et LC-MS/MS, on pourrait atteindre des LOQs inférieures au ng.L-1 ce qui ouvrirait la voie à la découverte 

probable d’autres PTs de la CLD. 

Il faut aussi souligner que la méthode SPME est généralement automatisée, ce qui signifie que 

seuls les gammes de calibration et l’ajout d’étalons internes dans les échantillons d’eau sont à réaliser 

par l’opérateur. Cela réduit les possibles erreurs du manipulateur et génère un gain de temps consé-

quent pour lui.  

2.3 Les désavantages la méthode SPME 

Il existe cependant des désavantages et des limitations à l’emploi d’une méthode SPME. En effet, 

la SPME s’utilise grâce à un outil intégré aux systèmes analytiques, GC ou LC. Dans notre cas, l’outil SPME 

étant installé sur la GC-MS, les composés uniquement analysables en LC n’ont pas pu être dosés, ce qui 

est le cas des PTs de la famille C, les acides polychloroindènecarboxyliques. La régénération et le lavage 

de la fibre sont des étapes critiques pour conserver une bonne performance. Nous n’avions pas à notre 

disposition de dispositif de reconditionnement de la fibre dédiée, nous avons donc mis au point une 

procédure alternative afin d’éliminer le possible carryover.  
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Les fibres SPME sont composées d’une partie en silice recouverte d’un ou plusieurs polymères. 

Ces fibres sont donc très fragiles. Un travail préparatoire non présenté mais important a consisté à sé-

lectionner le type de septum des flacons d’injection, la profondeur de descente de la fibre dans le flacon 

d’analyse spécial SPME de 20 ml et d’autres réglages analogues. Ces éléments, s’ils sont mal ajustés, 

conduisent à une usure prématurée de la fibre et rendent caduc l’utilisation de l’outil SPME pour effec-

tuer des campagnes d’analyses.   

 Récapitulatif des développements analytiques réalisés  

 

Figure 5.1. Schéma récapitulatif des différents protocoles analytiques développés et les composés dé-

tectés dans les matrices réelles 
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 Perspectives 

Le protocole QuEChERS est une méthode permettant l’extraction de diverses matrices, environ-

nementales et d’origines animales (Saint-Hilaire, Bertin, et al., 2018; Saint-Hilaire, Inthavong, et al., 2018). 

Cette méthode permet d’extraire la CLD et toutes les familles de PTs. Dans le cadre du projet 

CHLOR2NOU (financement ANR 2023-2026) porté par Pierre-Loïc Saaidi, de nouveaux développements 

analytiques doivent être effectués afin de rechercher plus largement les PTs de la CLD. Ainsi, différentes 

matrices environnementales (eaux et sols), alimentaires et issues de procédés de bio-remédiation sont 

ciblées. Le protocole QuEChERS pourra être adapté en prenant en compte les différentes compositions 

de ces matrices et les méthodes développées devront répondre à des exigences importantes en termes 

de LODs et de fiabilité. Le présent travail de thèse, avec les nombreuses mises au point et tests effectués 

(d-SPE, SPE, SPME) sera, dans ce contexte, extrêmement précieux.  

L’analyse des eaux de surface et souterraines par la méthode SPME-GC-SIM-MS a souligné la 

présence d’autres organochlorés également utilisés par le passé aux Antilles françaises. Cela montre bien 

l’importance d’intégrer dans les méthodes initialement dédiées à la CLD et ses PTS, les autres organo-

chlorés récurrents de l’environnement antillais. En effet, la variété en termes de structure, de polarité et 

de volatilité des PTs conduit finalement à la mise au point de méthodes à très large spectre d’utilisation. 

Comme nous l’avons mis en lumière, un travail important d’amélioration des analyses est encore néces-

saire pour suivre les PTs de la CLD, même ceux dont les étalons sont commercialement disponibles (A2 

et CLDOH) et accessibles aux les laboratoires d’analyse. Notre travail a également montré l’importance 

du choix des étalons internes. 

Enfin, les futures méthodes analytiques devront intégrer des analyses non-ciblées. Il est, en effet, 

important d’analyser les échantillons sans a priori pour permettre la découverte de composés inattendus. 

Récemment, cela a été le cas d’un métabolite du chlorothalonil qui n’était pas recherché systématique-

ment et qui s’est révélé très rcurrent dans les circuits d’eau potable en France (dans 50 % des échantillons 

d’eau selon une étude récente de l’ANSES) (Anses, 2023). Une recherche non ciblée pourrait ainsi per-

mettre d’éviter des risques d’exposition supplémentaire encourus par la population ou founir des indi-

cateurs précieux de l’évolution d’une pollution, avec notamment la découverte d’une dégradation natu-

relle en cours aux Antilles avec la détection de plusieurs PTs. Ces approches non ciblées sont générale-

ment moins faciles à mettre en œuvre dans le cadre d’analyses environnementales car les seuils de 

sensibilité à atteindre sont très bas. D’une certaine façon, les améliorations des LOQs entre les digestats 

et les sédiments obtenues par des étapes de concentration/purification en conservant un appareillage 

GC-MS équipé d’un simple quadripôle préfigure le travail à accomplir. L’autre intérêt des analyses non 

ciblées est de permettre une recherche a posteriori de composés initialement non identifiés. Cela a été 
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récemment le cas avec plusieurs produits de transformation du mirex et des dechloranes découverts 

dans l’environnement. Leurs présences et leurs teneurs ont pu être réévaluées à l’aide d’anciennes ana-

lyses GC-HRMS (Haglund & Rebryk, 2022). Ce travail a ainsi permis de retracer de manière plus complète 

le devenir de ces polluants organiques persistants à l’échelle de plusieurs décennies en mer baltique. Il 

faut cependant souligner que ces recherches non ciblées nécessitent des appareils de haute résolution 

qui occasionnent un coût d’achat et d’entretien important. Dans le contexte de la pollution aux Antilles, 

des collaborations devront être réalisées afin de lever ses limitations et contraintes, et permettre au 

maximum de scientifiques d’avoir accès à des données fiables et complètes pour in fine produire des 

savoirs et apporter des solutions crédibles et viables aux populations locales.  
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ANNEXES 

Annexe S2. Supplementary information of « Efficient biodegra-

dation of the recalcitrant organochlorine pesticide 

chlordecone under methanogenic conditions » 

 

 Supporting methods 

Estimation of the purity of TPs from families A and B with NMR method: 

The purity of A1, B1, B2, and B3/B4 was estimated through nuclear magnetic resonance spec-

troscopy (1H NMR), conducted on a Bruker Advance Ultra Shield 600 MHz spectrometer (UEVE, Evry, 

France). Each standard was diluted in 500 µL of chloroform-d (CDCl3). 100 µL of a solution of 2 µL of 

acetonitrile (reference) in 500 µL of chloroform-d was then added. 

Estimation of the purity of TPs from family C with NMR method: 

The purity of C1/C2 and C3/C4 was estimated through nuclear magnetic resonance spectros-

copy (1H NMR) conducted on a Bruker Advance Ultra Shield 600 MHz spectrometer (UEVE, Evry, France). 

Each standard was diluted in 500 µL of acetone-d6. 100 µL of a solution of 2 µL of chloroform (reference) 

in 500 µL of acetone-d6 was then added. 

Estimation of the purity of CLDOH and F1 with NMR method: 

The purity of CLDOH and F1 was estimated through 1H NMR analysis conducted on a Bruker 

Advance Ultra Shield 600 MHz spectrometer (UEVE, Evry, France). Each standard was diluted in 600 µL 

of dichloromethane-d2 (CD2Cl2). 0.8 µL of chloroform (reference) was then added. 

 Supporting text 

Evaluation of the uncertainties around the initial CLD concentration:  

The purity of the CLD (Azur Isotope batch: A-7007) supplemented in the bottles was tested. 

For this, a solution of 1 mg.L-1 of CLD from Azur Isotope and from Sigma (used as reference) were pre-

pared in triplicate in hexane/acetone (85:15, v/v). A1 was added as internal standard at 1 mg.L-1. By 
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comparison, a result of 97 % for CLD from Azur Isotope was obtained. Thus, the initial CLD concentration 

introduced into the bottles was 20 mg.L-1 *97 % = 19.4 mg.L-1 instead of 20 mg.L-1. The relative uncer-

tainty on the CLD concentrations initially introduced into the bottles was set as follows: 

Weighing of the digestate:  

 ± 4 g over 177 g  2.26 % relative error  

Volume of ethanol introduced in the CLD solution:  

 [10*(5.00±0.01 mL)] + [9*(1.000±0.001 mL)] + [3*(100±2 µL)] + (70±2 µL) = 59.37±0.12 mL          

   0.2 % relative error  

Volume of the CLD solution introduced into each bottle:  

 1.000±0.001 mL  0.1 % relative error  

This results in a cumulative relative error of 2.56 %. The initial CLD concentration was therefore set at 

19.4 ± 0.5 mg.L-1. 

Contribution of 1 g.L-1 of glucose solution to the overall biogas production: 

The maximum contribution of the introduced glucose solution to the biogas production can be calcu-

lated with the following stoichiometric formula (Buswell & Hatfield, 1936):  

𝐶𝑥𝐻𝑦𝑂𝑧 + (𝑥 −
𝑦

4
−

𝑧

2
) H2O → (

𝑥

2
+
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8
−

𝑧

4
) CH4 + (

𝑥

2
−

𝑦

8
+

𝑧

4
) CO2 

C6H12O6 → 3 CH4 + 3 CO2 

In our experiment, 1 g.L-1 of glucose solution was introduced in every bottle with a total volume of 180 

mL. 

 nglucose = 9.99 x 10-4 mol 

 n CH4 = 3 x 9.99 x 10-4  = 3 x10-3 mol 

The volume of CH4 produced is then equal to (3x10-3 mol x 22.4L)/ 1 mol = 67.2 mL 

 n CO2 = 3 x 9.99 x 10-4  = 3 x10-3 mol 

The volume of CO2 produced is then equal to (3x10-3 mol x 22.4L)/1 mol = 67.2 mL 

The maximum volume of biogas that can be produced by the added glucose solution is therefore 134.4 

mL, which corresponds to 6.3 % and 18.3 % of the total biogas volume produced under thermophilic 

and mesophilic conditions, respectively. 

Analytical development of QuEChERS procedure  
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A dedicated AD experiment was set up. Incubation of CLD initially supplemented at 20 mg.L-1 

was performed for 40 days according to the protocol detailed in Chapter 2-4.2 in order to provide di-

gestate samples containing both CLD and the TPs formed during the AD. The development of the 

QuEChERS protocol was inspired by recent works on the quantification of CLD and CLDOH in urine and 

feces (Saint-Hilaire, Bertin, et al., 2018). Several parameters were studied such as the nature of extraction 

solvent, the volume of digestate sample, pH and salt effect. 

For the solvent, acetonitrile (MeCN), which is the historical solvent used in the QuEChERS pro-

cedure (Anastassiades et al., 2003) and hexane/acetone (85/15, v/v), which is commonly used for the 

extraction of CLD, in urine and feces (Blanke et al., 1977), and more recently in wastewater (Devault et 

al., 2018) were studied with the parameters corresponding to extraction 1 (Tableau S2.4). The use of 

MeCN as an extraction solvent shows great disparities in area between the triplicates (Tableau S2.5). 

Indeed, two of the three extractions performed gave rather weaker results than the third. In parallel, the 

areas obtained with H/A were of the same order of magnitude for the three extraction replicates. Com-

pounds B3/B4 were detected three times with H/A while only once with MeCN. A higher reproducibility 

seemed thus evident with the H/A mixture. In addition, hexane and acetone have lower boiling temper-

atures compared to MeCN, which makes the subsequent concentration step faster. Thus, the H/A mix-

ture (85/15, v/v) was chosen for further developments. 

Then, the volume of digestate to be extracted was defined. For this purpose, triplicate extrac-

tions with a volume of 1 mL, 2 mL or 4 mL of digestate were performed with parameters for extraction 

2 (Tableau S2.4). The results, which are presented in Figure S2.2, indicate that there was no significant 

difference between the third extraction volumes tested. However, higher matrix interferences may be 

present with a larger volume of digestate, which may increase the background noise and limit the de-

tection of trace compounds. Therefore, a volume of digestate of 1 mL was chosen.   

Secondly, the effect of pH on the extraction efficiency of CLD and main TPs was studied with 

QuEChERS protocol 3 (Tableau S2.4). Without the addition of hydrochloric acid (HCl), the pH of the 

aqueous phase in the presence of salts is 6.5. pH 2 (+ 800 µL of HCl 6M), pH 3 (+ 400 µL of HCl 6M) and 

pH 3.7 (+ 200 µL of HCl 6M) were tested. Slightly larger areas were observed for pH 2, 3 and 3.7, with 

no significant difference between these three pH (Figure S2.3). Slightly smaller areas were detected with 

pH 6.5. In addition, larger error bars were obtained for pH 2 and pH 6.5 indicating less reproducibility of 

extractions at these pHs. Thus, an addition of 350 µL of HCl corresponding to a pH of approximately 3.2 

was chosen. 

QuEChERS protocol with strong acidification assay 
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In order to verify that the compounds were not strongly adsorbed on the organic matter, we 

performed the QuEChERS protocol with the addition of a strong acidification step. According to Fariss 

et al. (1980), by adding an acidic hydrolysis step (1mL of 60 % of H2SO4) to their protocol, CLD concen-

tration was increased by 140 %. Our protocol was adapted as follows: internal standards were added to 

0.5 mL of digestate and stirred for 1 hour at room temperature. 0.5 mL of 60 % of H2SO4 was added and 

the mixture was heated for 15 minutes at 120 °C (sand bath). The digestate was then extracted with the 

adapted QuEChERS protocol presented in Chapter 2-4.3.  

The comparative results of the quantification in GC-MS of CLD, A1, B1 and B3/B4 following 

QuEChERS extraction with and without an acid step are presented in Tableau S2.19. No significant dif-

ferences were obtained between the two protocols. The incomplete mass balance cannot be explained 

by the strong adsorption of the compounds on the organic matter. The strong acidification step was 

therefore not incorporated in our protocol. 

Estimation of the adjustment coefficient of A1 

13C10-CLD was employed as the internal standard of A1 and CLD (R²=0.995 and R²=0.991 re-

spectively for thermophilic conditions in GC-MS (Figure S2.7-A)). In GC-MS, the area ratio A1/CLD was 

estimated in the following cases: (i) A1 and CLD supplemented in thermophilic digestate extracted and 

analyzed, (ii) A1 and CLD dissolved in solvent hexane/acetone (85/15; v/v)). The observed A1/CLD ratios 

were similar (1.72 and 1.76, respectively) (Figure S2.7-A and -B). The difference in the response between 

A1 and CLD was only due to the inherent response of GC-MS towards these two compounds. In fact, the 

most abundant ions for A1 and CLD do not come from the same fragment (m/z 238, [C5Cl5H]+⦁ and m/z 

274, [C5Cl6]+⦁, respectively). For mesophilic conditions, we assumed that only the inherent GC-MS re-

sponse was responsible for a possible adjustment coefficient. The calibration curves in solvent (hex-

ane/acetone, 85/15; v/v) of A1 and CLD (m/z 238 and m/z 272, respectively) were performed (Figure 

S2.7-C). The adjustment coefficient was set at 1.29. In LC-HRMS, the area ratio A1/CLD for thermophilic 

conditions was set at 1.07 (Figure S2.7-D). We considered the same adjustment coefficient for the mes-

ophilic conditions because the same analytical method was applied for both conditions in LC-HRMS. For 

the other hydroCLDs, we considered that they have similar extraction and analytical performances to A1. 

The same adjustment coefficients were applied for the quantification of these compounds. 

Choice of internal standard and adjustment coefficient of family B 

Three organochlorines were studied to select the internal standard for the compounds of the 

family B: lindane, hexachlorobenzene (HCB) and pentachlorobenzene (PeCB) (Figure S2.8-A, S8-B and 
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S8-C, respectively). The best corrections were obtained for PeCB (R² = 0.992) and HCB (R² = 0.984). The 

single ion monitoring was carried out by monitored ions during a time range. The retention time of PeCB 

does not overlap with those of any CLD TP unlike HCB, which had a retention time close to B2 and B3/B4. 

PeCB was used as the internal standard of B1 and also applied for the quantification of B2 and B3/B4 in 

supplemented thermophilic digestate (Figure S2.8-D). B2 and B3/B4 have roughly the same response 

and a 1.28-fold higher response than B1 when dissolved in solvents (Figure S2.8-E) and supplemented 

in thermophilic digestate (Figure S2.8-D). Consequently, the calibration curve of B1 achieved for each 

analytical campaign, i.e. each incubation time, was used for the quantification of B2 and B3/B4 and the 

adjustment coefficient of 1.28 was applied. 

Choice of internal standard and adjustment coefficient of family C 

Two compounds were tested as internal standard for the TPs of family C: 13C10-CLD and indane-

4-carboxylic acid (Figure S2.9-A and S9-B, respectively). Both compounds provided good signal correc-

tion for C1/C2 (R² = 0.981 for 13C10-CLD and R² = 0.995 for indane-4-carboxylic acid in supplemented 

thermophilic digestate). Indane-4-carboxylic acid is structurally closer to C1/C2 and C3/C4 than 13C10-

CLD and was chosen as the internal standard of these TPs (R² = 0.996 and R² = 0.993, respectively, for a 

concentration range of 0-4 mg.L-1 supplemented in thermophilic digestate (Figure S2.9-C)). C1/C2 and 

C3/C4 have roughly the same analytical response using carboxyindane as internal standard when sup-

plemented in thermophilic digestate (Figure S2.9-C). We assumed that the concentrations of TPs from 

family C possibly formed in mesophilic digestate could be estimated using the calibration curve used for 

thermophilic digestate. The available quantities of C1/C2 and C3/C4 were not sufficient to perform cali-

bration curves for each analytical campaign, i.e. at each incubation time under thermophilic and meso-

philic conditions. The quantification was done by using the only calibration curve of C1/C2 and C3/C4 

established with matrix for thermophilic conditions (Figure S2.9-C). Indane-4-carboxylic acid was sup-

plemented in each sample before extraction at a final concentration of 1 mg.L-1. To compare, the cali-

bration curve of CLD/13C10-CLD, which was carried out at each time, was also used to quantify C1/C2 and 

C3/C4 with indane-4-carboxylic acid with the application of an adjustment coefficient set at 0.64 and 

0.66 for C1/C2 and C3/C4, respectively. No significant difference was obtained between these two meth-

ods. 

Estimation of the adjustment coefficient of CLDOH 

13C10-CLD was employed as the internal standard of CLDOH (R²=0.995 dissolved in solvent and 

analyzed in GC-MS (Figure S2.10-A)). In GC-MS, the area ratio CLDOH/CLD supplemented in thermo-

philic digestate and extracted vs. dissolved in solvent hexane/acetone (85/15)) were estimated at 2.77 
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and 2.06, respectively (Figure S2.10-E and S10-A). This difference was the result of the GC-MS response 

(using m/z 274 for CLD) (Figure S2.10-A), matrix effects and extraction efficiencies (Tableau S2.6) of 

CLDOH and CLD as show in equation below: 

 
CLDOH area

CLD area
 in thermophilic digestate= 

CLDOH area

CLD area
 in solvent* 

 CLDOH efficiency

CLD efficiency
*matrix effects  

For mesophilic conditions, the inherent GC-MS response (using m/z 272 for CLD) (Figure S2.10-

B) and respective extraction efficiency (Tableau S2.6) and matrix effects of CLDOH and CLD in this diges-

tate were evaluated. Matrix effects and recoveries of CLD and CLDOH in mesophilic and thermophilic 

digestate were similar. The coefficient of adjustment for mesophilic conditions was set at 1.75, which is 

1.22 times higher than the coefficient obtained in solvent (using m/z 272 for CLD). This difference was 

found to be similar between the coefficients obtained in solvent and in thermophilic digestate (1.34), 

confirming the estimation of the correction factor in mesophilic condition. 

Estimation of the adjustment coefficient of F1 

13C10-CLD was employed as the internal standard of F1 (R²=0.887) for thermophilic conditions in 

GC-MS (Figure S2.10-E). In GC-MS, the area ratio for F1 and CLD supplemented in thermophilic digestate 

and dissolved in solvents were estimated at 0.25 and 0.50, respectively (Figure S2.10-C and S10-E). This 

difference was due to the inherent signal in GC-MS between F1 and CLD and respective extraction effi-

ciencies for F1 and CLD (Tableau S2.6). The adjustment coefficient was set at 0.25. For mesophilic con-

ditions, this coefficient of adjustment was estimated with inherent signal between these two compounds 

(Figure S2.10-D) and their respective efficiency in mesophilic digestate (Tableau S2.6). This coefficient 

was calculated from the ratio obtained in solvent (0.41) and taking into account the extraction yields of 

CLD and F1 and set at 0.15. 

Half-life estimations:  

Under thermophilic conditions, the evolution of CLD concentrations over time was modeled using an 

apparent First-Order kinetic (Figure S2.14).  

The rate constant is 0.0458 d-1. 

The calculated half-life of CLD under thermophilic: t1/2 = 
𝑙𝑛2

𝑘
 = 15.13 days.  

The integrated rate law equation can be expressed in exponential form:  

  [CLD]t = [CLD]0 e-kt 

Under mesophilic conditions, the evolution of CLD concentrations could be modelled using both Zero- 

and First-Order kinetics (Figure S2.15-Figure S2.16).  

For the Zero-Order kinetics: The rate constant is 0.0004 µM.d-1. 
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The calculated half-life of CLD under mesophilic: t1/2 = 
[𝐶𝐿𝐷]𝑡0

2𝑘
 = 46.45 days.  

The integrated rate law equation is the following: [CLD]f = -kt + [CLD]0 

For the First-Order kinetics: The rate constant is 0.0126 d-1. 

The calculated half-life of CLD under mesophilic: t1/2 = 
𝑙𝑛2

𝑘
 = 55.01 days.  

The integrated rate law equation is the following: ln[CLD]f = -kt + ln[CLD]0 

Biogas modeling:  

The cumulative biogas production (mL.g-1 VS) was evaluated using various non-linear models, 

commonly used to simulate biogas accumulation (Ghatak & Mahanta, 2014; Lo et al., 2010; Martín et al., 

2018), in order to choose the best fit for our data under mesophilic and thermophilic conditions. The 

modeling of biogas in the bottles spiked with CLD and in the negative controls gave the same results; 

for this reason, only the graphs of biogas modeling from the CLD-spiked bottles will be presented herein. 

For the mesophilic conditions:  

Due to the apparent lag phase in biogas production under mesophilic conditions, the accu-

mulation of biogas at 37.5 ºC, was first simulated using the logistic growth equation (Eq.1, Figure S2.17-

A) and the Gompertz equation (Eq.2, Figure S2.17-B): 

The logistic growth equation:  

                         y = A / [ 1 + (b* exp (-kt) ]            (Eq.1) 

where y represents the cumulative biogas production (mL.g-1 VS) at time t, A is the maximum biogas 

production (mL.g-1 VS), k is the kinetic rate constant (d-1), t is the incubation time in days, and b is the 

model constant.  

The Gompertz equation:  

                            y= A* exp (-b exp(-kt))               (Eq.2) 

where y represents the cumulative biogas production (mL.g-1 VS) at time t, A is the maximum biogas 

production (mL.g-1 VS), k is the kinetic rate constant (d-1), t is the incubation time in days, and b is the 

model constant.  

In addition, the cumulative biogas production under mesophilic conditions was also simulated with the 

exponential rise to maximum equation (Eq. 3, Figure S2.17-C), for comparison purposes. 

The exponential rise to maximum equation:  

                          y = A (1 – exp(-kt))                      (Eq. 3) 

where y represents the biogas accumulation (mL.g-1 VS) at time t (day), A refers to the maximum biogas 

production (mL.g-1 VS), while k is the first order kinetic constant (d-1) and t is the incubation time in days. 
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For the thermophilic conditions:  

Given the initial strong biogas production under thermophilic conditions, the biogas accumu-

lation was first simulated using exponential rise to maximum equation (Eq. 3, Figure S2.18-A). In addition, 

cumulative biogas production under thermophilic conditions was also simulated with the Gompertz 

equation (Eq.2, Figure S2.18-B) and the logistic growth equation (Eq.1, Figure S2.18-C), for comparison 

purposes. As shown in Figure S2.17 and in Tableau S2.9, the Gompertz and the logistic growth models 

showed better fit for the mesophilic data than the exponential model. Gompertz model exhibited higher 

R2 values than the logistic growth model, and hence was considered the best fit for the mesophilic biogas 

data. Under thermophilic conditions, the exponential model showed better fit for the biogas data than 

the logistic growth and Gompertz models (Figure S2.18) as well as higher R2 values (Tableau S2.9). 

Is there an association between the biogas evolution and that of CLD? 

The correlation test, used to evaluate the association between two or more variables, was used 

to examine if the evolution of CLD is correlated with the biogas production.  

Under Thermophilic conditions:  

The different values for CLD concentrations used in this test (other than T0, T5, T20, and T40) 

were calculated from the 1st order kinetic equation for CLD degradation under thermophilic conditions 

(Figure S2.19). 

The Shapiro-Wilk Test was used to test the normality of the data:  

Shapiro-Wilk normality test for biogas => p = 0.5863; Shapiro-Wilk normality test for CLD => p = 0.5679 

Since both p-values are higher than 0.05, we can assume that both data follow the normal distribution.  

Pearson correlation test was then applied:  

  The p-value of the test is 0.0031 (<0.05) and the correlation coefficient (R) = -0.89 

  We can thus conclude that CLD and biogas are significantly correlated with a correlation 

coefficient of -0.89 and a p-value of 0.0031.  

The negative correlation coefficient indicates a strong negative correlation between [CLD] and biogas 

production, which means that the higher the biogas production, the higher the CLD removal. 

Under Mesophilic conditions:  

The different values for CLD concentrations used in this test (other than T0, T5, T20, and T40) 

were calculated from the 1st order kinetic equation for CLD degradation under mesophilic conditions 

(Figure S2.20). [Correlation test performed with CLD values calculated from the zero-order kinetic equa-

tion gave the same results (data not shown)]. 

The Shapiro-Wilk Test was used to the test the normality of the data:  
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Shapiro-Wilk normality test for biogas => p = 0.084; Shapiro-Wilk normality test for CLD => p = 0.158 

since both p-values are higher than 0.05, we can assume that both data follow the normal distribution.  

Pearson correlation test was then applied:  

  The p-value of the test is 0.012 (<0.05) and the correlation coefficient (R) = -0.82 

  We can thus conclude that CLD and biogas are significantly correlated with a correlation 

coefficient of -0.82 and a p-value of 0.012.  

 Overall, a stronger negative correlation was observed between the evolution of biogas produc-

tion and that of CLD concentrations under the thermophilic conditions.  

  



 

 

231 

 

 Supplementary figures 

 

 

Figure S2.1. Scheme of the anaerobic digestion experiment with and without CLD in mesophilic and in 

thermophilic conditions. 

 

 

 

 

 

Figure S2.2. Response of CLD and detected TPs in GC-SIM-MS depending on the extracted volume of 

digestate with same QuEChERS extraction; error bars correspond to standard errors (n=3). 
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Figure S2.3. Influence of the pH on the extraction efficiencies of CLD and detected TPs in GC-SIM-MS. 

The error bars refer to the standard errors (n = 3). 

 

(A) 

 

(B) 

 

(C) 

 

(D) 

 

Figure S2.4. Examples of scripts for : (A) the analysis of variance (ANOVA) carried out to compare the 

average of chlordecone concentrations as a function of incubation time (CLD~Trait), (B) Bartlett Test, (C) 

Shapiro test  and (D) Tukey’s HSD test. ANOVA was conducted on the independent data after checking 

the homogeneity of the variances (Bartlett Test, p-value > 0.05) and the normality of the residues 

(Shapiro-Wilk Test, p-value > 0.05). The Tukey’s HSD test was performed to compare the different incu-

bation times in pairs. The following tests were carried out using the R software, version 4.1.0. 
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Figure S2.5. Average pH values obtained at different incubation times in mesophilic conditions in the 

presence of CLD (Mesophilic/CLD+) and without CLD (Mesophilic/CLD-) taken at around 25 °C, and in 

thermophilic conditions in the presence of CLD (Thermophilic/CLD+) and without CLD (Thermo-

philic/CLD-) taken at around 28 °C. At the end of each incubation period, an aliquot of 5 mL was taken 

from every bottle, out of which the pH was measured using a pHC805 combination glass pH probe 

(reference Ag/AgCl), calibration was performed at 20 °C prior to measurements; the pH values were 

noted after stabilization of the measurement. The error bars represent the standard deviation (n=3 bio-

logical replicates). 

 

 

Figure S2.6. Average redox potential values obtained at different incubation times in mesophilic condi-

tions in the presence of CLD (Mesophilic/CLD+) and without CLD (Mesophilic/CLD-), and in thermophilic 

conditions in the presence of CLD (Thermophilic/CLD+) and without CLD (Thermophilic/CLD-). At the 

end of each incubation period, an aliquot of 5 mL was taken from every bottle, out of which the redox 

potential was measured using a Schott PT6280 metal combination electrode (with Ag/AgCl reference 

electrode); the redox values were noted after stabilization of the measurement. The error bars represent 

the standard deviation (n=3 biological replicates).  
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(A) 

 

(B) 

 

(C) 

 

(D) 

 

Figure S2.7. Response for a concentration range of 0-4 mg.L-1 for: (A) A1 and CLD in function of 13C10-

CLD supplemented in thermophilic digestate, extracted and analyzed in GC-SIM-MS, (B) A1 and CLD 

(m/z 274) dissolved in solvent (hexane/acetone; 85/15) and analyzed in GC-SIM-MS, (C) A1 and CLD 

(m/z 272) dissolved in solvent (hexane/acetone; 85/15) and analyzed in GC-SIM-MS and (D) A1 and CLD 

(m/z 274) in function of 13C10-CLD supplemented in thermophilic digestate, extracted and analyzed in 

LC-HRMS. 
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(A) 

 

(B) 

 

(C) 

 

(D) 

 

(E) 

 

  

Figure S2.8. Response for a concentration range of 0-4 mg.L-1 for: (A) lindane vs. B1 supplemented in 

mesophilic digestate, extracted and analyzed in GC-SIM-MS, (B) hexachlorobenzene vs. B1 supple-

mented in mesophilic digestate, extracted and analyzed in GC-SIM-MS, (C) pentachlorobenzene (PeCB) 

vs. B1 supplemented in mesophilic digestate, extracted and analyzed in GC-SIM-MS, (D) B1, B2 and 

B3/B4 (using PeCB as internal standard) supplemented in thermophilic digestate, extracted and analyzed 

in GC-SIM-MS and (E) B1 and B3/B4 (using PeCB as internal standard) dissolved in solvent and analyzed 

in GC-SIM-MS.  
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(A) 

 

(B) 

 

(C) 

 

  

Figure S2.9. Response for a concentration range of 0-4 mg.L-1 for:  (A) CLD vs. C1/C2 supplemented in 

thermophilic digestate, extracted and analyzed in LC-HRMS, (B) carboxyindane vs. C1/C2 supplemented 

in thermophilic digestate, extracted and analyzed in LC-HRMS, (C) C1/C2 and C3/C4 (using carboxyin-

dane as internal standard) and CLD (using 13C10-CLD as internal standard) supplemented in thermophilic 

digestate, extracted and analyzed in LC-HRMS. 
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(A) 

  

(B) 

 

(C)  

  

(D) 

 

(E) 

 

  

Figure S2.10. Response for a concentration range of 0-4 mg.L-1 for: (A) CLDOH vs. CLD (m/z 274) dis-

solved in solvent hexane/acetone (85/15) and analysed in GC-SIM-MS, (B) CLDOH vs. CLD (m/z 272) 

dissolved in solvent hexane/acetone (85/15) and analysed in GC-SIM-MS, (C) F1 vs. CLD (m/z 274) dis-

solved in solvent hexane/acetone (85/15) and analysed in GC-SIM-MS, (D) F1 vs. CLD (m/z 272) dissolved 

in solvent hexane/acetone (85/15) and analysed in GC-SIM-MS and (E) CLDOH, F1 and CLD (m/z 274) 

(using 13C10-CLD as internal standard) supplemented in thermophilic digestate, extracted and analysed 

in GC-SIM-MS. 
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(A) 

 

(B) 

 

(C) 

 

(D) 

 

Figure S2.11. Example of calibration curves for mesophilic conditions at 0 day for: (A) CLD supplemented 

in blank digestate, extracted and analysed in GC-SIM-MS, (B) CLD supplemented in blank digestate, 

extracted and analysed in LC-HRMS (range of concentrations 0-20 mg.L-1), (C) B1 supplemented in blank 

digestate, extracted and analysed in GC-SIM-MS (range of concentrations 0-1.1 mg.L-1) and (D) B1 sup-

plemented in blank digestate, extracted and analysed in GC-MS (range of concentrations 0-4.4 mg.L-1). 
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(A) 

 

(B) 

 

(C) 

 

(D) 

 

Figure S2.12. Example of calibration curves for thermophilic conditions at 0 day for: (A) CLD supple-

mented in blank digestate, extracted and analysed in GC-SIM-MS, (B) CLD supplemented in blank di-

gestate, extracted and analysed in LC-HRMS (range of concentrations 0-20 mg.L-1), (C) B1 supplemented 

in blank digestate, extracted and analysed in GC-MS (range of concentrations 0-1.1 mg.L-1) and (D) B1 

supplemented in blank digestate, extracted and analysed in GC-MS (range of concentrations 0-4.4 mg.L-

1). 

  



 

 

240 

 

 

Figure S2.13. Venn diagram representing available standards implemented in GC-SIM-MS and/or in LC-

HRMS method and compounds detected in AD samples. 

 

 

 

 

Figure S2.14. Evolution of CLD concentrations over time, under thermophilic conditions, modeled with a 

first order kinetic reaction. 
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Figure S2.15. Evolution of CLD concentrations over time, under mesophilic conditions, modeled with a 

zero-order kinetic reaction. 

 

 

 

 

Figure S2.16. Evolution of CLD concentrations over time, under mesophilic conditions, modeled with a 

first-order kinetic reaction. 
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(A)  (B)  

(C) 

 

  

Figure S2.17. Modeling of biogas production under mesophilic conditions by: (A) logistic growth model, 

(B) Gompertz model and (C) exponential fit. 

  

R2 = 

0.8927 

R2= 

0.951 
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(C) 

 

  

Figure S2.18. Modeling of biogas production under thermophilic conditions by: (A) logistic growth 

model, (B) Gompertz model and (C) exponential fit. 

 

 

 

 
Figure S2.19. Correlation between CLD concentrations and biogas production under thermophilic con-

ditions. 
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0.8927 
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Figure S2.20. Correlation between CLD concentrations and biogas production under mesophilic condi-

tions. 

 

 

Figure S2.21. CLD concentrations under mesophilic conditions (37.5 °C) at different incubation times 

analyzed in GC-SIM-MS; the error bars represent the standard errors of the calculated means (n=6 com-

posed of 3 biological replicates, each divided into two replicates further extracted and analyzed); the 

blue intervals represent the comparison between two times :• = 0.1 < Tukey’s HSD p-value < 0.05; ns = 

not significant. 
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Figure S2.22. CLD concentration under thermophilic conditions (55 °C) analyzed in GC-SIM-MS; the error 

bars refer to the standard errors (n=6 composed of 3 biological replicates, each divided into two repli-

cates further extracted and analyzed); the blue intervals represent the comparison between two times :• 

= 0.1 < Tukey’s HSD p-value < 0.05; * = 0.05 < p-value < 0.001; ** = 0.001 < p-value < 0.0001; *** = p-

value < 0.0001; ns = not significant. 
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 Supplementary Tables 

 

Characteristics Mesophilic digestate Thermophilic digestate 

Source Experimental farm of the  ENSAIA Industrial Methavos unit of 

Sarreguemines* 

Origin Animal origin Plant origin 

Issued from 10 L single-stage CSTR functioning 

under mesophilic conditions 

(40 °C) 

1350 m3 continuous digester func-

tioning under thermophilic conditions 

(55 °C) 

Digester’s initial feed 

mixture 

55 % bovine manure 

25 % bovine slurry 

15 % Brewer's spent grain 

5 % Plant culture (maize) 

 

50-70 % green waste 

10 % agricultural products: maize-sor-

ghum mixture in particular 

13-20 % food industry waste: unsold 

fruits and vegetables (+honey, cocoa 

bean powder, glycerin) 

Hydraulic retention time 

(HRL) 

40 days 18 days 

Separation of phases no yes (screw press) 

Dry/wet system wet dry 

% dry matter in the liquid 

digestate (TS) 

11% 18.5% 

% volatile solids (VS) 

from TS  

63% 60% 

Tableau S2.1. Specifications of the mesophilic and thermophilic liquid digestates tested in our experi-

ment. *The thermophilic digestate was obtained from the Methavos unit and left at room temperature 

for 10 days prior to the launching of the experiment. 
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Compound Formula Rt (min) Quantifying ion Qualifying ion 

CLD C10Cl10O2H2 10.43 272 / 274 237 

13C10-CLD 13C10Cl10O2H2 10.43 277 / 279 242 

A1 C10Cl9O2H3 9.48 238 236 

A2 C10Cl9O2H3 9.24 272 237 

B1 C9Cl5H3 6.88 253 288 

B2 C9Cl4H4 5.51 217 254 

B3/B4 C9Cl4H4 4.88 217 254 

CLDOH C10Cl10OH2 12.75 220 218 

F1 C10Cl10SH2 13.36 236 475 

PeCB C6Cl5H 3.38 250 215 

Tableau S2.2. List of target compounds analysed in GC-SIM-MS with their corresponding retention time 

(Rt), quantifying and qualifying ions used for SIM mode. For CLD and 13C10-CLD, the first m/z was used 

for analyses of mesophilic conditions and the latter for analyses of thermophilic conditions (in italic). Rt 

= retention time. 

 

 

Compound Formula Rt (min) Quantifying ion Qualifying ion 

CLD C10Cl10O2H2 6.80 506.6890 508.6763 

13C10-CLD 13C10Cl10O2H2 6.80 516.7140 518.7112 

A1 C10Cl9O2H3 6.38 472.7182 474.7147 

A2 C10Cl9O2H3 6.57 472.7182 474.7147 

A3 C10Cl8O2H4 6.38 438.7588 436.7617 

C1/C2 C10Cl4O2H4 4.72 296.8861 252.8971 

C3/C4 C10Cl3O2H5 4.86 262.9258 260.9281 

Carboxyindane C10O2H10 2.43 161.0608 - 

CLDOH C10Cl10OH2 7.34 490.6855 492.6829 

Tableau S2.3. List of target compounds analyzed in LC-HRMS with their corresponding retention time 

(Rt), quantifying and qualifying ions.  
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 Volume of sample Solvent pH 

Extraction 1 2 mL tested 3 

Extraction 2 tested Hexane:Acetone 3 

Extraction 3 2 mL Hexane:Acetone tested 

Tableau S2.4. Summary of the conditions used for the development of the QuEChERS protocol. 

 

 

 

 

 

Solvent Replicate B3/B4 B1 A1 CLD 

Acetonitrile 

1 nd 2.1E+05 1.2E+05 9.1E+05 

2 nd 2.2E+05 4.2E+05 1.2E+06 

3 1.2E+08 2.7E+08 1.0E+07 6.6E+07 

Hexane/acetone 

(85/15, v/v) 

1 2.6E+07 7.8E+07 8.9E+06 3.7E+07 

2 4.2E+07 1.1E+08 1.4E+07 6.3E+07 

3 2.8E+07 8.4E+07 6.8E+06 2.9E+07 

 

Tableau S2.5. Response of CLD and detected TPs in the preliminary experiment, corresponding to a real 

digestate extracted after 40 days of incubation in mesophilic conditions and analysed in GC-SIM-MS 

depending on the extraction solvents used for QuEChERS protocol. nd = not detected.  
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  CLD A1 A2 B1 B2 B3/B4 F1 CLDOH C1/C2 C3/C4 D1/D2 D3/D4 

M
e
so

-

p
h

il
ic

 

Low 60±4 61±6 62±6 57±5 59±6 57±3 25±7 62±6 45±4 71±12 61±14 79±24 

High 73±13 69±12 68±13 58±5 57±4 52±3 28±3 69±11 45±8 76±5 61±3 65±4 

T
h

e
rm

o
-

p
h

il
ic

 

Low 68±10 65±11 60±8 47±7 60±8 54±6 31±10 60±8 40±9 59±3 74±21 78±15 

High 60±4 67±8 64±13 51±9 66±9 48±4 32±5 66±6 49±4 52±3 85±13 75±10 

Tableau S2.6. Extraction efficiency (%) (n=4) for CLD and its TPs supplemented in mesophilic and ther-

mophilic digestate, extracted and analyzed in GC-SIM-MS for families B and D, F1 and CLDOH and in 

LC-HRMS for CLD, families A and C. For CLD, the low and high levels correspond to 1 mg.L-1 and 10 

mg.L-1, respectively. For the TPs, high concentrations ranged between 0.1 and 1 mg.L-1, and the high/low 

level ratio was set at 4. 

 

 

 CLD A1 B1 B2 B3/B4 C1/C2 C3/C4 F1 CLDOH 

GC-MS 102±8 106±6 100±9 95±14 99±13 - - 77±10 98±3 

LC-HRMS 104±6 114±6 - - - 92±6 101±10 - - 

Tableau S2.7. Accuracy (%) for CLD and its TPs supplemented in thermophilic digestate at 10 mg.L-1 for 

CLD, 1 mg.L-1 for A1, CLDOH, F1 and family C and 0.75 mg.L-1 for family B (n=2), extracted and analyzed 

in GC-SIM-MS and in LC-HRMS.  

 

 

 

  CLD A1 B1 B2 B3/B4 C1/C2 C3/C4 F1 CLDOH 

G
C

-M
S
 LOD 17 12 3 1 1 - - 89 17 

LOQ 52.3 36.3 8.3 4 4 - - 268 50 

L
C

-H
R

M
S
 

LOD 9 10 - - - 32 31 - - 

LOQ 28 29 - - - 97 92 - - 

Tableau S2.8. Estimated limit of detection (LOD) and limit of quantification (LOQ) in µg.L-1 for CLD and 

its TPs supplemented in thermophilic digestate, extracted and analyzed in GC-SIM-MS and in LC-HRMS; 

LOQ = 3 x LOD. 
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Exponential rise to a 

maximum 
Gompertz 

Logistic 

Growth 

Mesophilic 

conditions  

Mesophilic/CLD+ 0.951 0.9986 0.9966 

Mesophilic/CLD- 0.945 0.9989 0.996 

Thermophilic 

conditions 

Thermophilic/CLD+  0.8927 0.8638 0.8431 

Thermophilic/CLD- 0.9007 0.8725 0.8527 

Tableau S2.9. R2 values of the three tested models for the modeling of biogas production in mesophilic 

and thermophilic conditions, in the presence (CLD+) and absence of CLD (CLD-). Bold values correspond 

of the best fit among the three models for each data set.  

 

 

 

 

 Mesophilic conditions Thermophilic conditions 

T-test p-value 0.2062 0.4772 

Tableau S2.10. Obtained p-values of the t-test conducted to compare the adjusted average biogas pro-

duction in mesophilic and thermophilic digestate supplemented with CLD and the negative controls 

(without CLD). 
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Incubation under Thermophilic conditions Compounds ANOVA p-value Significance codes 

GC-MS analysis 

CLD 2.01E-10 *** 

A1 2.56E-09 *** 

B1 1.88E-10 *** 

B3/B4 4.95E-12 *** 

LC-HRMS analysis 

 

CLD 2.00E-16 *** 

A1 5.42E-15 *** 

DihydroCLDs 1.84E-13 *** 

C1/C2 1.22E-08 *** 

C3/C4 6.06E-12 *** 

Tableau S2.11. ANOVA p-values for the obtained concentrations of each compound with incubation 

times under thermophilic conditions. *** :  p-value < 0.001. 

 

 

 

Incubation under Mesophilic conditions Compounds ANOVA p-value Significance codes 

GC-MS analysis 

CLD 3.19E-02 * 

A1 2.40E-08 *** 

B1 1.49E-07 *** 

B3/B4 4.28E-10 *** 

LC-HRMS analysis 

CLD 3.72E-03 ** 

A1 4.17E-06 *** 

C1/C2 3.02E-03 ** 

C3/C4 1.50E-03 ** 

Tableau S2.12. The ANOVA p-values of the obtained concentrations of each molecule with incubation 

times under mesophilic conditions. *: 0.01 < p-value < 0.05; **: 0.001 < p-value< 0.01; ***:  p-value < 

0.001. 
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Tableau S2.13. The Tukey's HSD p-values for the obtained concentrations under thermophilic conditions 

using GC-MS analysis. *: 0.01 < p-value < 0.05; **: 0.001 < p-value < 0.01; ***:  p-value < 0.001; ns: not 

significant.  

Thermophilic conditions GC-MS analysis Times p-value Significance code 

CLD 

T20-T0 <1.00E-07 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 <1.00E-07 *** 

T40-T20 1.90E-06 *** 

T5-T20 <1.00E-07 *** 

T5-T40 <1.00E-07 *** 

A1 

T20-T0 3.30E-06 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 1.69E-04 *** 

T40-T20 1.06E-04 * 

T5-T20 1.49E-01 ns 

T5-T40 1.40E-06 *** 

B1 

T20-T0 1.00E-07 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 9.82E-03 ** 

T40-T20 1.24E-03 ** 

T5-T20 2.28E-05 *** 

T5-T40 <1.00E-07 *** 

B3/B4 

T20-T0 <1.00E-07 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 4.65E-04 *** 

T40-T20 1.55E-03 ** 

T5-T20 5.00E-07 *** 

T5-T40 <1.00E-07 *** 
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Thermophilic conditions LC-HRMS analysis Times p-value Significance code 

CLD 

T20-T0 <1.00E-07 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 <1.00E-07 *** 

T40-T20 1.90E-06 *** 

T5-T20 <1.00E-07 *** 

T5-T40 <1.00E-07 *** 

A1 

T20-T0 3.30E-06 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 1.69E-04 *** 

T40-T20 1.06E-04 *** 

T5-T20 1.49E-01 ns 

T5-T40 1.40E-06 *** 

DihydroCLDs 

T20-T0 <1.00E-07 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 2.71E-03 *** 

T40-T20 <1.00E-07 *** 

T5-T20 1.60E-06 *** 

T5-T40 <1.00E-07 *** 

C1/C2 

T20-T0 1.16E-01 ns 

T40-T0 5.00E-03 ** 

T5-T0 8.84E-01 ns 

T40-T20 3.41E-01 ns 

T5-T20 2.85E-01 ns 

T5-T40 1.07E-02 * 

C3/C4 

T20-T0 6.80E-02 ns 

T40-T0 2.33E-03 ** 

T5-T0 7.94E-01 ns 

T40-T20 3.06E-01 ns 

T5-T20 2.41E-01 ns 

T5-T40 7.23E-03 ** 

Tableau S2.14. The Tukey's HSD p-values for the obtained concentrations under thermophilic conditions 

using LC-HRMS analysis. *: 0.01 < p-value < 0.05; **: 0.001 < p-value < 0.01; ***:  p-value < 0.001; ns: 

not significant.  
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Tableau S2.15. The Tukey's HSD p-values for the obtained concentrations under mesophilic conditions 

using GC-MS analysis. *: 0.01 < p-value < 0.05; **: 0.001 < p-value < 0.01; ***:  p-value < 0.001; ns: not 

significant.  

Mesophilic conditions GC-MS analysis Times p-value Significance code 

CLD 

T20-T0 5.52E-01 ns 

T40-T0 3.95E-02 * 

T5-T0 9.97E-01 ns 

T40-T20 4.13E-01 ns 

T5-T20 6.66E-01 ns 

T5-T40 5.83E-02 ns 

A1 

T20-T0 8.05E-05 ** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 5.02E-01 ns 

T40-T20 5.76E-03 ** 

T5-T20 1.99E-03 ** 

T5-T40 6.00E-07 *** 

B1 

T20-T0 1.84E-04 *** 

T40-T0 8.00E-06 *** 

T5-T0 1.00E-07 *** 

T40-T20 4.89E-01 ns 

T5-T20 6.30E-03 ** 

T5-T40 1.29E-01 ns 

B3/B4 

T20-T0 2.98E-05 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 4.72E-01 ns 

T40-T20 5.09E-05 *** 

T5-T20 7.97E-04 *** 

T5-T40 <1.00E-07 *** 
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Tableau S2.16. The Tukey's HSD p-values for the obtained concentrations under mesophilic conditions 

using LC-HRMS analysis. *: 0.01 < p-value < 0.05; **: 0.001 < p-value < 0.01; ***:  p-value < 0.001; ns: 

not significant.  

Mesophilic conditions LC-HRMS analysis Times p-value Significance code 

CLD 

T20-T0 3.18E-01 ns 

T40-T0 2.00E-03 ** 

T5-T0 4.53E-01 ns 

T40-T20 1.18E-01 ns 

T5-T20 9.94E-01 ns 

T5-T40 7.24E-02 • 

A1 

T20-T0 1.82E-03 ** 

T40-T0 2.30E-06 *** 

T5-T0 1.00E-01 ns 

T40-T20 3.81E-02 * 

T5-T20 2.85E-01 ns 

T5-T40 6.25E-04 *** 

C1/C2 

T20-T0 8.31E-04 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 9.95E-01 ns 

T40-T20 3.87E-04 *** 

T5-T20 2.08E-03 *** 

T5-T40 1.00E-07 *** 

C3/C4 

T20-T0 6.26E-05 *** 

T40-T0 <1.00E-07 *** 

T5-T0 9.96E-01 ns 

T40-T20 1.00E-07 *** 

T5-T20 1.66E-04 *** 

T5-T40 <1.00E-07 *** 
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 Incubation time CLD A1 DihydroCLDs B1 B3/B4 C1/C2 C3/C4 

G
C

-M
S
 

0 day 17.4±1.3 nd - 0.76±0.1 nd - - 

5 days 17.2±1.0 0.12±0.05 - 0.10±0.02 0.012±0.001 - - 

20 days 14.9±0.3 0.48±0.04 - 0.37±0.02 0.041±0.003 - - 

40 days 11.8±1.6 0.77±0.07 - 0.27±0.02 0.063±0.007 - - 

L
C

-H
R

M
S
 

0 day 18.3±1.1 nd nd - - nd nd 

5 days 15.8±1.1 0.45±0.9 nd - - nd nd 

20 days 15.1±1.0 0.80±0.01 0.012±0.002 - - 0.17±0.02 0.10±0.01 

40 days 10.7±1.4 1.3±0.2 0.027±0.004 - - 0.35±0.05 0.26±0.03 

Tableau S2.17. Concentrations in mg.L-1 of CLD and detected TPs in mesophilic conditions depending 

on the incubation time in GC-MS and in LC-HRMS. Concentrations in italics represent the concentrations 

<LOQ that were estimated; nd= not detected. Uncertainty corresponds to standard error (n=6). 

 

 

 

 Incuba-

tion time 
CLD A1 DihydroCLDs B1 B3/B4 B2 C1/C2 C3/C4 

G
C

-M
S
 

0 day 17.9±0.3 nd - 0.066±0.009 nd nd - - 

5 days 10.3±0.3 0.78±0.02 - 0.26±0.02 0.057±0.005 nd - - 

20 days 4.9±0.2 1.5±0.1 - 0.56±0.05 0.14±0.01 nd - - 

40 days 2.2±0.1 2.5±0.2 - 0.77±0.03 0.19±0.01 0.0048±0.0003 - - 

L
C

-H
R

M
S
 

0 day 17.4±0.3 nd nd - - - nd nd 

5 days 9.9±0.3 0.82±0.04 0.016±0.001 - - - 0.14±0.02 0.18±0.01 

20 days 5.1±0.1 1.2±0.1 0.042±0.002 - - - 0.44±0.05 0.51±0.04 

40 days 2.5±0.1 1.48±0.02 0.076±0.004 - - - 0.72±0.21 0.82±0.23 

Tableau S2.18. Concentrations in mg.L-1 of CLD and detected TPs in thermophilic conditions depending 

on the incubation time in GC-MS and in LC-HRMS. DihydroCLDs to the sum of the concentrations of the 

two dihydroCLD detected. Concentrations in italics represent the concentrations <LOQ that were esti-

mated; nd= not detected. Concentrations in Uncertainty corresponds to standard error (n=6). 
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Condition of the acidic step CLD A1 B1 B3/B4 

Without  2.2±0.1 2.5±0.2 0.77±0.03 0.19±0.01 

With 2.4±0.1 2.7±0.2 0.63±0.5 0.16±0.1 

Tableau S2.19. Concentrations in mg.L-1 of CLD, A1, B1 and B3/B4 in thermophilic conditions in GC-MS 

with and without the addition of the strong acidic step during the QuEChERS procedure. Uncertainty 

corresponds to standard error (n=3). 
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 Compounds Formula Rt (min) 
Most intense 

m/z 

Type of 

screening 

Internal 

standard 
Detection 

 CLD C10Cl10O2H2 10.43 272 target 13C10-CLD yes 

F
a
m

il
y
 A

 

A1 C10Cl9O2H3 9.48 238 target 13C10-CLD yes 

A2 C10Cl9O2H3 9.24 272 target 13C10-CLD no 

A3 C10Cl8O2H4 - 238 suspect - no 

DihydroCLD C10Cl8O2H4 - 238/202/204 suspect - no 

TrihydroCLD C10Cl7O2H5 - 238/204 suspect - no 

TetrahydroCLD C10Cl6O2H6 - 204 suspect - no 

PentahydroCLD C10Cl5O2H5 - 168/184 suspect - no 

F
a
m

il
y
 B

 

B1 C9Cl5H3 6.88 253 target PeCB yes 

B2 C9Cl4H4 5.51 217 target PeCB yes 

B3/B4 C9Cl4H4 4.88 217 target PeCB yes 

B5 C9Cl3H5 - 183/185 suspect - no 

B5H2 C9Cl3H7 - 185/187 suspect - no 

F
a
m

il
y
 F

 

F1 C10Cl10SH2 13.36 236 target 13C10-CLD no 

F2 C10Cl9SH3 - 236 suspect - no 

F3 C10Cl9SH3 - 236 suspect - no 

F5 C11Cl10SH4 - 203 suspect - no 

F
a
m

il
y
 G

 

CLDOH C10Cl10OH2 12.75 220 target 13C10-CLD no 

Tableau S2.20. All information for analyses of CLD and its TPs in GC-MS. Rt = retention time.  
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Compounds Formula Rt (min) 

Most in-

tense m/z 

Type of 

screening 

Internal stand-

ard 
Detection 

 CLD C10Cl10O2H2 6.80 506.6810 target 13C10-CLD yes 

F
a
m

il
y
 A

 

A1 C10Cl9O2H3 6.39 472.7200 target 13C10-CLD yes 

A2 C10Cl9O2H3 6.57 472.7200 target 13C10-CLD no 

A3 C10Cl8O2H4 6.13 438.7588 target 13C10-CLD no 

DihydroCLD C10Cl8O2H4 - 438.7588 suspect - yes 

TrihydroCLD C10Cl7O2H5 - 402.8007 suspect - no 

TetrahydroCLD C10Cl6O2H6 - 368.8397 suspect - no 

PentahydroCLD C10Cl5O2H5 - 334.8786 suspect - no 

F
a
m

il
y
 C

 

C1/C2 C10Cl4O2H3 4.71 296.8861 target Carboxyindane yes 

C3/C4 C10Cl3O2H5 7.87 260.9281 target Carboxyindane yes 

C5/C6 C10Cl3O2H5 - 216.9381 suspect - no 

C7/C8 C10Cl2O2H6 - 226.9676 suspect - no 

Tableau S2.21. All information for analyses of CLD and its TPs in LC-HRMS. Rt = retention time. 
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Annexe S3. Supplementary Information of « Analysis of 

chlordecone, its transformation products and several organo-

chlorine pesticides in water from French West Indies by SPME-

GC-MS » 

 

 Supporting methods 

M1. NMR facility 

NMR spectra were recorded on a Bruker Avance 600 MHz NMR spectrometer equipped with 

a cryoprobe (Université Evry-Val-d’Essonne/Université Paris-Saclay). Chemical shifts (expressed in parts 

per million) of 1H and 13C NMR spectra were referenced to the solvent peaks δ H 5.33 and δ C 53.90 for 

CD2Cl2, unless otherwise noted. The abbreviation s and t stand for singlet and triplet signal respectively.  

M2. Synthesis of chlordecol (CLDOH) 

55 mg (1.5 mmol) of sodium borohydride were added to a 10-mL 2-propanolic solution of 

chlordecone (CLD) (250 mg, 0.5 mmol). The solution was stirred overnight under N2 at room tempera-

ture. 2-propanol was evaporated under reduced pressure and the extract was dissolved with 5 mL of 5 % 

sulfuric acid (H2SO4) was added. The acidic solution was extracted with pentane (3 x 100 mL) and the 

organic extract was washed twice with 0.5 M NaOH (2 x 15 mL). The pentane phase was dried over 

anhydrous magnesium sulfate and then evaporated to dryness. The crude compound was purified by 

silica gel column chromatography with dichloromethane to give a white powder (225 mg, 90 %). HRMS 

(ESI-): m/z 486.6924, calculated for C10Cl10OH [M-H]-: 486.6918 (Figure S3.1). 1H NMR (CD2Cl2, 600 MHz) 

δ (ppm): 2.77 (s, 1H), 4.32 (s, 1H) (Figure S3.2). Consistent with what has been described elsewhere (Fariss 

et al., 1982). 

M3. Synthesis of 10-monodeuterochlordecol (CLDOH-d) 

13 mg (0.3 mmol) of sodium borodeuteride (98 atom % D) was added to a 1.5 mL methanol-

deuterated (CD3OD) solution of CLD (50 mg, 0.1 mmol). After the solution was stirred overnight under 

N2 at room temperature, CD3OD was evaporated under reduced pressure and 5 mL of 5 % deuterated 

sulfuric acid (D2SO4) was added. The acidic solution was extracted with pentane (3 x 100 mL) and the 

organic extract was washed twice with 0.5 M NaOH (2 x 15 mL) to eliminate unreacted CLD. The pentane 

was dried over anhydrous magnesium sulfate and then evaporated to dryness to give a white residue 

(46 mg, 93 %).  HRMS (ESI-): m/z 487.6993, calculated for C10Cl10OD [M-H]-: 487.6981 (Figure S3.3). 1H 
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NMR (CD2Cl2, 600 MHz) δ (ppm): 2.57 (s, 1H) (Figure S3.4). 13C RMN (CD2Cl2, 150 MHz) δ (ppm): 74.4, 

77.1, 78.1, 80.8 (t, 1:1:1), 83.6, 92.1 (Figure S3.5). 1H NMR consistent with what has been described else-

where (Fariss et al., 1982). 

M4. Synthesis of 5-methylchlordecol (CLDOH-Me) 

A solution of methylmagnesium bromide (CH3MgBr, 65 µL, 0.195 mmol, 3 M in diethyl ether) 

was added dropwise to a stirred solution of 10 mL CLD (100 mg, 0.195 mmol) in anhydrous diethyl ether 

at 0 °C under a N2 atmosphere. The temperature was then slowly increased to room temperature and 

the reaction was monitored by GC-MS to check the formation of 5-methyl-chlordecol (CLDOH-Me). The 

reaction was quenched with a saturated solution of NH4Cl (5 mL), and the aqueous phase was extracted 

with dichloromethane (100 ml). The organic phase was washed twice with 1 M NaOH (2 x 15 mL), dried 

over anhydrous magnesium sulfate and evaporated under vacuum. The crude compound was purified 

by silica gel column chromatography with dichloromethane/pentane (7:3) as eluent and then with di-

chloromethane/methanol (97:3) to give a white residue (6 mg, 6 %). HRMS (ESI-) m/z 500.7075, calcu-

lated for C11Cl10OH3 [M-H]-: 500.7082 (Figure S3.6). 1H NMR (CD2Cl2, 600 MHz) δ (ppm): 1.27 (s, 3H), 2.31 

(s, 1H) (Figure S3.7). 13C RMN (CD2Cl2, 150 MHz) δ (ppm): 17.3, 75.4, 77.2, 81.8, 83.7, 86.0, 92.4 (Figure 

S3.8).  

M5. Synthesis of 10-monohydro-5-methyl-chlordecol (-1Cl-CLDOH-Me) as a mixture of diastereoiso-

mers 

A solution of methylmagnesium bromide (CH3MgBr, 120 µL, 360 µmol, 3 M in diethyl ether) 

was added dropwise to a stirred 10-mL solution of 10-monohydroCLD (A1, 22 mg, 46 µmol) in anhydrous 

diethyl ether at 0 °C under a N2 atmosphere. The temperature was then slowly raised to room tempera-

ture, and the reaction was monitored by GC-MS to check the formation of 10-monohydro-5-methyl-

chlordecol (-1Cl-CLDOH-Me) until consumption of A1. The reaction was then quenched with a saturated 

solution of NH4Cl (5 mL). The aqueous phase was extracted with dichloromethane (50 ml) and then 

washed twice with 1 M NaOH (2 x 15 mL). The organic phase was dried over anhydrous magnesium 

sulfate, and evaporated under vacuum. The crude compound was purified by silica gel column chroma-

tography with dichloromethane/pentane (7:3) as eluent and then with dichloromethane/methanol (97:3) 

to give white residue (4 mg, 18 %). HRMS (ESI-): m/z 466.7467, calculated for C11Cl9OH4 [M-H]-: 466.7464 

(Figure S3.11). 1H NMR (CD2Cl2, 600 MHz) δ (ppm): 1.24 (s, 3H), 2.28 (s, 1H), 2.29 (s, 1H), 4.33 (s, 1H), 4.34 

(s, 1H) (Figure S3.12). 13C RMN (CD2Cl2, 150 MHz) δ (ppm): 16.7, 16.9, 67.7, 67.9, 74.0, 75.6, 75.7, 77.4, 

79.16, 79.23, 82.16, 82.20, 85.9, 86.1 (Figure S3.13). 

M6. Synthesis of 10-monohydrochlordecol (-1Cl-CLDOH) as a mixture of diastereoisomers 
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4 mg (105 µmol) of sodium borohydride was added to a 5-mL 2-propanolic solution of 10-

monohydroCLD (A1, 10 mg, 21 µmol). The solution was stirred 3 hours under N2 at room temperature. 

2-propanol was then evaporated under reduced pressure. 5 mL of 5 % H2SO4 was added. The acidic 

solution was extracted with pentane (3 x 100 mL) and the organic extract was washed twice with 0.5 M 

NaOH (2 x 15 mL). The pentane phase was dried over anhydrous MgSO4 and then evaporated to dryness 

to give a white residue (9.5 mg, 98 %). TLC Rf 0.32 (DCM/pentane, 7:3). HRMS (ESI-): m/z 452.7322, 

calculated for C10Cl9OH2 [M-H]-: 452.7308 (Figure S3.16). 1H NMR (CD2Cl2, 600 MHz) δ (ppm): 2.75 (s, 

1H), 2.77 (s, 1H), 4.25 (s, 1H), 4.26 (s, 1H), 4.33 (s, 1H), 4.34 (s, 1H) (Figure S3.17). 13C NMR (CD2Cl2, 150 

MHz) δ (ppm): 68.1, 68.4, 73.8, 75.3, 76.3, 78.0, 79.1, 79.2, 79.86, 79.91, 81.8, 82.1 (Figure S3.18). 

M7. Estimation of the purity of A1, B1, -1Cl-CLDOH and -1Cl-CLDOH-Me with NMR instrument 

The purity of A1, B1, CLDOH, -1Cl-CLDOH and -1Cl-CLDOH-Me were estimated through nu-

clear magnetic resonance spectroscopy (1H NMR). Each standard was dissolved in 500 µL of chloroform-

d (CDCl3). 100 µL of a solution of 2 µL of acetonitrile (standard) in 500 µL of chloroform-d was then 

added as internal standard. Purity was estimated as previously described (Martin et al., 2023). 

M8. Estimation of the purity of F1 and CLDOH with NMR instrument 

The purity of F1 and CLDOH were estimated through 1H NMR analysis. Each standard was 

diluted in 600 µL of dichloromethane-d2 (CD2Cl2). 0.8 µL of chloroform (standard) was then added as 

internal standard. Purity was estimated as previously described (Martin et al., 2023). 

M9. Estimation of the purity of A2, CLDOH, CLDOH-d and CLDOH-Me with GC-FID instrument 

The purity of 8-monohydroCLD (A2), CLDOH, CLDOH-d and CLDOH-Me were estimated 

through GC-FID analysis conducted on a Thermo Scientific Trace 1300 connected to a flame-ionization 

detector set at 320 °C (other parameters: air flow: 400 mL.min-1, masking gas: 18 mL.min-1, hydrogen 

flow: 15 mL.min-1). The instrument was equipped with a non-polar 20 m × 0.15 mm × 0.15 µm TG-5Sil 

column (Thermo Fisher Scientific). The temperature program started at 150 °C for 0.05 min, increased at 

a linear rate of 23 °C.min-1 until 290 °C and remained 0.6 min at 290 °C. The S/SL injector was set at 

200 °C. The injection volume was 3 µL. The FID detector is sensitive to the carbon contain of molecules 

and the ease with which they can be burned, implying that two molecules with similar structures and 

bearing similar chemical functions are expected to give similar response in GC-FID. Thus, we assumed 

that compounds from the same family, eg CLD, A1 and A2 would give a highly similar response in GC-

FID. A1 and CLD were injected at two levels of concentrations to determine A1 purity. The same proce-

dure was carried out to determine the purity of A2 using A1 as reference. The purity of CLDOH and 

CLDOH-d were estimated in the same manner using the reference CLDOH from Azur Isotopes (purity 
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98 %). Finally, the purity of CLDOH-Me was estimated by comparison with the response of -1Cl-CLDOH-

Me.  

M10. Cleaning method of the SPME fiber 

For the regeneration of the fiber, an ultrafast method was used for the analysis of inter-blank 

samples. For that, SPME fiber was incubated for 0.5 min in H2O:MeOH (50:50) at 80 °C and desorbed at 

300 °C for 5 min in S/SL injector. The fiber was then washed in IPA for 0.5 min and reconditioned at 

340 °C for 0.5 min in PTV injector. The oven was set to 280 °C and no mass spectra were recorded. The 

duration of the ultrafast method was 9.2 min. 

M11. Liquid-liquid extraction procedure applied to Guadeloupe samples 

LLE procedure was only applied on water samples from Guadeloupe due to insufficient vol-

umes for Martinique water samples. Protocol was adapted from Chevallier and colleagues (2019). Briefly, 

40 µL of a solution of internal standards at 7.5 mg.L-1 in acetone (13C6-HCB, 13C10-CLD, CLDOH-d, PCB 

138) were added to the 400-mL water sample. After one-hour stirring at room temperature, the aqueous 

sample was acidified to pH 3 using HCl (6 M). Six successive extractions with 150 mL of dichloromethane 

were performed. The combined organic phases were evaporated under reduced pressure. The residue 

was then dissolved in 400 µL of a hexane:acetone mixture (85/15, v/v) and divided in three portions 

including 150 µL for direct GC-MS analysis and 150 µL that was dried and kept at -20 °C for LC-HRMS 

analysis. GC-MS analysis allowed the detection of PCB, HCB and HCHs, aldrin and dieldrin, family B (B1, 

B2 and B3/B4), family A (A1, A2, dihydroCLDs), CLD, CLDOH, mirex and F1 while LC-HRMS enabled the 

detection of family A (A1, A2, dihydroCLDs), CLD, CLDOH and -1Cl-CLDOH. 

M12. GC-MS and LC-HRMS parameters applied for the analysis of LLE extracts 

GC-MS and LC-HRMS parameters were described elsewhere (Martin et al., 2023). For GC-MS, 

single ion monitoring (SIM) analysis was carried out in split mode with a ratio of 1:5 on three successive 

replicated injections. Two ions were monitored for each compound (quantifying and qualifying ion) (Ta-

ble S5). In addition for GC-MS, full scan (FS) analysis was carried out in splitless mode over a mass range 

of m/z 160-560. For LC-HRMS, dry extract was re-dissolved in 250 µL of NH4OAc buffer (10 mM, pH 7 

adjusted with NH4OH 1M): MeCN (20/80, v/v) and filtered on 0.22-μm filter (Millex®-GV, Merck) before 

being analyzed three successful times. Separation was performed on Kinetex C18 column (100 mm x 2.1 

mm, 1.7 μm) (Phenomenex) and acquisition was made using a LTQ-Orbitrap Elite Mass Spectrometer 

(Thermo Fisher Scientific) over a mass range of m/z 100-700 with a resolution of 30,000. Mobile phases 

were NH4OAc buffer (10 mM; pH 7 adjusted with NH4OH 1 M) and MeCN. Two ions were extracted from 

the total ion chromatogram (TIC) (quantifying and qualifying ions) (Tableau S3.6). 
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 Supporting text 

Details about the development of SPME procedure (see Tableau S3.2 for an additional overview): 

 1. Extraction efficiencies for CLD, CLDOH, A1, B1 and F1 were tested with five commercial fibers: 

two in polydimethylsiloxane (PDMS, thickness: 7 µm and 30 µm), one in PDMS coupled to divi-

nylbenzene (thickness: 65 µm, PDMS-DVB), one in acrylate (thickness: 85 µm) and one in carbon 

(thickness: 95 µm).  

 2. With the selected fiber PDMS-DVB, different incubation temperatures were studied: 40 °C, 

60 °C and 80 °C.  

3. Several exposure times of the PDMS-DVB fiber were tested at 80 °C: 10 min, 20 min and 40 

min.  

4. Several temperatures and times for fiber desorption were tested: 220 °C, 250 °C and 270 °C 

for 5 min, 15 min and 25 min.  

 5. Influence of NaCl salts was studied for 0 %, 5 % and 10 % (w/w) of NaCl.    
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 Supporting figures 

Figure S3.1. Characterization of CLDOH by mass spectrometry: a) mass spectrum from GC-EI(+)-MS and 

b) extracted mass spectrum from LC-ESI(-)-HRMS 

 a)  

 b)  CLDOH #617-621 RT: 7.36-7.41 AV: 5 SB: 2 0.27 , 0.27 NL: 5.55E5
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Figure S3.2. 1H-NMR spectrum of CLDOH in CD2Cl2 (600 MHz). CHCl3 has been spiked onto the NMR 

sample to perform the purity estimation according to Supporting Methods M8   
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Figure S3.3. Characterization of CLDOH-d by mass spectrometry: a) mass spectrum from GC-EI(+)-MS, 

b) extracted mass spectrum from LC-ESI(-)-HRMS and c) extract mass spectrum from infusion in ESI(-)-

HRMS 
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Figure S3.4. 1H-NMR spectrum of CLDOH-d in CDCl3 (600 MHz).  

Figure S3.5. 13C-NMR spectrum of CLDOH-d in CD2Cl2 (150 MHz)  
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a)   

b)  

Figure S3.6. Characterization of -1Cl-CLDOH by mass spectrometry: a) mass spectrum from GC-EI-MS 

(positive mode) and b) extracted mass spectrum from LC-ESI(-)-HRMS  
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Figure S3.7. 1H-NMR spectrum of -1Cl-CLDOH in CD2Cl2 (600 MHz) 

 

 

 

Figure S3.8. 13C-NMR spectrum of -1Cl-CLDOH in CD2Cl2 (150 MHz)  
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Figure S3.9. HSQC spectrum of -1Cl-CLDOH in CD2Cl2 

 

 

 

Figure S3.10. HMBC spectrum of -1Cl-CLDOH in CD2Cl2 
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a)  

b) 

 

Figure S3.11. Characterization of CLDOH-Me by mass spectrometry: a) mass spectrum from GC-EI-MS 

(positive mode) and b) extracted mass spectrum from LC-ESI(-)-HRMS   
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Figure S3.12. 1H-NMR spectrum of CLDOH-Me in CD2Cl2 (600 MHz). 

 

 

 

 

Figure S3.13. 13C-NMR spectrum of CLDOH-Me in CD2Cl2 (150 MHz) 
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Figure S3.14. HSQC spectrum of CLDOH-Me in CD2Cl2 

 

 

 

Figure S3.15. HMBC spectrum of CLDOH-Me in CD2Cl2 
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Figure S3.16. Characterization of -1Cl-CLDOH-Me through chromatography coupled to mass spectrom-

etry: a) zoom on the GC-EI(+)-MS chromatogram showing a single peak and b) its associated extracted 

mass spectrum and c) zoom on the LC-ESI(-)-HRMS chromatogram showing a dual peak reflecting the 

two diastereoisomers and d) the associated quasi-molecular ion pattern in HRMS  
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Figure S3.17. 1H-NMR spectrum of -1Cl-CLDOH-Me in CD2Cl2 (600 MHz) 

 

 

Figure S3.18. 13C-NMR spectrum of -1Cl-CLDOH-Me in CD2Cl2 (150 MHz)  
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Figure S3.19. HSQC spectrum of -1Cl-CLDOH-Me in CD2Cl2 

 

 

 

 

Figure S3.20. HMBC spectrum of -1Cl-CLDOH-Me in CD2Cl2  
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Figure S3.21. Isotopic patterns of the fragments of CLDOH and CLDOH-d: a) simulated isotopic pattern 

for [C5Cl4OH2]+ • (for CLDOH), b) simulated isotopic pattern for [C5Cl4ODH]+ • (for CLDOH-d), c) extract of 

experimental mass spectrum obtained in GC-EI(+)-MS for CLDOH, d) extract of experimental mass spec-

trum obtained in GC-EI(+)-MS for CLDOH-d, e) simulated isotopic pattern modelling the experimental 

isotopic pattern observed for CLDOH and f) simulated isotopic pattern modelling the experimental iso-

topic pattern observed for CLDOH-d   
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Figure S3.22. Map of Guadeloupe and Martinique islands displaying the locations of surface (in orange) 

and ground (spring = brown and well = blue) waters sampling stations. The distance between the two 

islands is not to scale. (https://umap.openstreetmap.fr) 

  

https://umap.openstreetmap.fr/
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Figure S3.23. Response in SPME-GC-SIM-MS for: a) CLDOH-d (m/z 221) vs. CLDOH (m/z 220) in the 

range of 0-5 µg.L-1, b) CLDOH-Me (m/z 234) vs. CLDOH (m/z 220) in the range of 0-1.5 µg.L-1 and c) -

1Cl-CLDOH-Me (m/z 234) vs. CLDOH (m/z 220) in the range of 0-1 µg.L-1  
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a) 

 

b) 

 c) 

 

d) 

 
e) 

 

f) 

 
g) 

 

  

Figure S3.24. Calibration curves obtained in SPME-GC-SIM-MS for: a) CLD in the range of 0-2.5 µg.L-1, b) 

CLD in the range of 0-25 µg.L-1, c) A1, d) A2, e) B1 in the range of 0-0.270 µg.L-1, f) CLDOH in the range 

of 0-1.25 µg.L-1 and g) -1Cl-CLDOH-Me in the range of 0-0.270 µg.L-1  
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q) 

 

r) 

 

s) 

 

t) 

 

u) 

 

v) 

 

Figure S3.25. Examples of calibration curves obtained in SPME-GC-SIM-MS for HCB and its TPs, with a) 

MCB in the range of 0-0.27 µg.L-1, b-l) HCB and derivatives in the range of 0-0.25 µg.L-1, HCHs with m-

p) HCHs in the range of 0-0.25 µg.L-1 and other OCs with q-r) TCE and PCE in the range of 0-0.81 µg.L-1, 

s) HCBD in the range of 0-0.25 µg.L-1, t-v) aldrin, dieldrin and mirex in the range of 0-0.25 µg.L-1  
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Figure S3.26. Scheme of a typical injection sequence comprising three water samples analyzed in SIM 

and FS modes, bracketed by two calibration ranges and separated by a number of blanks (MeOH:water, 

50/50) depending on the subsequent analyses  



 

 

286 

 

 

Figure S3.27. Concentrations expressed in µg.L-1 of CLD in: a) river, b) spring and c) well waters from 

Martinique and Guadeloupe obtained by SPME-GC-SIM-MS (Genoscope), LLE-GC-MS/MS (BRGM) and 

LLE-LC-MS/MS (LDA26). Error bars correspond to standard deviation for Genoscope (n = 2), uncertainty 

of 20 % for BRGM and 30 % for LDA26, *= not analyzed 
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Figure S3.28. A1 concentrations expressed in µg.L-1 obtained by SPME-GC-SIM-MS (Genoscope) and 

LLE-GC-MS/MS (BRGM). *: samples from the 2nd sampling campaign 

 

 

  

 

 

 

Figure S3.29. Response of CLD, its TPs and mirex supplemented in water for direct immersion (DI-SPME-

GC-SIM-MS) and headspace (HS-SPME-GC-SIM-MS) for: a) 5 µg.L-1 and b) 50 µg.L-1. The extraction pro-

cedure was set as follow: after an incubation of the sample at 80 °C for 5 min, the PDMS-DVB fiber was 

immersed in water (direct immersion) or maintained over the water surface (headspace) for 10 minute. 

Then, compounds were desorbed from fiber in GC-MS injector for 5 minutes at 270 °C 
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Figure S3.30. Abatement rate of CLD, CLDOH, A1 and B1 after 14 or 8 blanks following an analysis of 10 

µg.L-1 in water with SPME-GC-SIM-MS  
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 Supporting tables 

    
First campaign 

Second cam-

paign 

Location 

  Longitude Latitude 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 Grand Galion 12/12/21 - - - -60.960345 14.717174 

 
Base de Loisirs 12/12/21 - - - -61.001201 14.743426 

 La Digue 12/12/21 - - - -60.95099 14.702335 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 Pérou_exutoire 11/04/2022 - - 12/10/2022 -61.566972 16.054225 

 Pères_80m 12/04/2022 - - 12/10/2022 -61.579498 16.046721 

 Saint-Denis - - - 12/10/2022 -61.577305 16.04439 

G
ro

u
n

d
 w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 

Pérou - - - 10/10/2022 -61.565887 16.047022 

Captée 12/04/2022 - - 11/10/2022 -61.567267 16.031128 

Sarlaconne_2 12/04/2022 - - - -61.55982 16.04952 

Marigot 11/04/2022 - - 11/10/2022 -61.568067 16.030289 

W
e
ll
 

Gendarmerie 1 01/06/2022 02/06/2022 03/06/2022 10/10/2022 -61.573444 16.038689 

Gendarmerie 2 - - - 10/10/2022 -61.573472 16.038682 

Boulangerie 04/05/2022 05/05/2022 19/07/2022 10/10/2022 -61.565926 16.051312 

Lacavé 2 15/05/2022 18/05/2022 19/05/2022 10/10/2022 -61.565856 16.047108 

Saint-Denis 2 12/04/2022 - - 12/10/2022 -61.583164 16.051610 

Fromager 19/07/2022 - - 11/10/2022 -61.572507 16.048668 

Tableau S3.1. Information on the location and dates of samplings for surface and ground (spring and 

well) waters   
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Studied parameters Fiber 
Extraction 

temperature 

Extraction 

time 

Desorption 

time 

Desorption 

temperature 
Salts 

Fiber tested 80 40 15 270 None 

Extraction temperature PDMS-DVB tested 40 15 270 None 

Extraction time0000 PDMS-DVB 80 tested 15 270 None 

Desorption time PDMS-DVB 80 40 tested 270 None 

Desorption temperature PDMS-DVB 80 40 15 tested None 

Salts (NaCl) PDMS-DVB 80 40 15 270 tested 

Tableau S3.2. Overview of the optimization process varying fiber type, extraction temperature and time, 

desorption time and temperature and addition of salts (NaCl)  
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Compound Abbreviation Formula 
Retention 

time 

(min) 

Quantifying 

ion 

Qualifying 

ion 
Internal standard 

2,4,5,7-/2,4,6,7-tetrachloroindene B3/B4 C9Cl4H4 24.20 217 254 13C6-HCB 

4,5,6,7-tetrachloroindene B2 C9Cl4H4 24.31 217 254 13C6-HCB 

2,4,5,6,7-pentachloroindene B1 C9Cl5H3 27.16 253 288 13C6-HCB 

8-monohydrochlordecone A2 C10Cl9O2H3 30.12 272 237 13C10-CLD 

10-monohydrochlordecone A1 C10Cl9O2H3 30.41 238 236 13C10-CLD 

chlordecone CLD C10Cl10O2H2 31.48 272 237 13C10-CLD 

13C10-chlordecone 13C10-CLD 13C10Cl10O2H2 31.48 277 242 Internal standard 

10-monohydrochlordecol -1Cl-CLDOH C10Cl9OH3 33.05 220 218 -1Cl-CLDOH-Me 

10-monohydro-5-methylchlordecol -1Cl-CLDOH-Me C11Cl9OH5 33.13 234 236 Internal standard 

chlordecol CLDOH C10Cl10OH2 34.33 220 218 -1Cl-CLDOH-Me 

10-monodeuterochlordecol * CLDOH-d C10Cl10OHD 34.33 221 219 Internal standard 

5-methylchlordecol* CLDOH-Me C11Cl10OH4 34.42 234 232 Internal standard 

chlordecthiol* F1 C10Cl10SH2 34.74 236 475 13C10-CLD 

Tableau S3.3. CLD and its TPs monitored in SPME-GC-SIM-MS and their analytical parameters. *: com-

pounds not included as IS or not targeted OC in the final protocol  
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 Compound Abbreviation Formula Retention 

time 

Quantifying 

ion 

Qualifying 

ion 
Internal standard 

H
C

B
 a

n
d

 T
P

s 

chlorobenzene MCB C6ClH5 4.81 112 114 13C4-HCBD 

1,3-dichlorobenzene 1,3-DCB C6Cl2H4 15.28 146 111 13C4-HCBD 

1,2-dichlorobenzene 1,2-DCB C6Cl2H4 16.10 146 111 13C4-HCBD 

1,4-dichlorobenzene 1,4-DCB C6Cl2H4 15.74 146 111 13C4-HCBD 

1,3,5-trichlorobenzene 1,3,5-TCB C6Cl3H3 17.25 180 145 13C6-HCB 

1,2,4-trichlorobenzene 1,2,4-TCB C6Cl3H3 17.67 180 145 13C6-HCB 

1,2,3-trichlorobenzene 1,2,3-TCB C6Cl3H3 17.95 180 145 13C6-HCB 

1,2,3,5-tetrachlorobenzene 1,2,3,5-TeCB C6Cl4H2 19.04 216 179 13C6-HCB 

1,2,4,5-tetrachlorobenzene 1,2,4,5-TeCB C6Cl4H2 19.07 216 179 13C6-HCB 

1,2,3,4-tetrachlorobenzene 1,2,3,4-TeCB C6Cl4H2 19.58 216 179 13C6-HCB 

pentachlorobenzene PCB C6Cl5H 21.26 250 215 13C6-HCB 

hexachlorobenzene HCB C6Cl6 23.78 286 249 13C6-HCB 

13C6-hexachlorobenzene 13C6-HCB 13C6Cl6 23.78 290 255 Internal standard 

H
C

H
s 

α-hexachlorocyclohexane α-HCH C6Cl6H6 23.75 181 219 13C6-HCB 

β-hexachlorocyclohexane β-HCH C6Cl6H6 24.48 181 219 13C6-HCB 

γ-hexachlorocyclohexane/Lin-

dane  

γ-HCH C6Cl6H6 24.69 181 219 13C6-HCB 

δ-hexachlorocyclohexane δ-HCH C6Cl6H6 25.48 181 219 13C6-HCB 

O
th

e
r 

O
C

s 

trichloroethylene TCE C2Cl3H 2.20 132 95 13C4-HCBD 

perchloroethylene PCE C2Cl4 3.73 166 129 13C4-HCBD 

1,3-hexachlorobutadiène HCBD C4Cl6 17.95 225 260 13C4-HCBD 

13C4-hexachlorobutadiene 13C4-HCBD 13C4Cl6 17.95 229 264 Internal standard 

aldrin - C12Cl6H8 27.45 263 293 PCB-138 

dieldrin - C12Cl6OH8 30.07 263 279 PCB-138 

2,2',3,4,4',5'-hexachlorobiphenyl PCB-138 C12H4Cl6 32.04 360 290 Internal standard 

mirex - C10Cl12 34.48 272 237 13C10-CLD 

Tableau S3.4. List of other organochlorines monitored in SPME-GC-SIM-MS and their analytical param-

eters  
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 Compound Abbrevia-

tion 
Formula 

Retention 

time (min) 

Quantify-

ing ion 

Qualify-

ing ion 

Internal stand-

ard 

C
L
D

 a
n

d
 T

P
s 

2,4,5,7-/2,4,6,7-tetrachloroindene B3/B4 C9Cl4H4 4.80 217 254 13C6-HCB 

4,5,6,7-tetrachloroindene B2 C9Cl4H4 5.25 217 254 13C6-HCB 

2,4,5,6,7-pentachloroindene B1 C9Cl5H3 6.60 253 288 13C6-HCB 

8-monohydrochlordecone A2 C10Cl9O2H3 8.87 272 237 13C10-CLD 

10-monohydrochlordecone A1 C10Cl9O2H3 9.16 238 236 13C10-CLD 

chlordecone CLD C10Cl10O2H2 10.06 272 237 13C10-CLD 

13C10-chlordecone 13C10-CLD 13C10Cl10O2H2 10.06 277 242 Internal standard 

H
C

B
 a

n
d

 T
P

s pentachlorobenzene PCB C6Cl5H 3.20 250 215 13C6-HCB 

hexachlorobenzene HCB C6Cl6 4.43 284 249 13C6-HCB 

13C6-hexachlorobenzene 13C6-HCB 13C6Cl6 4.43 290 255 Internal standard 

H
C

H
s 

α-hexachlorocyclohexane α-HCH C6Cl6H6 4.37 181 219 13C6-HCB 

β-hexachlorocyclohexane β-HCH C6Cl6H6 4.75 181 219 13C6-HCB 

γ-hexachlorocyclohexane/Lin-

dane 

γ-HCH C6Cl6H6 4.88 181 219 13C6-HCB 

δ-hexachlorocyclohexane δ-HCH C6Cl6H6 5.35 181 219 13C6-HCB 

O
th

e
r 

O
C

s 

aldrin - C12Cl6H8 6.78 263 293 PCB-138 

dieldrin - C12Cl6OH8 8.87 263 279 PCB-138 

2,2',3,4,4',5'-hexachlorobiphenyl PCB-138 C12H4Cl6 10.62 360 290 Internal standard 

mirex - C10Cl12 12.80 272 237 13C10-CLD 

Tableau S3.5. CLD, its TPs and other organochlorines monitored in LLE-GC-SIM-MS and their analytical 

parameters  
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Compound Abbreviation Formula 
Retention 

time 

(min) 

Quantifying 

ion 

Qualifying 

ion 
Internal standard 

10-monohydrochlordecone A1 C10Cl9O2H3 6.38 472.7182 474.7147 13C10-CLD 

8-monohydrochlordecone A2 C10Cl9O2H3 6.57 472.7182 474.7147 13C10-CLD 

chlordecone CLD C10Cl10O2H2 6.80 506.6890 508.6763 13C10-CLD 

13C10-chlordecone 13C10-CLD 13C10Cl10O2H2 6.80 516.7140 518.7112 Internal standard 

Tableau S3.6. CLD, its TPs and other organochlorines monitored in LLE-LC-HRMS and their analytical 

parameters  



 

 

295 

 

 
Compounds Abbreviation 

Concentration 

levels (ng.L-1) 

Accuracy 

(%) 

RSD 

(%) 

Linearity 

range 

(ng.L-1) 

Coefficient of 

determination 

(R²) 

LOD  

(ng.L-1) 

LOQ 

(ng.L-1) 

H
C

B
 a

n
d

 T
P

s 

chlorobenzene MCB 25.0 77 38 0-270 0.973 3.0 9.0 

  125.0 100 61     

1,3-dichlorobenzene 1,3-DCB 15.0 54 7 0-250 0.988 0.3 0.95 

  75.0 57 12     

1,4-dichlorobenzene 1,4-DCB 15.0 57 40 0-250 0.986 0.4 1.3 

  75.0 54 39     

1,2-dichlorobenzene 1,2-DCB 15.0 61 10 0-250 0.989 0.3 0.9 

  75.0 61 37     

1,3,5-trichlorobenzene 1,3,5-TCB 15.0 71 20 0-250 0.997 0.33 1.0 

  75.0 64 8     

1,2,4-trichlorobenzene 1,2,4-TCB 15.0 76 23 0-250 0.997 0.3 0.9 

  75.0 74 11     

1,2,3-trichlorobenzene 1,2,3-TCB 15.0 106 11 0-250 0.996 0.3 0.9 

  75.0 79 9     

1,2,3,5-tetrachlorobenzene 1,2,3,5-TeCB 15.0 99 19 0-250 0.9994 0.6 1.8 

  75.0 65 13     

1,2,4,5-tetrachlorobenzene 1,2,4,5-TeCB 15.0 78 20 0-250 0.998 0.7 2.0 

  75.0 74 11     

1,2,3,4-tetrachlorobenzene 1,2,3,4-TeCB 15.0 74 21 0-250 0.9995 0.7 2.0 

  75.0 73 6     

pentachlorobenzene PCB 15.0 83 7 0-250 0.9995 0.3 0.9 

  75.0 83 23     

hexachlorobenzene HCB 15.0 92 6 0-250 0.9998 0.7 2.0 

  75.0 91 6     

H
C

H
s 

α-hexachlorocyclohexane α-HCH 15.0 62 5 0-250 0.996 0.7 2.0 

  75.0 123 7     

β-hexachlorocyclohexane β-HCH 15.0 84 21 0-250 0.998 0.6 1.8 

  75.0 122 23     

γ-hexachlorocyclohexane  γ-HCH 15.0 69 9 0-250 0.995 0.3 0.8 

/Lindane  75.0 127 4     

δ-hexachlorocyclohexane δ-HCH 15.0 60 56 0-250 0.998 0.6 1.8 

  75.0 133 31     

O
th

e
r 

O
C

s 

trichloroethylene TCE 75.0 80 35 0-810 0.992 10.0 30 

  125.0 97 43     

perchloroethylene PCE 75.0 94 23 0-810 0.995 6.0 17 

  125.0 101 20     

1,3-hexachlorobutadiène 1,3-HCBD 15.0 84 8 0-250 0.9995 0.4 1.2 

  75.0 75 9     

aldrin - 23.0 88 20 0-243 0.990 3.0 9.0 

  113.0 80 4     

dieldrin - 23.0 82 6 0-243 0.9987 3.0 9.0 

  113.0 84 18     

mirex - 15.0 121 11 0-250 0.9992 0.7 2.0 

  75.0 109 9     

Tableau S3.7. Performance criteria of the SPME method for other organochlorines. Calibration curves 

carried out with 5 points (Fig. S21). RSD = Relative standard deviation; Accuracies with n = 3  
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Test CLD area Abatement 

ratio 

Number of 

blanks 

Time of 

extraction 

Time of      

desorption 

Time of 

wash 

Time of      

conditioning 

Time of cleaning 

sequence 

1 8.7 x 105 102 5 3 min 5 min 0.5 min 2.5 min 70 min 

2 8.5 x 105 136 6 1 min 5 min 0.5 min 2.5 min 72 min 

3 7.7 x 105 123 5 3 min 5 min 2.5 min 0.5 min 70 min 

4 8.2 x 105 201 7 1 min 5 min 0.5 min 1 min 73.5 min 

5 8.5 x 105 194 8 0.5 min 4 min 0.5 min 0.5 min 73.6 min 

6 5.4 x 105 123 9 1 min 3.5 min 0.5 min 1 min 82.8 min 

7 6.2 x 105 136 9 0.5 min 5 min 0.5 min 0.5 min 72 min 

8 6.3 x 105 114 7 1 min 5 min 0.5 min 1 min 73.5 min 

9 5.4 x 105 151 8 0.5 min 5 min 0.5 min 0.5 min 73.6 min 

10 1.9 x 105 127 8 1 min 4 min 0.5 min 1 min 73.6 min 

11 5.1 x 105 101 9 0.5 min 3.5 min 0.5 min 0.5 min 72 min 

Tableau S3.8. Abatement ratios between CLD injected at 10 µg.L-1 in SPME-GC-SIM-MS and CLD de-

tected in blank sample after n blanks varying time of incubation, desorption, washing and conditioning 

of the fiber. Bold green text corresponds to the selected conditions 
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 LDA26 BRGM 

Compound Analytical method LOQ Analytical method LOQ 

chlordecone LC-MS/MS 10 ng.L-1 GC-MS/MS 30 ng.L-1 

chlordecol LC-MS/MS 10 ng.L-1 GC-MS/MS 30 ng.L-1 

8-monohydrochlordecone LC-MS/MS 10 ng.L-1 GC-MS/MS 30 ng.L-1 

10-monohydrochlordecone na na GC-MS/MS 30 ng.L-1 

1,2,3,5-tetrachlorobenzene GC-MS/MS 10 ng.L-1 na na 

1,2,4,5-tetrachlorobenzene GC-MS/MS 5 ng.L-1 na na 

1,2,3,4-tetrachlorobenzene GC-MS/MS 1 ng.L-1 na na 

pentachlorobenzene GC-MS/MS 5 ng.L-1 na na 

hexachlorobenzene GC-MS/MS 5 ng.L-1 na na 

α-hexachlorocyclohexane GC-MS/MS 2 ng.L-1 na na 

β-hexachlorocyclohexane GC-MS/MS 5 ng.L-1 na na 

γ-hexachlorocyclohexane/Lindane  GC-MS/MS 2 ng.L-1 na na 

δ-hexachlorocyclohexane GC-MS/MS 2 ng.L-1 na na 

aldrin GC-MS/MS 10 ng.L-1 na na 

dieldrin GC-MS/MS 10 ng.L-1 na na 

mirex GC-MS/MS 5 ng.L-1 na na 

Tableau S3.9. Summary of OCs targeted by LDA26 and BRGM with analytical methods used and esti-

mated LOQ in ng.L-1. na: not analyzed  



 

 

298 

 

 
Type of    

water 

Laboratories Genoscope BRGM LDA26 

 
Methods 

SPME-GC-

SIM-MS 

LLE-GC-

SIM-MS 

LLE-LC-

HRMS 

LLE-GC-

MS/MS 

LLE-LC-

MS/MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  0.41 ± 0.04 na na na 0.53 

Base de Loisirs 0.19 ± 0.02 na na na 0.22 

La Digue 3.04 ± 0.18 na na na 4.32 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire 0.74 ± 0.03 0.87 0.61 0.86 1.33 

Pères_80m 4.02 ± 0.26 4.98 3.17 4.19 5.30 

Pérou_exutoire 0.86 ± 0.04 0.96 0.92 0.87 na 

Saint-Denis 3.08 ± 0.11 3.07 3.00 2.87 na 

Pères_80m 4.21 ± 0.13 4.46 3.56 3.79 na 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot 8.19 ± 1.17 6.48 7.88 8.88 14.05 

Captée  5.32 ± 0.02 3.91 4.34 5.50 7.47 

Sarlaconne na na na 0.394 0.150 

Marigot 4.23 ± 0.12 4.58 4.17 3.85 4.56 

Pérou 8.36 ± 1.04 11.34 8.45 8.59 34.10 

Captée 6.84 ± 1.29 7.59 7.45 7.52 na 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h 21.81 ± 0.56 21.29 21.13 22.90 125.80 

Gendarmerie 1_24h 22.48 ± 1.62 18.96 21.77 23.50 101.97 

Gendarmerie 1_48h 27.99 ± 4.99 23.06 22.39 24.10 66.36 

Boulangerie_1h_bis 16.67 ± 0.30 15.03 16.42 19.00 na 

Boulangerie_1h 17.45 ± 3.09 12.4 16.55 18.50 22.30 

Boulangerie_24h  18.42 ± 0.88 14.46 16.04 18.30 74.70 

Fromager 12.69 ± 0.35 11.96 14.88 11.77 na 

Lacavé 2_24h 11.20 ± 0.71 11.91 9.08 12.00 220.6 

Lacavé 2_48h 9.40 ± 0.83 11.53 9.46 11.00 156.10 

Lacavé 2_1h  9.64 ± 0.45 13.46 9.83 12.40 142.70 

Saint-Denis 2 6.39 ± 1.34 6.39 5.63 9.02 11.00 

Gendarmerie 1  19.79 ± 0.91 18.80 20.73 21.90 140.60 

Gendarmerie 2  28.91 ± 1.77 44.19 25.69 27.90 103.90 

Boulangerie  14.03 ± 2.17 17.03 16.77 15.30 39.10 

Fromager 10.57 ± 0.46 14.99 14.88 14.00 20.60 

Lacavé 2 10.42 ± 1.50 12.70 11.56 10.30 9.20 

Saint-Denis 2 10.67 ± 0.73 17.62 12.29 13.20 16.80 

Tableau S3.10. CLD concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for both campaigns 

(colored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Geno-

scope, n = 2), LLE-GC-SIM-MS and LC-HRMS (Genoscope, n = 1), with LLE-GC-MS/MS (BRGM) and with 

LLE-LC-MS/MS (LDA26). For BRGM and LDA26, uncertainties were set at 20 % and 30 % (n = 1), respec-

tively; na: not analyzed; nd: not detected 
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Type of water 

Laboratories Genoscope BRGM 

 
Methods 

SPME-GC-

SIM-MS 

LLE-GC-

SIM-MS 

LLE-LC-

HRMS 

LLE-GC-

MS/MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  0.039* na na na 

Base de Loisirs nd na na na 

La Digue 0.096 ± 0.054 na na na 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire nd nd 0.002 nd 

Pères_80m < LOQ nd 0.006 nd 

Pérou_exutoire nd nd 0.004 nd 

Saint-Denis nd nd 0.061 nd 

Pères_80m 0.020* nd 0.009 nd 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot 0.021 ± 0.002 nd 0.014 nd 

Captée  0.018* nd 0.007 nd 

Sarlaconne na na na nd 

Marigot nd nd 0.012 nd 

Pérou 0.050 ± 0.017 nd 0.025 nd 

Captée 0.022* nd 0.010 nd 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h 0.029 ± 0.009 nd 0.037 0.04 

Gendarmerie 1_24h 0.029 ± 0.009 nd 0.036 0.05 

Gendarmerie 1_48h 0.048 ± 0.031 nd 0.036 0.05 

Boulangerie_1h_bis 0.029 ± 0.003 0.018 0.047 nd 

Boulangerie_1h 0.028* nd 0.036 nd 

Boulangerie_24h  0.022 ± 0.011 nd 0.037 nd 

Fromager nd nd 0.043 nd 

Lacavé 2_24h 0.025* nd 0.086 0.03 

Lacavé 2_48h 0.044 ± 0.005 nd 0.051 0.03 

Lacavé 2_1h  0.050 ± 0.016 nd 0.042 0.03 

Saint-Denis 2 nd nd 0.002 nd 

Gendarmerie 1  0.035 ± 0.011 0.016 0.042 nd 

Gendarmerie 2  0.049 ± 0.018 nd 0.078 nd 

Boulangerie  0.022* nd 0.050 nd 

Fromager 0.019 ± 0.001 nd 0.048 nd 

Lacavé 2 0.038 ± 0.008 0.082 0.106 nd 

Saint-Denis 2 nd nd 0.187 nd 

Tableau S3.11. A1 concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for both campaigns (col-

ored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Geno-

scope, n = 2), LLE-GC-SIM-MS and LC-HRMS (Genoscope, n = 1) and with LLE-GC-MS/MS (BRGM). For 

BRGM, n = 1; na: not analyzed; < LOQ: < 0.010 µg.L-1; nd: not detected; *: detected in one sample only 
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Type of 

water 

Laboratories Genoscope BRGM LDA26 

 
Methods 

SPME-GC-SIM-

MS 

LLE-GC-

SIM-MS 

LLE-LC-

HRMS 

LLE-GC-

MS/MS 

LLE-LC-

MS/MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  nd na na na nd 

Base de Loisirs nd na na na nd 

La Digue 0.058 ± 0.006 na na na nd 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire nd 0.034 0.009 nd 0.015 

Pères_80m 0.053 ± 0.002 0.062 0.057 0.074 0.079 

Pérou_exutoire nd nd 0.007 nd na 

Saint-Denis 0.034 ± 0.006 nd 0.029 0.033 na 

Pères_80m 0.038 ± 0.001 nd 0.025 0.045 na 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot 0.123 ± 0.002 0.143 0.150 0.214 0.196 

Captée  0.074 ± 0.007 0.114 0.071 0.126 0.087 

Sarlaconne na na na nd nd 

Marigot 0.043 ± 0.001 0.014 0.034 0.051 nd 

Pérou 0.087 ± 0.005 0.096 0.064 0.075 nd 

Captée 0.110 ± 0.018 0.072 0.059 0.110 na 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h 0.329 ± 0.001 nd 0.92 0.960 1.34 

Gendarmerie 1_24h 0.285 ± 0.076 0.08 0.80 0.928 0.547 

Gendarmerie 1_48h 0.403 ± 0.180 0.201 0.84 0.916 0.401 

Boulangerie_1h_bis 0.207 ± 0.002 nd 0.33 0.258 na 

Boulangerie_1h 0.198 ± 0.002 nd 0.26 0.340 0.260 

Boulangerie_24h  0.181 ± 0.008 0.214 0.24 0.320 0.265 

Fromager nd 0.100 0.34 0.112 na 

Lacavé 2_24h 0.072 ± 0.003 0.27 0.093 0.187 0.207 

Lacavé 2_48h 0.071 ± 0.015 0.50 0.105 0.250 nd 

Lacavé 2_1h  0.100 ± 0.009 0.53 0.10 0.177 0.188 

Saint-Denis 2 0.048 ± 0.002 0.28 0.040 0.052 0.032 

Gendarmerie 1  0.344 ± 0.025 nd 0.670 0.428 0.46 

Gendarmerie 2  0.227 ± 0.064 0.193 0.498 0.239 0.15 

Boulangerie  0.156 ± 0.008 0.194 0.580 0.267 0.26 

Fromager 0.094 ± 0.002 0.027 0.152 0.110 0.104 

Lacavé 2 0.102 ± 0.008 0.07 0.123 0.111 0.082 

Saint-Denis 2 0.044 ± 0.004 nd 0.048 0.052 0.049 

Tableau S3.12. A2 concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for both campaigns (col-

ored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Geno-

scope, n = 2), LLE-GC-SIM-MS and LC-HRMS (Genoscope, n = 1), with LLE-GC-MS/MS (BRGM) and with 

LLE-LC-MS/MS (LDA26). For BRGM and LDA26, uncertainties were estimated at 30 % (n = 1); na: not 

analyzed; nd: not detected 
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Type of 

water 

Laboratories Genoscope BRGM LDA26 

 
Methods SPME-GC-SIM-MS LLE-GC-MS/MS LLE-LC-MS/MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  0.043 na nd 

Base de Loisirs nd na nd 

La Digue 1.086 na 0.049 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire 0.096 nd 0.060 

Pères_80m 0.327 0.138 0.136 

Pérou_exutoire 0.075 0.044 nd 

Saint-Denis 0.505 0.120 nd 

Pères_80m 0.192 0.144 nd 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot 0.233 0.070 nd 

Captée  0.138 0.078 nd 

Sarlaconne na nd nd 

Marigot 0.228 0.146 nd 

Pérou 0.391 0.420 nd 

Captée 0.285 0.331 na 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h 2.735 0.129 nd 

Gendarmerie 1_24h 1.381 0.135 nd 

Gendarmerie 1_48h 1.636 0.152 nd 

Boulangerie_1h_bis 1.976 0.824 na 

Boulangerie_1h 1.105 0.265 nd 

Boulangerie_24h  1.107 0.310 nd 

Fromager 0.888 1.060 na 

Lacavé 2_24h 0.890 0.194 nd 

Lacavé 2_48h 0.623 0.110 nd 

Lacavé 2_1h  1.174 0.167 nd 

Saint-Denis 2 0.400 0.076 0.015 

Gendarmerie 1  1.106 1.240 nd 

Gendarmerie 2  1.793 1.150 0.025 

Boulangerie  0.845 0.824 nd 

Fromager 0.889 0.741 nd 

Lacavé 2 0.574 0.514 nd 

Saint-Denis 2 1.497 0.650 nd 

Tableau S3.13. CLDOH concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for both campaigns 

(colored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Geno-

scope, n = 1), with LLE-MS/MS (BRGM) and with LLE-LC-MS/MS (LDA26). For BRGM and LDA26, uncer-

tainties were set at 30 % (n = 1); na: not analyzed, nd: not detected  
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Type of 

water 

Laboratories Genoscope 

 
Methods SPME-GC-SIM-MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  nd 

Base de Loisirs nd 

La Digue 0.056 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire nd 

Pères_80m nd 

Pérou_exutoire nd 

Saint-Denis nd 

Pères_80m nd 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot nd 

Captée  nd 

Marigot nd 

Pérou nd 

Captée nd 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h nd 

Gendarmerie 1_24h 0.012 

Gendarmerie 1_48h 0.015 

Boulangerie_1h_bis nd 

Boulangerie_1h nd 

Boulangerie_24h  nd 

Fromager nd 

Lacavé 2_24h 0.018 

Lacavé 2_48h nd 

Lacavé 2_1h  0.016 

Saint-Denis 2 nd 

Gendarmerie 1  nd 

Gendarmerie 2  0.016 

Boulangerie  nd 

Fromager nd 

Lacavé 2 nd 

Saint-Denis 2 nd 

Tableau S3.14. 10-monohydroCLDOH concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for 

both campaigns (colored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-

SIM-MS (Genoscope, n = 1). na: not analyzed; < LOQ: < 0.010 µg.L-1; nd: not detected 
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Type of 

water 

Laboratories Genoscope 

 
Methods SPME-GC-SIM-MS LLE-GC-SIM-MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  nd na 

Base de Loisirs nd na 

La Digue nd na 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire nd nd 

Pères_80m nd nd 

Pérou_exutoire nd nd 

Saint-Denis nd nd 

Pères_80m nd nd 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot nd nd 

Captée  nd nd 

Marigot nd nd 

Pérou nd nd 

Captée nd nd 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h nd nd 

Gendarmerie 1_24h nd nd 

Gendarmerie 1_48h nd nd 

Boulangerie_1h_bis nd nd 

Boulangerie_1h nd nd 

Boulangerie_24h  nd nd 

Fromager nd nd 

Lacavé 2_24h nd nd 

Lacavé 2_48h < LOQ* nd 

Lacavé 2_1h  < LOQ* nd 

Saint-Denis 2 nd nd 

Gendarmerie 1  nd nd 

Gendarmerie 2  nd nd 

Boulangerie  nd 1.8* 

Fromager nd nd 

Lacavé 2 nd nd 

Saint-Denis 2 nd nd 

Tableau S3.15. B1 concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for both campaigns (col-

ored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Geno-

scope, n = 2) and LLE-GC-SIM-MS (Genoscope, n = 1). na: not analyzed; < LOQ: < 0.009 µg.L-1; nd: not 

detected; nd: not detected; *: only detected in the first replicate sample  
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Type of 

water 

Laboratories Genoscope 

 
Methods SPME-GC-SIM-MS LLE-GC-SIM-MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  nd na 

Base de Loisirs nd na 

La Digue nd na 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire nd nd 

Pères_exutoire nd nd 

Pérou_exutoire nd nd 

Saint-Denis nd nd 

Pères_exutoire nd nd 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot nd nd 

Captée  nd nd 

Marigot nd nd 

Pérou nd nd 

Captée nd nd 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h nd nd 

Gendarmerie 1_24h nd nd 

Gendarmerie 1_48h nd nd 

Boulangerie_1h_bis nd nd 

Boulangerie_1h nd nd 

Boulangerie_24h  nd nd 

Fromager nd nd 

Lacavé 2_24h nd nd 

Lacavé 2_48h nd nd 

Lacavé 2_1h  nd nd 

Saint-Denis 2 nd nd 

Gendarmerie 1  nd nd 

Gendarmerie 2  nd nd 

Boulangerie  nd nd 

Fromager nd nd 

Lacavé 2 nd nd 

Saint-Denis 2 nd nd 

Tableau S3.16. B2 concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for both campaigns (col-

ored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Geno-

scope, n = 2) and LLE-GC-SIM-MS (Genoscope, n = 1). na: not analyzed; nd: not detected.  
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Type of 

water 

Laboratories Genoscope 

 
Methods SPME-GC-SIM-MS LLE-GC-SIM-MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  nd na 

Base de Loisirs nd na 

La Digue nd na 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire nd nd 

Pères_80m nd nd 

Pérou_exutoire nd nd 

Saint-Denis nd nd 

Pères_80m nd nd 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot nd nd 

Captée  nd nd 

Marigot nd nd 

Pérou nd nd 

Captée nd nd 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h nd nd 

Gendarmerie 1_24h nd nd 

Gendarmerie 1_48h nd nd 

Boulangerie_1h_bis nd nd 

Boulangerie_1h nd nd 

Boulangerie_24h  nd nd 

Fromager nd nd 

Lacavé 2_24h nd nd 

Lacavé 2_48h nd nd 

Lacavé 2_1h  nd nd 

Saint-Denis 2 nd nd 

Gendarmerie 1  nd nd 

Gendarmerie 2  nd nd 

Boulangerie  nd nd 

Fromager nd nd 

Lacavé 2 nd nd 

Saint-Denis 2 nd nd 

Tableau S3.17. B3/B4 concentrations in environmental waters for both campaigns (colored boxes corre-

spond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Genoscope, n = 2) and LLE-

GC-SIM-MS (Genoscope, n = 1). na: not analyzed; nd: not detected 
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Type of 

water 

Laboratories Genoscope LDA26 

 
Methods 

SPME-GC-SIM-

MS 
LLE-GC-SIM-MS LLE-GC-MS/MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  nd na nd 

Base de Loisirs nd na nd 

La Digue nd na nd 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire nd nd nd 

Pères_80m nd nd nd 

Pérou_exutoire nd 0.006 na 

Saint-Denis nd nd na 

Pères_80m nd nd na 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot nd nd nd 

Captée  nd nd nd 

Marigot nd nd na 

Pérou nd 0.08 na 

Captée nd nd na 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h 0.013* nd 0.023 

Gendarmerie 1_24h 0.014* nd 0.033 

Gendarmerie 1_48h 0.010* nd 0.033 

Boulangerie_1h_bis 0.043 ± 0.007 0.020 na 

Boulangerie_1h 0.056 ± 0.004 nd 0.076 

Boulangerie_24h  0.031 ± 0.017 0.024 0.076 

Fromager 0.010 ± 0.001 nd na 

Lacavé 2_24h nd nd 0.017 

Lacavé 2_48h nd nd 0.018 

Lacavé 2_1h  nd nd 0.018 

Saint-Denis 2 nd nd nd 

Gendarmerie 1  nd nd na 

Gendarmerie 2  nd nd na 

Boulangerie  0.043 ± 0.010 0.027 na 

Fromager 0.012 ± 0.002 nd na 

Lacavé 2 0.009 ± 0.002 nd na 

Saint-Denis 2 nd nd na 

Tableau S3.18. Dieldrin concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for both campaigns 

(colored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Geno-

scope, n = 2), LLE-GC-SIM-MS (Genoscope, n = 1) and LLE-GC-MS/MS (LDA26, n=1). na: not analyzed; 

nd: not detected; *: detected in one sample only, LDA26 uncertainties was set at 30 %  
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Type of wa-

ter 

Laboratories Genoscope LDA26 

 
Methods SPME-GC-SIM-MS LLE-GC-SIM-MS LLE-GC-MS/MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  nd na nd 

Base de Loisirs nd na nd 

La Digue 0.039 ± 0.002 na nd 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire 0.025 ± 0.011 nd 0.037 

Pères_80m 0.004 ± 0.001 nd 0.006 

Pérou_exutoire 0.036 ± 0.008 nd na 

Saint-Denis 0.014 ± 0.002 nd na 

Pères_80m 0.008 ± 0.002 0.009 na 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot nd nd nd 

Captée  nd nd nd 

Marigot nd nd na 

Pérou nd nd na 

Captée nd nd na 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h 0.053 ± 0.013 nd 0.093 

Gendarmerie 1_24h 0.091 ± 0.018 0.074 0.132 

Gendarmerie 1_48h 0.087 ± 0.004 0.078 0.131 

Boulangerie_1h_bis 0.010 ± 0.004 nd na 

Boulangerie_1h 0.006 ± 0.003 nd 0.021 

Boulangerie_24h  0.004 ± 0.001 nd 0.017 

Fromager 0.003 ± 0.0002 nd na 

Lacavé 2_24h nd nd 0.005 

Lacavé 2_48h nd nd 0.005 

Lacavé 2_1h  0.002 ± 0.0002 nd 0.005 

Saint-Denis 2 nd nd nd 

Gendarmerie 1  0.031 ± 0.004 nd na 

Gendarmerie 2  0.246 ± 0.004 0.412 na 

Boulangerie  0.009 ± 0.006 nd na 

Fromager 0.006 ± 0.0001 nd na 

Lacavé 2 0.003 ± 0.0002 nd na 

Saint-Denis 2 nd 0.008 na 

Tableau S3.19.  β-HCH concentrations (expressed in µg.L-1) in environmental waters for both campaigns 

(colored boxes correspond to the second sampling campaign) obtained with SPME-GC-SIM-MS (Geno-

scope, n = 2), LLE-GC-MS (Genoscope, n = 1) and LLE-GC-MS/MS (LDA26, n=1). na: not analyzed; nd: 

not detected; LDA26 uncertainties was set at 30 % 
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 Type 

of 

 water 

Laboratories Genoscope BRGM LDA26 

 
Methods 

SPME-GC- 

SIM-MS 

LLE-GC-SIM-MS 

and LC-HRMS 
LLE-GC-MS/MS 

LLE-LC-

MS/MS 
LLE-GC-MS/MS 

M
a
rt

in
iq

u
e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  + - - + + 

Base de Loisirs + - - + + 

La Digue + - - + + 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire + + + + + 

Pères_80m + + + + + 

Pérou_exutoire + + + - - 

Saint-Denis + + + - - 

Pères_80m + + + - - 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot + + + + + 

Sarlaconne - - + + + 

Captée  + + + + + 

Marigot + + + + * - 

Pérou + + + + * - 

Captée + + + - - 

W
e
ll
s 

Gendarmerie 1_1h + + + + + 

Gendarmerie 1_24h + + + + + 

Gendarmerie 1_48h + + + + + 

Boulangerie_1h_bis + + + - - 

Boulangerie_1h + + + + + 

Boulangerie_24h  + + + + + 

Fromager + + + - - 

Lacavé 2_24h + + + + + 

Lacavé 2_48h + + + + + 

Lacavé 2_1h  + + + + + 

Saint-Denis 2 + + + + + 

Gendarmerie 1  + + + + * - 

Gendarmerie 2  + + + + * - 

Boulangerie  + + + + * - 

Fromager + + + + * - 

Lacavé 2 + + + + * - 

Saint-Denis 2 + + + + * - 

Tableau S3.20. Summary of samples analyzed (+) or not analyzed (-) by Genoscope (2 extraction meth-

ods), BRGM and LDA26 (2 analytical methods). *: only CLD, CLDOH and A2 analyzed. Colors boxes rep-

resent: brown: 2nd sampling campaign, blue: analyzed by the three laboratories, green: analyzed by Gen-

oscope and BRGM, purple: analyzed by Genoscope and LDA26 and grey: analyzed by BRGM and LDA26 
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  Laboratories Genoscope BRGM LDA26 

 Type 

of 

water 

Methods 
SPME-GC-SIM-MS  LLE-GC-

MS/MS 

LLE-LC-

MS/MS 
Replicate 1 Replicate 2 

M
a
rt

in
iq

u
e

 

R
iv

e
r 

w
a
te

rs
 

Grand Galion  16/11/2022 27/07/2022 na 12/01/2022 

Base de Loisirs 16/11/2022 27/07/2022 na 12/01/2022 

La Digue 17/11/2022 27/07/2022 na 12/01/2022 

G
u

a
d

e
lo

u
p

e
 

R
iv

e
r 

w
a
te

r 

 

Pérou_exutoire 09/11/2022 07/07/2023 13/05/2022 26/04/2022 

Pères_80m 10/11/2022 08/07/2023 13/05/2022 27/04/2022 

Pérou_exutoire 10/11/2022 26/07/2023 22/10/2022 na 

Saint-Denis 14/11/2022 07/07/2023 22/10/2022 na 

Pères_80m 15/11/2022 26/07/2023 22/10/2022 na 

G
ro

u
n

d
w

a
te

r 

S
p

ri
n

g
 w

a
te

r 

Marigot 30/11/2022 12/07/2023 13/05/2022 26/04/2022 

Sarlaconne na na 13/05/2022 26/04/2022 

Captée  14/11/2022 11/07/2023 13/05/2022 26/04/2022 

Marigot 15/11/2022 26/07/2023 22/10/2022 13/10/2022 

Pérou 24/11/2022 11/07/2023 22/10/2022 13/10/2022 

Captée 24/11/2022 11/07/2023 22/10/2022 na 

W
e
ll

s 

Gendarmerie 1_1h 30/11/2022 22/07/2023 09/06/2022 08/06/2022 

Gendarmerie 1_24h 29/11/2022 28/07/2023 09/06/2022 17/06/2022 

Gendarmerie 1_48h 29/11/2022 28/07/2023 09/06/2022 17/06/2022 

Boulangerie_1h_bis 30/11/2022 22/07/2023 03/08/2022 na 

Boulangerie_1h 28/11/2022 20/07/2023 13/05/2022 12/05/2022 

Boulangerie_24h  29/11/2022 20/07/2023 13/05/2022 12/05/2022 

Fromager 14/11/2022 13/07/2023 03/08/2022 na 

Lacavé 2_24h 15/11/2022 13/07/2023 13/05/2022 24/05/2022 

Lacavé 2_48h 01/12/2022 13/07/2023 09/06/2022 24/05/2022 

Lacavé 2_1h  01/12/2022 19/07/2023 13/05/2022 24/05/2022 

Saint-Denis 2 01/12/2022 12/07/2023 13/05/2022 26/04/2022 

Gendarmerie 1  25/11/2022 22/07/2023 22/10/2022 13/10/2022 

Gendarmerie 2  25/11/2022 28/07/2023 22/10/2022 13/10/2022 

Boulangerie  28/11/2022 20/07/2023 22/10/2022 13/10/2022 

Fromager 25/11/2022 19/07/2023 22/10/2022 13/10/2022 

Lacavé 2 24/11/2022 12/07/2023 22/10/2022 13/10/2022 

Saint-Denis 2 28/11/2022 19/07/2023 22/10/2022 18/10/2022 

Tableau S3.21. Date of the analysis of environmental waters by Genoscope (n=2), BRGM and LDA26 

(n=1). Brown boxes: 2nd sampling campaign, na : not analyzed. 
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Annexe S4. Informations supplémentaires de « Recherche 

d'un protocole d'analyse  pour étudier le devenir 

de la chlordécone dans les sédiments de la James 

River » 

 

 Figures supplémentaires 

 

 

 

 

Figure S4.1 Schéma du protocole LLE utilisé pour extraire les sédiments de Martinique pour la recherche 

du chlordecthiol (Della-Negra et al., 2020). 
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Figure S4.2. Réponse des composés (aire, log10) supplémentés à 100 µg.kg-1 en fonction de la d-SPE 

utilisé. Protocole détaillé à la figure 4.8.   
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 Tableaux supplémentaires 

 

 

Tableau S4.1. Localisation et paramètres des six carottes de sédiments de la James River  

  

 

 

Tableau S4.2. Nomenclature des différentes sections des six carottes de sédiments prélevées dans la 

James River reçues au Genoscope 

Coordonnées GPS
Taux de 

sédimentation

Longueur de la 

carotte

Estimation de la 

profondeur de CLD

Carotte n°1 N 37°00'853'' 1 cm/an 3 m 43 cm

E 76°30'791''

Carotte n°2 N 37°03'011'' 7 cm/an 2.8 m 300 cm

E 76°36'490''

Carotte n°3 N 37°05'221'' 7 cm/an 3 m 300 cm

E 76°38'488''

Carotte n°4 N 37°14'320'' 4 cm/an 3 m 172 cm

E 76°55'129''

Carotte n°5 N 37°13'580'' 4 cm/an 2.7 m 172 cm

E 76°55'129''

Carotte n°6 N 37°10'643''  nd 2.2 m nd

E 76°46'174''

Carotte n°1 Carotte n°2 Carotte n°3 Carotte n°4 Carotte n°5 Carotte n°6

1-000-004 2-000-004 3-000-004 4-000-004 5-000-004 6-000-004

1-016-020 2-016-020 3-016-020 4-016-020 5-016-020 6-016-020

1-032-036 2-032-036 3-032-036 4-032-036 5-032-036 6-032-036

1-048-052 2-048-052 3-048-052 4-048-052 5-048-052 6-048-052

1-060-064 2-060-064 3-060-064 4-060-064 5-060-064 6-060-064

1-070-074 2-070-074 3-070-074 4-070-074 5-070-074 6-070-074

1-080-084 2-080-084 3-080-084 4-080-084 5-080-084 6-080-084

1-090-094 2-090-094 3-090-094 4-090-094 5-090-094 6-090-094

1-100-104 2-100-104 3-100-104 4-100-104 5-100-104 6-100-104

1-120-124 2-120-124 3-120-124 4-120-124 5-120-124 6-120-124

1-140-144 2-140-144 3-140-144 4-140-144 5-140-144 6-140-144

1-160-164 2-160-164 3-160-164 4-160-164 5-160-164 6-160-164

1-180-184 2-180-184 3-180-184 4-180-184 5-180-184 6-180-184

1-200-204 2-200-204 3-200-204 4-200-204 5-200-204 6-200-204

1-215-219 2-215-219 3-215-219 4-215-219 5-215-219 6-215-219

1-230-234 2-230-234 3-230-234 4-230-234 5-230-234

1-245-249 2-245-249 3-245-249 4-244-249 5-245-249

1-260-264 2-260-264 3-260-264 4-260-264 5-260-264

1-275-279 2-275-279 3-275-279 5-275-279

2-290-294 3-290-294 5-290-294
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Composé Formule brute Polarité 
m/z de quantifi-

cation 

m/z de quali-

fication 

CLD C10Cl10O2H2 faiblement polaire 272 / 274 237 

A1 C10Cl9O2H3 faiblement polaire 238 236 

B1 C9Cl5H3 apolaire 253 288 

CLDOH C10Cl10OH2 faiblement polaire 220 218 

F1 C10Cl10SH2 apolaire 236 475 

Mirex C10Cl12 faiblement polaire 272 237 

PCB C6Cl5H apolaire 250 215 

Tableau S4.3 Caractéristiques des composés étudiés pour le développement de la méthode d’extraction 

des sédiments de la James River.  

 

 

 

Profondeurs (cm) Aire brute 

6-160-164 nd 

6-140-144 nd 

6-120-124 nd 

6-100-104 8.103 

6-090-094 nd 

6-080-084 nd 

6-070-074 nd 

6-060-064 nd 

6-048-052 1.104 

6-032-036 nd 

6-016-020 7.103 

6-000-004 9.103 

Tableau S4.4. Aire de CLDOH (m/z 220) recherché dans les différentes sections des sédiments de la 

carotte n°6 analysées à la suite par une méthode QuEChERS-SPME-GC-SIM-MS. nd : non détecté.  
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Paramètres 

testés 

Conditions   

testées 

Masse de 

sédiment 
Composés 

Temps de 

contact 
Eau Solvant pH Sels QuEChERS 

Solvant      

extraction 

ACN 2g CLD, CLDOH, 

A1, B1, F1, 

mirex 

1 h 8 ml Condition 

testée 

3.5 10 g MgSO4, 1 

g NaCl, 1.8 g 

Na-citrate 
H/A (85:15)     

  

 
       

pH et sels 

QuEChERS 

  

+/- HCl 6 M 2g CLD, CLDOH, 

A1, B1, F1, 

mirex 

1 h 8 ml ACN 
Condition 

testée 

Condition  

testée +/- Na-citrate     

  
 

       

Masse de   

sédiments 

  

2 g 
Condition 

testée 

CLD, CLDOH, 

A1, B1, F1, 

mirex 

1h 8 ml ACN 3.5 10 g MgSO4, 1 

g NaCl, 1.8 g 

Na-citrate 
6 g         

 

Tableau S4.5. Paramètres appliqués pour chaque paramètre testé pendant le développement du proto-

cole d’extraction QuEChERS. 

 

 

 

 Méthode CLD A1 CLDOH 

QuEChERS-SPME-GC-SIM-MS 17 12 1 

QuEChERS-SPE-SPME-GC-SIM-MS 2 3 2 

Tableau S4.6. Facteur de vieillissement de A1, CLD et CLDOH suite à une analyse d’un extrait de sédi-

ments ayant subi un extraction QuEChERS-SPE-SPME ou QuEChERS-SPME.  
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Titre : Nouvelles méthodes d’analyses de la CLD et de ses produits de transformation afin de comprendre les capacités du vivant 

à dégrader ce pesticide récalcitrant 

Mots-clés : Chimie analytique, pesticide, chlordécone, produits de transformation, GC-MS, LC-MS 

Abstract : La chlordécone (CLD, C10Cl10O2H2) est un pesticide organo-

chloré utilisé massivement aux Antilles françaises de 1972 à 1993. Les pro-

priétés physico-chimiques de la CLD lui confèrent une faible solubilité 

dans l'eau, une grande hydrophobicité et un caractère persistant dans 

l'environnement. Des concentrations supérieures au mg/kg dans le sol et 

aux seuils de potabilité et de potabilisation des eaux (0.1 µg/L et 0.5 µg/L) 

sont encore retrouvées. Sa bioconcentration tout au long de la chaîne ali-

mentaire engendre une contamination de la population antillaise ayant 

des conséquences sanitaires importantes dues à la toxicité chronique avé-

rée de la CLD chez l’Homme. Récemment, plusieurs équipes ont réussi à 

dégrader la CLD de manière chimique et microbiologique formant diffé-

rents produits de transformation (PTs) répartis en 7 familles. Plus de 20 

PTs ont été détectés dans des échantillons environnementaux montrant 

qu’une dégradation naturelle de la CLD était déjà en cours. La quantifica-

tion des PTs de la CLD revêt une importance capitale à la fois pour évaluer 

la pollution de l’environnement, pour étudier les conditions les plus pro-

pices à la dégradation naturelle de la CLD mais aussi pour optimiser les 

procédés de (bio)remédiation. Mon travail de thèse a consisté à mettre au 

point de nouveaux protocoles d’analyse simples, rapides et robustes pour 

détecter et quantifier les diverses familles de PTs de la CLD dans diffé-

rentes matrices. Plusieurs méthodes d’extraction ont été retenues selon la 

nature de l’échantillon. Pour les eaux de surface et souterraines, un proto-

cole SPME (Solid Phase Micro Extraction) a été développé pour l’analyse 

de la CLD, de ses PTs, mais aussi d’autres organochlorés présents aux An-

tilles. Un essai de comparaison inter-laboratoire avec 2 autres laboratoires 

qui appliquaient des protocoles d’extraction et d’analyse différents (par 

exemple, l’extraction liquide-liquide) ont permis de valider notre méthode 

SPME sur 30 échantillons d’eau environnementaux. 

Cette étude a montré que des efforts analytiques restaient à accomplir pour 

l’analyse fiable de certains PTs. La méthode QuEChERS (Quick, Easy, Cheap, 

Efficient, Rugged and Safe) a été retenue pour sa simplicité de mise en œuvre, 

son faible coût et sa rapidité sur deux matrices : des digestats issus de la mé-

thanisation de déchets organiques contaminés à la CLD et des sédiments de 

la James River (USA) polluée à cause de rejets massifs de l’usine de production 

de la CLD. Le protocole optimisé pour les digestats méthanogènes nous a 

permis de montrer la dégradation très significative de la CLD en condition 

méthanogène thermophile. Pour la 1ère fois, grâce à la méthode QuEChERS, 

le suivi quantitatif de la formation des PTs a été réalisé, apportant un nouvel 

éclairage sur cette biotransformation. Ce résultat ouvre la voie à une adapta-

tion de cette stratégie de remédiation aux Antilles. Il faudra alors adapter le 

protocole pour atteindre les concentrations réelles (< 10 µg/L). Pour les sédi-

ments de rivière, l’objectif était de mesurer des niveaux de concentration en-

vironnementaux encore plus bas (≤ 1 µg/kg). Cela nécessitait le développe-

ment d’un protocole combiné d’extraction-purification-concentration. Diffé-

rentes techniques ont été étudiées : l’extraction QuEChERS, la purification par 

SPE (Solid Phase Extraction), et la SPME. A ce stade, les résultats prometteurs 

obtenus nécessitent encore d’être finalisés pour aboutir à un protocole 

adapté au cahier des charges fixé pour cette matrice complexe. 

Les protocoles d’analyse de la CLD et ses PTs développés durant ma thèse 

ont pour avantages d’être plus simples, plus rapides, plus vertes et moins 

onéreux que les méthodes déjà utilisées pour la CLD. Ce travail devra bien sûr 

être complété par une étude de la toxicité de chaque type de PTs. Ensemble, 

ces connaissances seront essentielles à la fois pour l’évaluation complète de 

la pollution en devenir mais aussi pour le développement de stratégie de re-

médiation efficaces. 

 

 

Title : New analytical methods for CLD and its transformation products, to understand living organisms' ability to degrade this 

recalcitrant pesticide 

Keywords : Analytical chemistry, pesticide, chlordecone, transformation products, GC-MS, LC-MS 

Chlordecone (CLD, C10Cl10O2H2) is an organochlorine pesticide used ex-

tensively in the French West Indies (FWI) from 1972 to 1993. Physico-

chemical properties of CLD render it poorly soluble in water, highly hydro-

phobic and persistent in the environment. Concentrations above 1 mg/kg 

in FWI soil and above potability and potabilization limits (0.1 µg/L and 0.5 

µg/L) in environmental waters from FWI are still found. Its bioconcentra-

tion throughout the food chain leads to contamination of the FWI popu-

lation, with major health consequences due to CLD chronic toxicity in hu-

mans. Recently, several research teams have succeeded in chemically and 

microbiologically degrading CLD into various transformation products 

(TPs), which have been identified and classified into 7 families. More than 

20 TPs have been detected in environmental samples, demonstrating the 

existence of an active natural degradation of CLD in FWI. Quantifying CLD 

TPs is therefore of paramount importance for assessing environmental 

pollution, investigating the most favorable conditions to induce natural 

CLD degradation and optimizing (bio)remediation processes. 

My PhD research work consisted in developing new, simple, rapid and ro-

bust analytical protocols for detecting and quantifying the various families 

of CLD TPs in different matrices. Several extraction methods were selected, 

depending on the nature of the sample. For surface water and groundwa-

ter, a Solid Phase Microextraction (SPME) protocol was developed for the 

analysis of CLD and its TPs, as well as other organochlorines known to be 

present in the FWI. An interlaboratory trial was organized with two other 

laboratories that used different extraction and analysis protocols (e.g. liq-

uid-liquid extraction) validated our SPME method on 30 environmental 

rivers. This study highlighted the fact that additional analytical efforts are  

still required to accurately analyze several CLD TPs. The QuEChERS (Quick, 

Easy, Cheap, Efficient, Rugged and Safe) method was selected for its ease of 

use, low cost and fast operation for 2 matrices: digestates from the methani-

zation of organic waste contaminated with CLD and sediments from the 

James River (USA) polluted by massive emissions from the CLD production 

plant at Hopewell. The analytical protocol optimized for the methanogenic 

digestates enabled to demonstrate the highly significant degradation of CLD 

in thermophilic methanogenic conditions. For the first time, the use of the 

QuEChERS method allowed the quantitative monitoring of TPs formation, 

shedding new light on this particular biotransformation. This result paves the 

way for transferring this remediation strategy to the FWI. It will be necessary 

to adapt the analytical protocol to achieve field concentration levels (< 10 

µg/L). Analysis of James River sediments required lowering the detection limit 

to 1 µg/kg or even lower. It meant developing a protocol combining extrac-

tion, purification and concentration steps. For this purpose, several tech-

niques were examined: QuEChERS extraction, SPE (Solid Phase Extraction) pu-

rification and SPME. At this stage, the promising results obtained needed to 

be completed in order to obtain an analytical protocol perfectly suited for the 

performance required on this complexe matrix.        

The protocols for analyzing CLD and its TPs developed during my PhD work 

are simpler, faster, greener and less expensive than the methods already used 

for the analysis of CLD. The present work must obviously be complemented 

by a toxicological study of each type of CLD TPs. Together, these insights will 

be essential both for a complete assessment of the pollution in progress, and 

for the development of effective remediation strategies. 

 

 


