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INTRODUCTION 

 

Parallèlement aux progrès réalisés dans les domaines industriels et technologiques, la pollution 

est l’une des principales préoccupations dans le monde entier. Son impact sur l’environnement 

a conduit au développement de différentes approches pour détecter, prévenir ou minimiser ses 

effets néfastes. Les chercheurs sont, par conséquent, toujours intéressés à développer et 

améliorer des méthodes et des techniques visant à contrôler de différentes manières l’impact 

de la pollution sur la santé humaine et les écosystèmes. 

 

En Amérique du Nord, de nombreux sites contaminés par des composés organiques et 

inorganiques, y compris des sites de l’industrie de la préservation du bois, nécessitent des 

mesures d’assainissement. Depuis les années 1970, des agents de conservation ont été 

appliqués aux structures en bois pour les protéger des insectes et des attaques fongiques 

(Metahni et al., 2017). Au cours des dernières décennies, les agents de préservation du bois les 

plus couramment utilisés ont été l'arséniate de cuivre chromaté (CCA) et le pentachlorophénol 

(PCP) (Metahni et al., 2017). La lixiviation de ces agents de conservation à partir de structures 

en bois traité a entraîné la contamination du sol. En effet, la gestion inappropriée et le stockage 

du bois traité au cours des dernières décennies sont responsables de la contamination de 

plusieurs sites à travers le monde (Hasan et al., 2010). Ces sols sont souvent contaminés par 

des composés inorganiques tels que l’arsenic, le chrome ou le cuivre, ainsi que des composés 

organiques, tels que le PCP. Certains de ces composés présentent une toxicité élevée de sorte 

que leur élimination de différents milieux est une question de première importance (Rodrigo, 

Oturan, & Oturan, 2014) 

 

Un large éventail de techniques de traitement des sols a donc été développé. Parmi les multiples 

options de traitement des déchets sous forme solide, liquide ou boueuse, on cite la 

stabilisation/solidification (S/S), une technique relativement peu coûteuse, qui consiste à 

stabiliser les contaminants dans une matrice cimentaire pour obtenir un résidu monolithique 

(Paria & Yuet, 2006). Ce type de traitement permet une élimination plus sûre par la réduction 

de la mobilité des contaminants. Généralement, la S/S à base de ciment est souvent efficace 

https://www.clicours.com/
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dans le traitement des déchets inorganiques. Cependant, cette technique ne peut pas traiter les 

déchets contenant des contaminants organiques de manière adéquate, car les contaminants 

organiques peuvent interagir avec la matrice cimentaire en affectant le processus d’hydratation 

du ciment et par la suite les propriétés microstructurales et mécaniques (Gallo Stampino et al., 

2009). Plusieurs études antérieures montrent que l’ajout d’agents de préadsorption, ayant une 

bonne capacité d’adsorption des contaminants organiques, peut aider à résoudre ce problème 

(Paria & Yuet, 2006). 

 

Au cours des trois dernières décennies, les argiles ont suscitéun intérêt en raison de leurs 

propriétés catalytiques, adsorbantes et échangeuses d’ions. Leur grande disponibilité, leurs 

excellentes propriétés d’adsorption (Zhu et al.2016) et leur comptabilité avec la matrice 

cimentaire (Kalpokaitė-Dičkuvienė, Lukošiūtė, Čėsnienė, Brinkienė, & Baltušnikas, 2015; 

Papatzani, 2016) font donc des argiles une solution intelligente et écologique dans un tel 

problème de dépollution. 

 

Les hypothèses que cette étude cherche à vérifier sont : 

- la synthèse des adsorbants (des nanomatériaux organophiles et des nanomatériaux 

carbonés) à partir des argiles est possible ; 

- l’adsorption de PCP par les nanomatériaux à base d’argile est importante. 

 

L’objectif principal de la présente recherche consiste donc à synthétiser des agents 

préadsorbant à base d’argile capable d’adsorber des composés organiques notamment le PCP 

(figure 1).  

Les objectifs spécifiques sont : 

• synthétiser deux différents types d’argiles modifiées, soit une argile organophile et un 

nanocomposite carboné à base d’argile présentant une structure de graphène ; 

• caractériser ces argiles modifiées et étudier leurs propriétés physico-chimiques et 

structurales ; 

• étudier l’adsorption du pentachlorophénol par ces argiles modifiées 
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Figure 1. La méthodologie de l’étude 

 

Cette recherche met l’accent également sur la capacité d’adsorption du PCP de matériaux 

carbonés à base d’argile puisqu’il n’y a aucune étude portant sur ce sujet dans la littérature.  

Ce mémoire se divise en deux chapitres. Le premier chapitre propose une revue 

bibliographique sur la contamination des sols et de l’eau par le pentachlorophénol, ainsi que 

sur la minéralogie et les principales caractéristiques des argiles naturelles et modifiées. Un 

aperçu de la technique de stabilisation/solidification est également présenté. Les principaux 

modèles d’isotherme d’adsorption servant à étudier les propriétés de rétention des 

contaminants par les minéraux argileux sont également mentionnés. 

 

Le deuxième chapitre est présenté sous forme d’un article de revue rédigé dans le cadre de 

cette recherche. Ce chapitre est consacré à la méthodologie et la discussion des résultats 

obtenus. Le chapitre 2 présente  l’étude de deux matériaux synthétisés à partir de la bentonite 

(une argile organophile et un nanocomposite carboné). Or, durant cette recherche, quatre 

argiles organophiles ont été synthétisées en utilisant quatre tensioactifs. Suite à leur 

caractérisation, seulement deux argiles ont été retenues, sur la base de leur capacité 

Synthèse des argiles 
modifiées

Argiles organophiles: 
4 Tensioactifs (cationiques et 

amphotères)

Nanocomposite carboné 
(sucre)

Caractérisation et Déterminations des 
Propriétés physicochimiques et 

microscopiques 

Modélisation des cinétiques et des 
isothermes d’adsorption

Étude d’adsorption

Étude de l’influence de pH, 
dosage, temps et Concentration 

initiale
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d’adsorption. L’organigramme (figure 1) présente les différentes étapes suivies durant le 

présent travail. Les résultats de caractérisation préliminaires des différents matériaux 

synthétisés ainsi que la capacité d’adsorption des matériaux synthétisés sont présentés en 

annexe II. 

 

Ce travail se termine par une conclusion qui résume les principaux résultats obtenus. Des 

perspectives et des recommandations sont proposées à la fin afin d’ouvrir de nouveaux 

horizons pour de futures recherches. 

 

 

 

 



 

CHAPITRE 1 
 
 

REVUE DE LA LITTÉRATURE 

La présente étude s’intéresse à la capacité d’adsorption du pentachlorophénol par des argiles 

modifiées. Ce chapitre aborde d’abord la contamination des sols par le pentachlorophénol et la 

technique de stabilisation/solidification. Ensuite, il présente la minéralogie des argiles et les 

propriétés des argiles organophiles et carbonées ainsi que l’aspect théorique des procédés 

d’adsorption. Enfin, il propose une vue d’ensemble de l’application des nanomatériaux d’argile 

dans l’assainissement environnemental.  

 

1.1 Généralités sur le pentachlorophénol et son utilisation 

Le pentachlorophénol (PCP) ,de formule chimique (C6Cl5OH), est un pesticide organochloré 

largement utilisé pour la préservation du bois (figure 1.1). En raison de sa toxicité aiguë et de 

sa cancérogénicité (Puglisi et al., 2009), le PCP a été classé comme polluant prioritaire dans 

l'eau par l’agence de protection de l’environnement des États-Unis, qui a fixé son niveau 

maximal dans l’eau potable à 1 μg L-1 (Brixie & Boyd, 1994). Au Canada, le critère de qualité 

pour le PCP dans  l’eau de consommation est fixé à 42 μg L-1(Ministère de l'Environnement et 

de la Lutte contre les changements climatiques, 2018).  

 

Le PCP est faiblement acide, ionisable (pKa = 4,7) et sa solubilité aqueuse augmente avec le 

pH. Il est assez hydrophobe (logKow = 5,0) et il a tendance à rester dans le sol ou les sédiments 

(Subramanian, Namboodiri, Khodadoust, & Dionysiou, 2010). Les sols contaminés par le PCP 

sont généralement présents à proximité des usines de traitement du bois. Sa lixiviation à partir 

des sites de traitement de bois et de structures en bois traité a entraîné la contamination du sol 

ainis que de l’eau souterraine et de surface (Canadian Council of Ministers of the Environment, 

1999). Par exemple, plus de 700 sites de préservation du bois ont été contaminés par le PCP 

aux États-Unis (Park & Bielefeldt, 2005) . Le critère de qualité environnementale du PCP 

(EQC) au Canada dans les sols a été fixé à 7,6 mg/kg (Canadian Council of Ministers of the 

Environment, 1999). 
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Dans l’industrie de préservation de bois, le bois est souvent traité avec différentes techniques 

d’imprégnation en utilisant des produits chimiques toxiques qui sont essentiellement des 

éléments métalliques (arséniate de cuivre chromaté (ACC)) et des produits organiques 

(pentachlorophénol (PCP)). L’utilisation du bois traité est généralement associée au risque de 

lixiviation naturelle de différents contaminants tel que le PCP, l’arsenic, le chrome, le cuivre, 

les hydrocarbures aromatiques ainsi que les dioxines et furanes. La lixiviation de ces 

contaminants cause la contamination mixte des sols et des nappes phréatiques par des 

composants organiques (PCP) et inorganiques (ACC) et représente un risque pour 

l’environnement et la santé humaine.  

 

 

Figure 1.1 formule chimique de PCP 

 

1.2 Techniques d’assainissement des sols contaminés 

Généralement, des mesures correctives doivent être prises quand l’évaluation des risques 

indique que les limites de la contamination dans l’écosystème sont dépassées. 

L’assainissement repose principalement sur deux approches : l’extraction des polluants ou la 

réduction de leur mobilité et leur stabilisation in situ (Metahni et al., 2017). Actuellement, 

plusieurs techniques d’élimination, y compris les technologies thermiques, biologiques et 

physico-chimiques, ont fait l’objet de plusieurs études pour permettre la réhabilitation des sols 

contaminés par le PCP (Metahni et al., 2017). La stabilisation/solidification (S/S) des sols 

contaminés constitue l’une des techniques de traitement utilisé pour la réduction de la mobilité 

des polluants dans les sols contaminés (Bone et al., 2004). Cette technique est généralement 
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appliquée pour traiter des sols contaminés par des métaux en excès des normes réglementaires 

et pour stabiliser la matière dangereuse résiduelle avant son élimination dans les sites 

d’enfouissement afin d’augmenter à long terme la sécurité environnementale de 

l’enfouissement (St-Laurent, Burelle, & Ouellette, 2011). 

 

1.2.1 Technique de stabilisation /solidification  

La S/S est une technologie corrective relativement peu coûteuse, facile d’utilisation, largement 

utilisée aux États-Unis pendant des décennies pour traiter les sols contaminés (Bone et al., 

2004). Les liants hydrauliques cimentaires sont les plus utilisés dans cette technique (Paria & 

Yuet, 2006). Le ciment est capable de traiter une variété de déchets en améliorant les 

caractéristiques physiques et en réduisant ou/et empêchant la mobilité des contaminants 

(Batchelor, 2006; St-Laurent et al., 2011). 

 

1.2.1.1 Solidification  

Le terme « solidification » réfère à l'encapsulation physique de la matière contaminée dans la 

matrice sol-ciment et aux changements des propriétés physiques du sol traité (la résistance à la 

compression et la perméabilité) (Batchelor, 2006). L'encapsulation assure le piégeage des 

contaminants dans la matrice cimentaire durcie en prévenant la lixiviation des contaminants 

traités (Natali Sora, Pelosato, Botta, & Dotelli, 2002). 

 

1.2.1.2 Stabilisation  

Le terme « stabilisation » désigne les changements de mobilité, de solubilité et/ou de toxicité 

des contaminants et implique habituellement la réaction chimique des sols contaminés avec le 

liant afin de produire des produits chimiquement plus stables et moins dangereux (Paria & 

Yuet, 2006).  
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La stabilisation consiste à altérer chimiquement ou à « lier » le contaminant présent dans le sol 

contaminé. Selon la nature du contaminant, plusieurs mécanismes peuvent contribuer au 

processus de stabilisation (Batchelor, 2006) : 

 

• précipitation : résulte du pH alcalin résultant de l’hydratation du ciment causant la 

précipitation de plusieurs contaminants métalliques sous formes d'hydroxyde; 

 

• sorption : les particules du ciment, du sol ou d’un additif attirent les contaminants par la 

formation des liaisons chimiques ou physiques entre la surface de la particule et le 

contaminant. La sorption réduit la concentration en contaminant dans l’eau libre du déchet 

traité. Plusieurs additifs sont utilisés dans la S/S assurant la sorption des contaminants ; 

 

• oxydation-réduction : les réactions d'oxydoréduction peuvent être des mécanismes 

d'immobilisation importants pour les contaminants toxiques. Les ciments présentent 

souvent un environnement moyennement oxydant. Des agents réducteurs peuvent être 

ajoutés pour favoriser la réduction des contaminants et leur immobilisation.  

 

1.2.1.3 Stabilisation des contaminants organiques  

Bien que le traitement par S/S de contaminants inorganiques ait été pratiqué pendant de 

nombreuses années, l'utilisation de la S/S avec des contaminants organiques est 

comparativement moins étendue (Paria & Yuet, 2006). Le traitement des contaminants 

organiques par la S/S peut être classé en trois catégories :  

 

• Immobilisation directe de contaminants organiques : plusieurs auteurs ont montré des 

difficultés dans la S/S des contaminants organiques par le ciment (Natali Sora et al., 2002; 

Yilmaz, Ünlü, & Cokca, 2003). En effet, les composés organiques présentent généralement 

un effet néfaste sur les propriétés du ciment (Paria & Yuet, 2006) et peuvent être lessivés 

après le processus de solidification. La présence de quantités plus au moins importantes 

des composés organiques provoque un ralentissement du durcissement du ciment 
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(Karamalidis & Voudrias, 2007). Ceci est expliqué par l’interférence des nombreux 

composés organiques avec la réaction de l'hydratation du ciment causée par la formation 

d'un film protecteur autour du grain de ciment. Ce film gêne la formation d'hydroxyde de 

calcium et le silicate de calcium hydraté (C-S-H), ce qui entraîne la diminution de la 

résistance à la compression et un retard de l'ensemble de la réaction de l’hydratation ; 

 

• Immobilisation des contaminants organiques après adsorption : le traitement par la S/S des 

contaminants organiques peut être amélioré en utilisant des adsorbants. Ces adsorbants 

peuvent être incorporés dans le mélange de ciment comme additifs ou ils peuvent être 

utilisés comme agents préadsorbants (Gallo Stampino et al., 2009). Plusieurs types de 

matériaux ont été utilisés comme adsorbants dans le traitement de contamination organique 

par S/S, comme les argiles (Mohebbi, Gitipour, & Madadian, 2013) , la fumé de silice (Coz 

et al., 2009), les cendres volantes (Minocha, Jain, & Verma, 2003) et le charbon actif 

(Hebatpuria et al., 1999); 

 

• Immobilisation des contaminants organiques par des agents d’oxydoréduction : ce type 

d’immobilisation consiste à transformer les déchets organiques en déchets stables et moins 

dangereux en présence d’agents oxydants ou réducteurs. 

 

1.3 Minéralogie et propriétés des argiles naturelles et modifiées 

1.3.1 Argiles naturelles 

Les minéraux argileux, parmi les minéraux les plus abondants de la croûte terrestre, ont été 

exploités dans le monde entier (Bergaya & Lagaly, 2006). Les argiles naturelles sont classées 

en fonction de leur origine géologique et leur structure cristallographique. Les argiles 

appartiennent généralement à la famille des phyllosilicates. Elles ont des structures en couches 

bien définies constituées de plusieurs feuillets dont la surface porte des charges électriques. 

Parmi celles-ci, les phyllosilicates du type 2 : 1 présentent une morphologie en feuillets 

constituée par un feuillet octaédrique d’aluminum (O) entre deux feuillets tétraédriques de 

silice (T) (figure 1.1.a). Les feuillets tétraédriques et octaédriques sont reliés par un plan 
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d’atomes d’oxygène. Les phyllosilicates de type 2 :1 comprennent notamment la bentonite, la 

montmorillonite, l’hectorite et la saponite,etc. 

 

 

 

Figure 1.2 (a) Représentation de la structure cristalline d’une smectite (b) Modes 
d’empilements des couches tétraédriques et octaédriques pour les argiles T-O-T [tiré de 

Paumier (2007) ] 

 

Dans le cas de la montmorillonite, la structure unitaire a des dimensions moyennes de 100 × 

100 × 0,93 nm3 pour les feuillets individuels, correspondant ainsi aux spécifications des 

nanoparticules (Zhu, He, Guo, Yang, & Xie, 2003) . Une autre caractéristique importante de 

l’argile est la substitution dite isomorphe correspondant à la substitution d’un élément 

chimique, souvent les atomes situés au centre des octaèdres, par un autre. Bien que la 

substitution isomorphe n’affecte pas considérablement la structure en couches de l’argile, elle 

induit une charge négative nette. Pour respecter le principe général de la neutralité électrique, 

le déficit en charge est équilibré dans la structure de l’argile par l’intercalation des cations 

comme Na+, Ca2+, Mg2+ dans l’espace interfoliaire (Paumier, 2007). L’ensemble de feuillets 

(T-O-T) et l’espace interfoliaire est appelé « unité structurale » et l’épaisseur de celle-ci, 

nommée « distance basale (d001) », constitue une caractéristique essentielle des différents 

minéraux argileux (figure1.1.b). Les cations présents dans l’espace interfoliaire peuvent être 

facilement échangés avec d’autres espèces ioniques, à condition que celles-ci soient chargées 

(a) (b) 
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positivement, plutôt hydrophiles et de dimensions atomiques ou moléculaires compatibles avec 

les dimensions moléculaires des argiles (Wang, Schuman, Vuppalapati, & Chandrashekhara, 

2014). La composition chimique, la structure en couches de cristaux de dimensions 

nanométriques et la capacité d’échange ionique sont des paramètres clés et responsables de 

certaines propriétés uniques des argiles, telles qu’une grande surface spécifique (300-800 m·g-

1) et une capacité d’hydratation interfoliaire. 

 

1.3.2 Nanocomposites à base d’argile 

Les nanocomposites sont basés sur la combinaison de solides inorganiques et de polymères. 

Ils ont été largement étudiés en raison de leurs propriétés thermiques, électriques et mécaniques 

intéressantes. Récemment, les nanocomposites polymères/silicate en couches (PLS) ont 

entraîné une amélioration considérable des propriétés des matériaux. Ces améliorations 

comprennent une résistance accrue, une augmentation de la stabilité thermique et une 

diminution de la perméabilité au gaz (Tripathy & Sahoo, 2017).  

 

Dans ce sens, de nouvelles approches ont été explorées, notamment dans le but de développer 

des nanocomposites carbonés. Les minéraux argileux ont été largement utilisés comme 

matrices pour produire des matériaux carbonés de différentes caractéristiques (Fernández-

Saavedra, Darder, Gómez-Avilés, Aranda, & Ruiz-Hitzky, 2008; Gómez-Avilés, Darder, 

Aranda, & Ruiz-Hitzky, 2010; Ruiz-Hitzky et al., 2011; Santos et al., 2010). Ce type de 

nanocomposites peut être obtenu en intercalant directement des nanomatériaux dans l’espace 

interfoliaire des minéraux argileux (Tsoufis et al., 2013) ou en transformant les matériaux 

préintercalés en nanomatériaux (Ruiz-Garcia et al., 2013; Zhang, Liao, Xia, & Li, 2012). 

Grâce à leur structure en feuillets, leur capacité d’expansion et l’inertie chimique de leurs 

surfaces de siloxane, les smectites ont été utilisées comme support pour la transformation in 

situ de composés organiques préintercalés en nanomatériaux contenant une monocouche de 

carbone présentant une structure de graphène (Bakandritsos, Steriotis, & Petridis, 2004; 

Sakintuna & Yurum, 2005; Zhang, Liao, et al., 2012). Le graphène, composé d’une seule 

couche atomique de carbone disposée dans une structure en nid d’abeilles, est un allotrope de 
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carbone. Il est caractérisé par une grande surface spécifique (Meyer et al., 2007), de bonnes 

propriétés électriques et mécaniques (Rasool, Ophus, Klug, Zettl, & Gimzewski, 2013), d’une 

excellente mobilité des porteurs de charge (Latil & Henrard, 2006), et d’une bonne 

conductivité thermique (Balandin et al., 2008). Il est utilisé dans de nombreux domaines, tels 

que les supercondensateurs (Stoller, Park, Zhu, An, & Ruoff, 2008), les cellules solaires 

(Wang, Zhi, & Müllen, 2008) et les adsorbants (Deng, Lü, Li, & Luo, 2010; Xu, Wang, & Zhu, 

2012). Cependant, la préparation du graphène, qui repose généralement sur les méthodes de 

Hummer modifiées (Ferrari et al., 2015), présente certains inconvénients en raison des 

quantités importantes d’acides inorganiques concentrés utilisés au cours de la procédure de 

préparation. Les nanocomposites carbonés d’argiles présentent donc des solutions alternatives 

pour préparer un nanomatériau semblable au graphène à partir de minéraux argileux en 

mélangeant des précurseurs organiques avec des argiles. 

 

Des nombreux précurseurs organiques moléculaires ou polymères ont été utilisés, tels que le 

pyrène, la safranine (Duclaux, Frackowiak, & Béguin, 1999), le propylène (Barata-Rodrigues, 

Mays, & Moggridge, 2003), l’acrylonitrile (Melnik, Povitsky, & Srivastava, 2008) et l’acétate 

de polyvinyle (Aranda, Darder, Fernández-Saavedra, López-Blanco, & Ruiz-Hitzky, 2006). 

Après calcination à haute température (autour de 400 à 900°C) sous une atmosphère inerte 

d’azote ou d’argon, le polymère intercalé peut être transformé en monocouche de carbone, 

ayant une structure de type graphène, dans les espaces interfoliaires (endogène) ou dans les 

micropores entres les particules argileuses (exogène) comme illustrées dans la figure 1.2 (Ruiz-

García, Darder, Aranda, & Ruiz-Hitzky, 2014; Xu et al., 2013). Toutefois, l’utilisation de 

précurseurs naturels peu coûteux présente une alternative intéressante d’un point de vue 

écologique. (Bakandritsos et al., 2004). Anadão et al. (2011) ont réussi à synthétiser des 

nanocomposites de graphène par l’incorporation de saccharose dans les feuillets de 

montmorillonite et d’halloysite. Les biochars sont aussi l’un des matériaux obtenus à partir des 

précurseurs organiques. Ils sont obtenus par la pyrolyse des résidus organiques et ils poreux et 

riches en carbone de faible densité (Xie, Reddy, Wang, Yargicoglu, & Spokas, 2015). 

L’application des matériaux carbonés dans le traitement des eaux et des sols contaminés est 

détaillée dans la section 1.5. 
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Figure 1.3 Représentation schématique des phases intermédiaires dans la production de 
graphène supporté par les feuillets d’argile [tirée de Ruiz-García et al. (2014)] 

 

1.3.3 Argiles organophiles 

La fabrication des argiles organophiles est assurée par la modification des propriétés 

surfaciques des argiles. Cette modification nécessite de remplacer les cations interfoliaires par 

des molécules organiques, souvent des tensioactifs. Celle-ci peut être réalisée par plusieurs 

méthodes, par exemple l’échange cationique, le greffage d’organosilanes, ainsi que par 

l’utilisation de polymères polaires ou de copolymères à bloc (Lertwimolnun, 2006). 

Néanmoins, la méthode la plus utilisée et la plus pratique est l’échange cationique. Les 

tensioactifs sont des molécules amphiphiles dipolaires. En effet, ils ont une partie hydrophile 

(tête polaire), qui est soluble dans l’eau et les milieux polaires, et une partie hydrophobe, 

formée par une ou plusieurs chaînes hydrocarbonées, qui est insoluble dans l’eau (Katz, 

Calzola, & Mbindyo, 2008). Pour la plupart des argiles organophiles commercialisées, les sels 

d’ammoniums quaternaires sont les plus utilisés.  

 

Après l’échange cationique, les molécules de tensioactifs se placent dans l’espace interfoliaire 

en s’accrochant à la surface par la tête polaire et en laissant la chaîne hydrocarbonée plus ou 

moins libre. Cela cause un accroissement de la distance interfoliaire et améliore 

l’hydrophobicité superficielle de l’argile.  

 

L’augmentation de l’espace interfoliaire dépend de la disposition des chaînes organique dans 

l’espace interfoliaire, résultant généralement de la longueur et la concentration des tensioactifs 
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utilisées. Elle est d’autant plus importante que la concentration et la longueur des chaînes 

hydrocarbonées augmentent (Zhao, Tang, Qin, & Huang, 2003). 

 

Le lien entre la distance interfoliaire et l’arrangement des chaînes hydrocarbonées a été étudié 

par (Lagaly, 1981). Quatre modèles ont été proposés (figure 1.3) : 

• monocouche : Les chaînes organiques sont parallèles aux feuillets d’argile. Cette 

configuration est observée pour les chaînes hydrocarbonées ayant moins de 10 carbones 

par chaîne. 

• bicouche : Cette configuration apparaît quand la surface couverte par les chaînes 

organiques est supérieure à la moitié de la surface du feuillet. 

• pseudo-tricouche : Cette configuration est observée quand les molécules à intercaler 

n’ont plus de place pour former une bicouche.  

• paraffinique : Cette structure peut apparaître quand la concentration des tensioactifs est 

importante. 

 

L’utilisation des argiles organophiles dans l’assainissement des médias contaminés est 

mentionnée dans la section 1.5.  

 

 

Figure1.4 Différentes structures adoptées par les chaînes hydrocarbonées dans l’espace entre 
les feuillets [tirée de Lagaly (1981)] 
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1.4 Concepts et théorie de l’adsorption 

1.4.1 Définition 

L’adsorption est un processus dans lequel une molécule, un atome ou un ion (adsorbat) est 

retenu à la surface d’un matériau solide (adsorbant). Ce processus est basé sur le phénomène 

de transfert de masse dû à différentes interactions entre les molécules et la surface de 

l’adsorbant (Girish & Murty, 2016). L'adsorption peut être un processus chimique ou physique 

ou une combinaison de ceux-ci, qui se produit à la frontière commune de deux phases solide-

liquide, solide-gazeux, liquide-gazeux ou liquide-liquide. 

 

1.4.2 Physisorption et chimisorption 

La nature de l'adsorption dépend des forces qui agissent entre l'adsorbant et l’adsorbat. Les 

forces d'adsorption sont un facteur clé pour déterminer si l'adsorption est physique ou 

chimique. Il est parfois difficile d’identifier quel type d’adsorption prédomine dans une 

situation donnée. Parfois, cela peut être une combinaison de chimisorption et de physisorption. 

 

1.4.2.1 Physisorption 

L'adsorption physique est réversible et rapide. Les molécules se maintiennent à la surface par 

les forces d'attraction de Van der Waals. Par conséquent, le manque d'énergie d'interaction peut 

rompre la liaison entre l'adsorbant et l'adsorbat. Les paramètres les plus importants pour la 

physisorption sont la taille, la structure et le volume des pores et la surface spécifique (Erkey, 

2011). 

 

1.4.2.2 Chimisorption 

Le processus s'appelle adsorption chimique ou chimisorption lorsque la force d'attraction est 

contrôlée par des réactions chimiques entre l’adsorbat et l’adsorbant entraînant la formation de 

liaisons chimiques irréversibles. Avec la chimisorption, les forces d'adsorption sont très fortes 

puisqu'il existe un transfert d'électrons entre les molécules et l'adsorbant. Ces interactions sont 
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à la fois plus fortes et plus spécifiques que les forces de physisorption, car une liaison chimique 

est formée (Poirier, 2006).  

 

1.4.3 Modélisation du processus d'adsorption  

La modélisation du processus d'adsorption permet d'évaluer l'efficacité d’adsorption de 

l'adsorbant. L’étude d’adsorption comprend deux aspects principaux : l’équilibre et l’étude 

cinétique (Tan & Hameed, 2017). L'atteinte de l'équilibre d'adsorption par l'adsorbant est régie 

par la thermodynamique. Une grande variété d'isothermes peut être appliquée pour décrire 

l'adsorption à l'équilibre. L’étude cinétique permet de décrire le taux d’adsorption par 

l’application des modèles mathématiques. La modélisation de l’adsorption est ainsi appliquée 

pour décrire les données expérimentales en utilisant des modèles mathématiques d’isotherme 

d’adsorption et de cinétique. 

 

1.4.3.1 Cinétique d'adsorption 

L'étude de la cinétique d'adsorption est obtenue expérimentalement en suivant dans le temps 

la quantité adsorbée par l’adsorbant. Elle permet de décrire le mécanisme de la réaction et 

d’identifier l’étape déterminante du processus d’adsorption en appliquant des modèles 

cinétiques. 

• Processus d’adsorption 

Généralement, le processus d’adsorption se déroule en trois étapes différentes, comme illustré 

dans la figure 1.4 (Girish & Murty, 2016) : 

 

Étape 1 : diffusion à travers le film (diffusion externe), qui est le transport de l'adsorbant de la 

phase aqueuse vers la surface externe de l'adsorbant. 

 

Étape 2 : diffusion dans les pores, qui est le transport de l'adsorbant de la surface externe dans 

les pores. 

 

Étape 3 : réaction de surface, qui est la fixation de l'adsorbant sur la surface interne du sorbant.  
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Figure 1.5 Adsorption d’une molécule sur la surface interne d’un absorbant. 
L’étape 1 est la diffusion à travers film et l’étape 2 est la diffusion 

 dans les pores [tirée de (Tan & Hameed, 2017)] 

 

• Modélisation de la cinétique : modèle théorique 

Pour modéliser la cinétique d’adsorption, trois modèles sont souvent utilisés, soit : 

- Modèle cinétique de pseudo-premier ordre  

 ln(ܳ௘ − ܳ௧) = ln(ܳ௘) − ଵ2.303ܭ  (1.1) ݐ

 

où K1 (min-1) est la constante de vitesse de pseudo-premier ordre, Qe (mg.g-1) représente la 

capacité d’adsorption à l’équilibre et Qt (mg.g-1), la capacité d’adsorption à l'instant t (min). 

 

- Modèle cinétique de pseudo-second ordre 

௧ݐܳ  = ଶܳ௘ଶܭ1 + 1ܳ௘  (1.2) ݐ
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où K2 (mg·g-1·min-1) est la constante de vitesse de pseudo-second ordre, Qe (mg·g-1) représente 

la capacité d'adsorption à l'équilibre et Qt (mg·g-1), la capacité d'adsorption au temps t (min). 

 

- Modèle cinétique de diffusion intra-particule 

 

Le modèle de Weber et Morris ou modèle de diffusion intraparticulaire présente un intérêt 

majeur, car la diffusion interne détermine le taux d'adsorption dans la plupart des systèmes 

liquides. L’équation 1.3 est une représentation générale de la cinétique, l'interception est liée 

au transfert de masse à travers la couche limite. Les différents mécanismes de transfert de 

masse se traduisent par différentes pentes dans le tracé linéaire de Qt versus t0.5. Ils 

correspondent à différents stades consécutifs de transport de masse à vitesse décroissante : 

transfert de masse externe et diffusion intraparticulaire macro, méso et microporeuse de 

l'adsorbant 

 ܳ௧ = ଴.ହݐܭ +  (1.3) ܥ

où K (mg·g-1·min-0.5) est la constante de vitesse du modèle, Qt (mg·g-1) est la capacité 

d'adsorption au temps t (min) et C est l’interception. 

 

1.4.3.2 Études des isothermes d’adsorption à l’équilibre 

Une isotherme d'adsorption est une courbe décrivant le phénomène contrôlant la rétention ou 

la mobilité de l’adsorbat par l’adsorbant à température et à pH constants. L'équilibre 

d'adsorption, soit le rapport entre la quantité adsorbée et la quantité restante dans la solution, 

est établi quand la concentration en adsorbat dans la solution reste constante après avoir mis 

l'adsorbat en contact avec l'adsorbant pendant une durée suffisante. Les isothermes 

d'adsorption aident à décrire les processus à la surface de l'adsorbant, le type d'adsorption et la 

capacité de l'adsorbant en corrélant mathématiquement les résultats expérimentaux avec des 

modèles d’isothermes. 
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Différents modèles sont proposés pour interpréter le processus d’adsorption. Parmi les modèles 

les plus étudiés sont ceux de Langmuir, de Freundlich et de Dubinin – Radushkevich (Foo & 

Hameed, 2010). Ces modèles représentent les isothermes expérimentales qui sont la relation 

entre la quantité adsorbée à l’équilibre (Qe) et la concentration à l’équilibre en phase aqueuse 

(Ce). 

 

• Modèle de Langmuir 

 

Selon le modèle de Langmuir, l'adsorption se produit uniformément sur la surface de 

l'adsorbant. Le modèle est donné par l'équation suivante. 

 

 ܳ௘ = ௘(1ܥ௅ܳ௠௔௫ܭ +  ௘) (1.4)ܥ௅ܭ

 

où KL est la constante d’équilibre de Langmuir (L·mg-1), Qe est la quantité adsorbée à 

l’équilibre (mg·g-1), Qmax est la quantité d’adsorption maximale (mg·g-1) et Ce est la 

concentration à l’équilibre (mg·L-1). Le modèle suppose que :  

- tous les sites de l’adsorbant ont la même activité d’adsorption (la surface est 

homogène); 

 

- chaque lien entre l’adsorbant et l’adsorbat a la même structure et se produit par le même 

mécanisme; 

 

- la couche adsorbée est une monocouche, c’est-à-dire que chaque site de l’adsorbant ne 

peut contenir qu’une seule molécule. 

 

• Modèle de Freundlich 

 

L'isotherme de Freundlich est un modèle empirique basé sur l'adsorption par une surface 

hétérogène, soit une surface avec des propriétés variables, c'est-à-dire que toutes les propriétés 
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de surface sont inégalement réparties. Ceci est applicable à une sorption non idéale ainsi qu'à 

un processus de sorption multicouche. Le modèle de Freundich est donné par l'équation 

suivante  

 

 ܳ௘ =  ௘ଵ/௡ (1.5)ܥிܭ

 

où KF est la constante d’adsorption de Freundlich, Qe est la quantité adsorbée à l’équilibre 

(mg·g-1), Ce est la concentration à l’équilibre (mg·L-1) et n est une constante liée à l’intensité 

d’adsorption. Si la relation 1/n <1 l’adsorption est favorable, alors que si 1/n > 1, l’adsorption 

n’est pas favorable. 

 

• Modèle de Dubinin – Radushkevich 

 

L'isotherme de Dubinin – Radushkevich est un modèle empirique initialement conçu pour 

l'adsorption de vapeurs sous-critiques sur des solides microporeux suivant un mécanisme de 

remplissage des pores (Foo & Hameed, 2010). Il est généralement appliqué pour exprimer un 

mécanisme d'adsorption avec une distribution d'énergie gaussienne sur une surface hétérogène. 

Le modèle de Dubinin – Radushkevich est donné par l'équation suivante : 

 

݈݊	ܳ௘ = ݈݊	ܳ௠௔௫ − ஽ோܭ ൭ܴ݈ܶ݊ ൬1 +  ௘൰൱ଶܥ1

 

(1.6) 

où KDR est la constante d’adsorption de Dubinin – Radushkevich, Qe est la quantité adsorbée à 

l’équilibre (mol·g-1), Qmax est la quantité adsorbée maximale à l’équilibre (mol·g-1), Ce est la 

concentration à l’équilibre (mol·L-1), R est la constante des gaz (J·mol−1·K−1) et T est la 

température (K). 

 

Le modèle de Dubinin – Radushkevich a été généralement appliqué pour distinguer 

l’adsorption physique et chimique en utilisant KDR pour calculer l’énergie libre moyenne par 
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molécule d'adsorbat, E. Cette dernière correspond à l’énergie requise pour retirer une molécule 

de sa position dans l'espace de sorption à l'infini et peut être calculée par la relation : ܧ = 1ඥ2ܭ஽ோ 

 

(1.7) 

où E est l’énergie libre moyenne par molécule d'adsorbat (kJ.mol-1). 

 

1.5 Application des nanomatériaux hybrides d’argile dans l’assainissement 
environnemental 

L’utilisation des argiles naturelles et de leurs formes modifiées offre comme avantages leur 

faible coût, leur disponibilité en grande quantité et leur capacité de sorption élevée (Mache, 

2013). 

 

1.5.1 Argiles organophiles 

L’hydrophobicité des argiles organophiles leur confère une bonne capacité de sorption pour 

les composés organiques (Lagaly, 1981). Tel que présenté au tableau 1.1, une variété d’argiles 

organophiles a été utilisée pour le traitement des composés phénoliques. Plusieurs études ont 

été menées pour l’élimination des impuretés phénoliques à partir de solutions aqueuses avec 

les argiles organophiles. 

 

Tableau 1.1 Argiles organiques utilisées dans l’élimination des dérivées phénoliques 

Type d’argile Modifiant Application 
Capacité 

d’adsorption 
(mg/g) 

Référence 

Bentonite 
HDTMA 
PTMA 

Phénol 
Phénol 

8  
18 

(Alkaram, Mukhlis, & Al-
Dujaili, 2009) 

Bentonite HDTMA Polyphénol 18  
(Marsal, Bautista, Ribosa, 

Pons, & Garcia, 2009) 

Bentonite HDTMA Phénol 20 
(Yaper, Ozbuak, Dias, & 

Lopes, 2005) 

Montmorillonite 2MBHT p-Nitrophenole 156  
(Ko, Fan, Chiang, Wang, & 

Lin, 2007) 
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Également, plusieurs recherches ont montré que les argiles organophiles possèdent une 

capacité de sorption significative vis-à-vis des composés organiques ionisables (Lee & Tiwari, 

2012a). Par exemple, (Zhao, Jaynes, & Vance, 1996) Zhao, Jaynes & Vance (1996) ont montré 

la possibilité de l’adsorption de l’acide 3,6 dichloro-2 méthoxybenzoïque (DICAMBA, 

pesticide ionisable et soluble) par les smectites modifiées par DODMA et HDTMA. 

 

Les argiles organophiles sont largement étudiées dans les études de S/S. Plusieurs auteurs ont 

mis en évidence l’efficacité de ces argiles à réduire la lixiviation des contaminants organiques 

quand elles sont utilisées comme agent de préadsorption dans des mélanges de S/S.  Par exemple, 

l'efficacité des bentonites organophiles dans l'élimination de BTEX (benzène, toluène, 

éthylbenzène et xylène) par le processus de S/S a été étudiée par Gitipour, Bowers & Bodocsi 

(1997). Ils ont montré qu’en présence des bentonites modifiées, les échantillons solidifiés 

immobilisaient les BTEX jusqu’à 90 %. Mohebbi, Gitipour & Madadian (2013) ont également 

montré que l'immobilisation de crésols dans la matrice cimentaire a été considérablement 

améliorée lorsque l'argile organophile était utilisée comme adsorbant. 

 

1.5.2 Nanocomposites carbonés  

L’utilisation de matériaux carbonés comme adsorbants dans la dépollution environnementale 

est une application bien connue pour ce type de matériaux. Les charbons actifs et les biochars 

sont parmi les adsorbants les plus utilisés. D’autres matériaux à base de carbone, tels que le 

graphène ou l’oxyde de graphène, ainsi que les nanotubes de carbone sont également utilisés 

(Inagaki, Kang, Toyoda, & Konno, 2014; Niu, Liu, Zhang, & Chen, 2014). Les matériaux 

carbonés peu coûteux préparés à partir de déchets organiques montrent une capacité importante 

d’adsorption. Dans l’un des premiers travaux sur ce sujet Pollard, Sollars, et Perry (1992) ont 

utilisé des nanocomposites carbonés pour éliminer les chlorophénols. En outre, la production 

de matériaux de type graphène dérivés des précurseurs organiques est une méthode peu 

coûteuse pour produire des adsorbants. Par exemple, le graphène à base d’argile et du 

saccharose a été évalué comme un bon adsorbant pour l’élimination des colorants, ainsi que 

des gaz, tels les CO2, CH4 et N2 (Bakandritsos, Kouvelos, Steriotis, & Petridis, 2005). Par 

rapport à d’autres matériaux carbonés, l’avantage du graphène réside dans sa capacité 
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d’adsorption sélective des composés aromatiques par leurs noyaux benzéniques par la forte 

interaction π−π (Cai et al., 2011). Par conséquent, les nanocomposites de graphène à base 

d’argile peuvent être un adsorbant prometteur pour l’élimination des composés aromatiques. 

 

1.6 Récapitulatif 

La revue de la littérature présentée ci-dessus a mis en évidence les points suivants : 

 

• Le traitement des composés organiques via l’application directe de S/S peut ne pas être 

efficace; 

 

• Pour traiter les sols contaminés par S/S présentant une contamination organique, il faut 

avoir recours à l’utilisation des agents préadsorbants afin d’assurer la fixation des 

contaminants organiques et limiter leurs effets néfastes sur l’hydratation du ciment; 

 

• Plusieurs études ont évalué l’efficacité des additifs dans l’immobilisation des polluants 

organiques dans des mélanges de S/S à base de ciment, mais peu d'études ont examiné 

l'interaction entre l'additif et la contamination avant son application dans des mélanges de 

S/S; 

 

• Les matériaux hybrides à base d’argile présentent une bonne capacité d’adsorption des 

polluants organiques; 

 

• L’adsorption du PCP par les nanomatériaux à base d’argile est peu documentée. 
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ABSTRACT 

We studied two clay hybrid nanomaterials as potential effective adsorbents for the removal of 

pentachlophenol from aqueous solution. The objective of the present work was to evaluate the 

PCP adsorption capacity of a novel ecofriendly carbonaceous clay hybrid material, a graphene–

like clay hybrid, and compare it to a known organoclay. The studied graphene-like clay was 

successfully prepared from a mixture of sucrose and bentonite (Bt-GL) and the organoclay (Bt-

HDTMA) was synthesized from hexadecyltrimethylammonium bromide (HDTMA) and 

bentonite. The characterization, adsorption kinetics, adsorption isotherm, and the effect of pH 

on pentachlorophenol (PCP) sorption capacity were investigated for both materials. The 

kinetics and adsorption isotherm were well described by pseudo-second order and Langmuir 

isotherms for both adsorbent. The diagram speciation of PCP as function of pH was modelled. 

The alkaline pH was unfavourable for the adsosorption of PCP due to the surface charge of 

both materials. The presence Cu (II) and As (V) improved the removal of PCP. The adsorption 

mechanism can be described by π-π interactions for Bt-GL and hydrophobic interactions for 

Bt-HDTMA. These observations indicate that Bt-GL can be suitable as a low cost effective 

material for PCP-contaminated wastewater. 

 

Keywords: graphene like, organoclay, pentachlophenol, adsorption, bentonite  
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HIGHLIGHTS 

• Graphene-like bentonite (Bt-GL) was synthesized via a simple ecofriendly method. 

• Bt-GL presented a mixture of graphene and clay structure. 

• PCP adsorption capacity of Bt-GL was compared to that of a known organoclay 

bentonite-HDTMA 

• Presence of arsenic improve the removal of PCP for both studied nanomaterials. 

• PCP adsorption on Bt-GL is controlled by π-π interactions and by hydrophobic 

interactions on Bt-HDTMA 

 

GRAPHICAL ABSTRACT 
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2.1 Introduction  

Pentachlorophenol (PCP), an aromatic organochlorine compound, is one of the most toxic 

organic pollutants due to its genotoxic (Tisch, Faulde, & Maier, 2005) and carcinogenic 

(Cooper & Jones, 2008) effects on human health. PCP and chromated copper arsenate (ACC) 

has been widely used as a wood preservative agent, fungicide and insecticide over the world.  

In North America, numerous wood preservation sites are listed as contaminated (Metahni et 

al., 2017). The wood preservation sector was identified as a potential source of release to the 

environment of these substances from the wood preservatives causing contamination of 

aqueous media. As, Cr, Cu and PCP can be found in contaminated soils and groundwater by 

exposure of treated wood to rainwater (Hingston, Collins, Murphy, & Lester, 2001).  

 

Adsorption is one of the most promising techniques for the removal of organic pollutants from 

contaminated soil and water (Zhou et al., 2014). Many materials are used for PCP removal 

from water and soil, such as organoclay (Fukushima et al., 2014; Zhang, Long, et al., 2012), 

activated carbon (Liu, Zheng, Wang, Jiang, & Li, 2010), carbon black (Luo et al., 2011) and 

magnetic nanoparticles (Zhou et al., 2014). Smectites, clay minerals composed of alternating 

octahedral and tetrahedral aluminosilicate layers (TOT), are used in environmental 

applications due to their abundance (Zhu et al., 2016). 

 

Recently, graphene, a two-dimensional carbon layer with a honeycomb structure (Xu et al., 

2012), attracted the attention of researchers in organic and inorganic contaminant removal (Li 

et al., 2013; Peng, Li, Liu, & Song, 2017; Xu et al., 2012) due to its large surface area (Soavi 

et al., 2018). However, the preparation of graphene, which is generally based on modified 

Hummer’s methods, presents some downsides because of the important quantities of 

concentrated inorganic acids used during the preparation procedure (Ferrari et al., 2015). An 

alternative method is to prepare a graphene-like hybrid from clay minerals by mixing organic 

precursors and clays (Darder, Aranda, Ruiz-García, Fernandes, & Ruiz-Hitzky, 2018; Darder 

& Ruiz-Hitzky, 2005; Ouellet-Plamondon, Lynch, & Al-Tabbaa, 2012; Ouellet-Plamondon, 

Stasiak, & Al-Tabbaa, 2014; Ruiz-García et al., 2014). Organoclays, which are clays modified 

by surfactant intercalation, are widely used for the removal of organic contaminants from water 
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and usually show a good capacity of organic compounds adsorption (Lee & Tiwari, 2012b; 

Ouellet-Plamondon et al., 2012). Nevertheless, earlier studies criticized organoclay toxicity 

(Maisanaba et al., 2015; Sarkar, Megharaj, Shanmuganathan, & Naidu, 2013). The graphene-

like modifications of clay do not leave residual surfactant in the environment. 

 

To our knowledge, no reported works studied the application of carbonaceous clay hybrids on 

PCP removal. The adsorption properties of graphene-like hybrids and their comparison with 

organoclay adsorption still need to be documented. In this study, novel carbonaceous clay 

hybrids and a known organoclay were prepared synthesized from bentonite and characterized. 

The adsorption properties of Bt-GL and Bt-HDTMA were investigated by studying kinetics 

and isotherms in order to understand adsorption mechanisms. 

 

2.2 Experimental program 

2.2.1 Materials  

Sodium bentonite (Bt) was obtained from Canadian clay products inc. (Saskatchewan, 

Canada). The chemical composition of Bt was as follows: SiO2 67.1%, Al2O3 16.43%, 

MgO 2.09%, Fe2O3 7.76%, CaO 1.30%, K2O 1.55%, Na2O 2.32%, TiO2 0.43%. The cation 

exchange capacity (CEC) of Bt was 0.48 meq·g−1, measured by the methylene blue halo test 

(ASTM, 2014). The cationic surfactant hexadecyltrimethylammonium bromide (HDTMA), 

sucrose, sodium pentachlorophenate (C6Cl5ONa), anhydrous copper (II) sulfate (CuSO4), and 

arsenic trioxide (As2O3) were purchased from Sigma Aldrich (USA). 

 

2.2.2 Preparation of organoclay and graphene - like hybrid nanomaterial  

The organoclays were synthesized by a hydrothermal cation exchange reaction at 80°C. The 

required quantity of HDTMA surfactants was first dissolved in distilled water at 80°C and 

stirred for 30 minutes. Then 20 g of bentonite were slowly added and the resulting suspension 

was stirred continuously for 5 hours at 80°C. The concentration of surfactants was 1.0 CEC of 

Bt and the water: clay mass ratio was 25:1. The resulting organoclay (Bt-HDTMA) was washed 
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several times with distilled water to remove superficially held adsorbate, dried at 60°C in an 

oven for 24 h, crushed into a powder with a mortar grinder and stored in a vacuum desiccator 

for subsequent studies. 

 

For the synthesis of graphene-like clay (GL), the bentonite was first allowed to swell by mixing 

it with distilled water, at a mass ratio of 1:1.2, and then mixed with a solution of sucrose for 

20 min using a mixer at a speed of 400 rpm. The amount of sucrose was five times the amount 

of bentonite. The prepared mixture was dried in an oven at 50°C for two days. After that, the 

obtained materials were heated at 800°C, under a nitrogen atmosphere, in a furnace with a 

heating rate of 5°C/min maintained for 1 hour and stored in a vacuum dessicator. 

 

2.2.3 Characterization methods 

The functional groups of the modified clays were measured over the spectral range of 4000–

400 cm−1 with a PerkinElmer Spectrum Two Fourier transforms infrared (FTIR) spectrometer 

using KBr pellets. Thermal characterization was conducted on a Pyris Diamond TGA Perkin 

Elmer instrument. The samples were heated from 25°C to 900°C with a heating rate of 

10 °C/min under pure N2 atmosphere. Small-angle X-ray scattering (SAXS) was performed 

with a Bruker AXS Nanostar, using the radiation emitted by a Microfocus Copper Anode at an 

energy of 45 keV in the 2θ range of 0.5 to 10.5°. Zeta potential was measured with a Zeta sizer 

Nano ZS ZEN 3600 (Malvern Instruments, Ca) at different pH values of 2, 4, 6, 8, 10 and 12. 

The surface hydrophobicity was estimated through the measurement of the contact angle using 

a digital camera equipped with a Theta Lite 100 goniometer Attension. X-ray photoelectron 

spectroscopy (XPS) measurements were recorded using a Thermo Scientific K-Alpha 

spectrometer equipped with a monochromatic Al-Kα X-ray source (hν = 1486 eV). 

 

2.2.4 Adsorption tests 

The adsorption experimentations were performed using the batch equilibration procedure. In 

every batch adsorption experiment, a certain amount of studied nanocomposites was immersed 

into 20 ml of PCP solutions in a rotating shaker for a predefined time with an agitation speed 
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of 40 rpm per minute at a temperature of 25 ± 1°C. A centrifuge was then used for 5 min at 

5000 rpm to separate solids from liquid. The PCP final concentration was measured from the 

absorbance at the wavelength corresponding to the maximum absorbance (λ = 320 nm) using 

a UV-Vis spectrophotometer (Thomas & Burgess, 2007). The calibration curve is shown in 

supplementary figure S1. The adsorption spectra were recorded using a Cary 100 UV−visible 

spectrophotometer. These results were averaged over three runs with an error of ± 5.0%.  

 

To estimate the adsorption capacity of PCP, the effects of initial concentration, pH, contact 

time, and adsorbent dosage on percentage removal were studied. The effect of contact time 

was studied at pH 6 with an initial concentration of PCP of 200 mg.L-1 at various time intervals 

(0-24h). The influence of pH on the removal of PCP was investigated in the range of pH 2 to 

12. The pH solutions were adjusted to the desired pH value using premade standard solutions 

of 0.1 M NaOH or HCl. The influence of adsorbent dosages was studied at 0.01, 0.05, 0.10, 

0.15 g (supplementary figure S2). The removal of PCP by both adsorbents as a function of 

PCP concentration was investigated within the concentration range from 30 to 250 mg.L-1. The 

effect of Cu(II) and As(V) at a concentration of 50 mg.L-1 on PCP adsorption was assessed 

through the determination of the PCP isotherm in the presence of Cu(II) and As (V).  

 

To investigate the influence of PCP on the adsorption of As (V) and Cu (II), adsorption of both 

compounds at concentration of 50 mg.L-1 was performed in batch experiments at pH 6 with or 

without PCP (200 mg.L-1). In the PCP-Cu solution, the PCP concentration decreased, as 

discussed in section 2.4, and the measured initial concentration was taken in consideration in 

the calculations. Inductively coupled plasma-optical emission spectroscopy (ICP-OES) was 

used to determine the As (V) and Cu (II) concentration in the supernatant. 

 

The PCP speciation diagram as a function of pH was prepared using the following equation 

(Diaz-Flores, Leyva-Ramos, Guerrero-Coronado, & Mendoza-Barron, 2006). 

 

C6Cl5OH ↔ C6Cl5O- +	Hା                                                   pKa=4.75 (2.1) 
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where C6Cl5OH is the protonated species of pentachlophenol and C6Cl5O- is the 

pentachlorophenate ion. The physicochemical properties of PCP were summarized in table S1 

(Supporting Information). 

 

PHREEQC software was used for speciation calculations of arsenic and cooper and the default 

MINTEQ database was used for thermodynamic parameters. The obtained pH dependent 

distribution between dissolved species (As and Cu) is presented in figure S5. 

 

The adsorption capacity of PCP, As (V) and Cu (II) was calculated according to the following 

equations: 

 ܳ = ଴ܥ) − (௘ܥ × 	ܸ݉  (2.2) ܴ(%) = ଴ܥ) − (௘ܥ × ଴ܥ100  (2.3) 

 

where Q is solid-phase concentration of PCP or metals at equilibrium (mg·g-1); C0 and Ce are 

the initial and the equilibrium aqueous phase concentrations (mg·L-1), respectively; m is the 

mass of adsorbent (g); V is the volume of the solution (L); and R (%) is the removal efficiency.  

 

Three linearized adsorption kinetic models, the pseudo-first order (equation 2.4), the pseudo-

second order (equation 2.5) and the intra-particle diffusion (equation 2.6) models, were applied 

to the experimental data in order to examine the mechanism of the adsorption process (Tan & 

Hameed, 2017). When the pseudo-first order model fits to experimental data, this indicates that 

physiosorption is the rate controlling step. If the experimental data are described by the pseudo-

second order model, chemiosporption is the rate controlling step. For intra-particle diffusion 

model, if the linear plot passes through the origin, then intra-particle diffusion is the rate-

controlling step. If else, the intercept C indicates boundary layer diffusion and intra-particle 

diffusion is not the only rate controlling steps (Ahmad, Ahmad Puad, & Bello, 2014). 
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ln(ܳ௘ − ܳ௧) = ln(ܳ௘) − ଵ2.303ܭ ௧ݐܳ (2.4) ݐ = ଶܳ௘ଶܭ1 + 1ܳ௘ ௧ܳ (2.5) ݐ = ଴.ହݐܭ +  (2.6) ܥ

 

where Qe, Qt are adsorption capacity at equilibrium and at time t, respectively, K1 (min-1) and 

K2 (mg·g-1·min-1), K (mg·g-1·min-0.5) the sorption rate constant of the pseudo-first-order model 

and the pseudo-second-order model and intra-particle diffusion respectively and C is the 

intercepts. The sorption rate constants can be estimated from the slopes and the intercepts of 

the linear plots of the three models. 

 

The adsorption equilibria were investigated by an isotherm equation that expresses the 

interaction of the pollutants with the adsorbents. The Langmuir model (equation 2.7) assumes 

surface monolayer sorption, uniform sorption energies and a finite number of binding sites 

(Foo & Hameed, 2010). Additionally, the Langmuir separation factor (RL), given in equation 

(2.8), indicates the type of isotherm: for RL> 1 adsorption is unfavourable, for RL = 1 

adsorption is linear, for 0 < RL <1, adsorption is favourable, or irreversible for RL = 0. The 

Freundlich isotherm (equation 2.9) assumes a heterogeneous surface multilayer adsorption 

process (Foo & Hameed, 2010). Moreover, the Dubinin−Radushkevich isotherm (equation 

2.10) was used to investigate the chemical or physical nature of adsorption by calculating its 

mean-free energy, E, per molecule of adsorbate (equation 2.11) (Foo & Hameed, 2010). If E > 

8 kJ/mol, the interaction of pollutant and binding sites can be related to chemical sorption, 

while E <8 kJ.mol-1 indicates a physical adsorption process (Rafatullah, Sulaiman, Hashim, & 

Ahmad, 2009). Langmuir, Freundlich, Dubinin−Radushkevich isotherm models and meanfree 

energy are expressed by equations (2.7), (2.9), (2.10) and (2.11) respectively. 

 ܳ௘ = ௘(1ܥ௅ܳ௠௔௫ܭ +  ௘) (2.7)ܥ௅ܭ

ܴ௅ = 11 +  ଴ (2.8)ܥ௅ܭ
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ܳ௘ =  ௘ଵ/௡ (2.9)ܥிܭ

݈݊ܳ௘ = ݈݊	ܳ௠௔௫ − ஽ோܭ ൭ܴ݈ܶ݊ ൬1 +  ௘൰൱ଶ (2.10)ܥ1

ܧ = 1ඥ2ܭ஽ோ (2.11) 

 

where Qe (mg·g-1) is the equilibrium sorption capacity of PCP, Ce (mg·L-1) is the equilibrium 

PCP concentration in the solution, KL (L·mg-1) is the Langmuir constant, RL is a dimensionless 

constant separation factor, C0 is the adsorbate initial concentration (mg·L-1), KF is the 

Freundlich constant, 1/n is an empirical parameter related to the sorption intensity, ranging 

from 0.1 to 1.0, KDR (mol2·kJ-2) is the activity coefficient related to the mean free energy of 

sorption, R (J·mol-1·K) is the ideal gas constant, and T (K) is the absolute temperature. 

 

2.3 Result and discussion. 

2.3.1 Characterization 

In order to examine the functional groups of each studied material, the FTIR spectra of raw Bt, 

Bt-HDTMA and Bt-GL were compared (figure 2.1a). A few new bands appeared in Bt-

HDTMA spectra compared to the raw Bt spectra, showing the existence of the characteristic 

functional groups of the surfactant. The band at 1472 cm -1 corresponded to the scissoring 

modes of —CH2 and —CH3 (Madejovà, 2003). Another band occurred at 2926 and 2854 cm -

1 corresponding to asymmetric and symmetric stretching vibration of —CH2 and —CH3 (He & 

Zhu, 2017). Moreover, a small decrease of the free OH of water molecules bands and OH 

bands at 3450–3600 cm−1 was observed, confirming the decreased amount of water caused by 

the hydrophobic nature of the organobentonite (Liu et al., 2017). These results suggested that 

HDTMA and hydrated cations were exchanged and HDTMA got into the interlayer space 

(Rytwo, 2008). Bt-GL spectra showed weak bands at 796, 1069, and 484 cm -1 assigned to Si-

O quartz stretching vibration, Si-O stretching vibration, and Si-O-Al bending vibration 

respectively (Madejovà, 2003). These bands were related to clay functional groups. Besides, 
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the OH adsorption band at 3476 cm -1 was perceptible. These results suggested that there were 

small modifications in the silicate structure. Thus, the chemical structure of bentonite was 

conserved after heat treatment which agreed with reported results (Chen et al., 2014). The 

small bands at 1627 and 1578 cm-1 were assigned to the vibration of aromatic C=C and C=O 

bonds. They indicated the formation of phenolic rings, which is explained by the formation of 

graphene sheets (Hu et al., 2011). The decrease of the Si-O band intensity could be attributed 

to the formation of carbon layers between bentonite particles (Anadão et al., 2011). 

 

The small angle patterns indicated that the raw Bt had a basal spacing of 1.12 nm (figure 2.1b). 

After modification with HDTMA surfactants, the d001 value increased to 1.78 nm, indicating 

the intercalation of the surfactant. The expansion in the basal spacing of raw Bt after the 

modification could be calculated as 0.82 nm by subtraction of the thickness of the 

phyllosilicate layer (TOT), which is equal to 0.96 nm. In fact, the height of the alkyl chain of 

HDTMA is 0.4 nm when HDTMA is lying flat (Zhu et al., 2003). Therefore, a randomly 

lateral-bilayer arrangements of the intercalated alkylammonium cation into bentonite can be 

considered (Sarkar et al., 2012). The Bt-GL small angle pattern showed that the nanomaterial 

was amorphous with no evident crystalline phase. The vanishing of interlayer d-spacing was 

due to the loss of crystallinity of the initial clay by the delamination of clay sheets and a partial 

clay dihydroxylation after the thermal treatment, which is confirmed by the thermogravimetric 

results (figure 2.1b) (Ruiz-Garcia et al., 2013). As the SAXS results do not exhibit any basal 

spacing, the formed carbon layers could be situated inside the Bt micropores as well as on the 

external surface of this clay. A comparable distribution of the graphene layers was described 

for carbon–clay nanocomposites prepared from montmorillonite and liquid caramel (Melnik et 

al., 2008). 
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(a) 

 

(b) 

 

Figure 2.1. (a) FTIR spectra and (b) SAXS patterns of Bt, Bt-HDTMA and  
Bt-GL 

 

Thermogravimetric (TG) and derivative thermogravimetric (DTG) analysis of the three 

materials are shown in figure 2.2. Bt-HDTMA showed a moderately low mass loss from 50 to 

200°C compared with Bt, which suggested that Bt-HDTMA had less free water than Bt. Thus, 

the intercalated surfactants reduced the interfacial free energy of bentonite indicating the 

formation of a hydrophobic surface (Gu, Gao, Lu, Liu, & Yang, 2015), which was in 

accordance with the FTIR results. Furthermore, the two conspicuous peaks of the Bt-HDTMA 

curve at 289 and 467°C were due to the pyrolysis decomposition of intercalated and interlayer-

adsorbed surfactants (Liu, Wang, Yang, & Sun, 2011). The mass losses of Bt and Bt-HDTMA 

at 649°C and 603°C were all from bentonite dihydroxylation (Xi, Frost, & He, 2007). The 

absence of the previous peak in the Bt-GL DTG curve confirmed the dihydroxylation of 

bentonite during the thermal treatment. The mass loss of Bt-GL, between 400°C and 600°C, 

was due to the framework decomposition causing the main release of carbon (mostly as CO2, 

CO, and C6H6) (Gadipelli & Guo, 2015). 
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(a) 

 

(b) 

 

(c) 

 

(d) 

 

Figure 2.2. (a) TG and (b-d) DTG of Bt, Bt-HDTMA and Bt-GL 

 

The surface charge of modified clay was dependent on the pH and could be calculated by 

plotting zeta potential value of samples versus pH. As illustrated in figure 2.3a, Bt had a high 

negatively charged surface within the whole range of pH due to the protonation or 

deprotonation of hydroxyl groups at the edges of the clay particles (Hu & Luo, 2010). After 

modification with HDTMA, the zeta potential remained positive at acidic pH. The isoelectric 

point (pHPZC) was at pH 6.3. The positive charge which developed after HDTMA modification 

is due to the combination of hydrophobic and Van der Waals interactions between the alkyl 

tails of HDTMA cationic surfactants (Rathnayake, Martens, Xi, Frost, & Ayoko, 2017; Sarkar, 

Megharaj, Xi, & Naidu, 2011). At pH> 6, the increasing concentration of OH− ions led to 

negative zeta potential.  

 

The zeta potential of Bt-GL was pH dependent. It was positive at pH 2–4, after which the 

surface became negatively charged, with an isoelectric point (pHPZC) at pH 4.5. Since the 
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bentonite was dehydroxylated during the thermal treatment, the dependence of zeta value on 

pH was not due to hydroxyl groups on the sides of particles, but rather to acidic groups (i.e. 

carboxylic acid, lactone, and phenol groups) and basic groups (i.e. chromene, pyrone, and 

quinones) of graphene-like layers (Tran, Lee, Nguyen, & Chao, 2017) (Xu, Liu, Ye, Guo, & 

Wiezorek, 2017). Thus, Bt-GL had an amphoteric nature and its charge depended on acidic 

and basic properties of the suspensions. 

 

In addition to the surface charge of the nanocomposite, contact angle was measured to evaluate 

the degree of the hydrophobicity of its surface. The contact angle measurements are shown in 

figure 2.3b and figure 2.3c. The raw Bt is a hydrophilic material (Zheng & Zaoui, 2017), but 

after the modification with HDTMA, the contact angle of Bt-HDTMA reached 130° indicating 

its superhydrophobicity (McHale, Herbertson, Elliott, Shirtcliffe, & Newton, 2007). This 

indicates the successful intercalation of HDTMA into the interlayer of Bt. On the other hand, 

Bt-GL had a contact angle of 30°. However, pure carbon materials are typically 

superhydrophobic (Dong et al., 2012). The resulting value was possibly related to the presence 

of polar oxygen-containing groups (Zhao et al., 2017), as shown by X-ray photoelectron 

spectroscopy characterization (supplementary figure S3). 

 

(a) 

 

(b) 

 

(c) 

 

Figure 2.3. (a) Zeta potential values as a function of pH for Bt, Bt-HDTMA 
 and Bt-GL (b- c) contact angle of Bt-HDTMA and Bt-GL. 
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2.3.2 Adsorption study 

2.3.2.1 Effect of pH 

The solution pH is one of the main factors influencing adsorption performance due to its 

control over the speciation of the adsorbate and the surface charge of the adsorbent. Figure 2.4a 

shows the influence of pH on the sorption of PCP with the initial pH ranging from 2 to 12. 

Clearly, the nanocomposite materials showed nearly comparable pH dependent adsorption 

curves. The removal efficiency of PCP declined rapidly with pH increasing from 4 to 12. This 

could be explained by the PCP species present and the change of surface charge of the 

adsorbent with the pH. At pH < pKa, the nondissociated neutral species PCP0 was abundant 

(figure 2.4b), while the pentachlorophenate ion, PCP−, was dominant at pH > pKa (pKa = 4.75) 

(Dong et al., 2012; Zhou et al., 2014). The significant adsorption at low pH could have been 

caused by  the formation of hydrogen bonds between the surfaces of the adsorbent and the OH 

group of PCP0 molecules for both studied materials (Park et al., 2013; Peng, Lang, & Wang, 

2016). The pHPZC of Bt-HDTMA (6.32) and Bt-GL (4.18) indicated that the surface of both 

materials was mainly negatively charged at pH > pHPZC. The reduced sorption of PCP at 

alkaline pH was essentially due to the increase of repulsive electrostatic interactions between 

the dissociated PCP and the negatively charged adsorbent surface. The Bt-HDTMA exhibited 

a higher uptake of PCP as compared to Bt-GL for the same pH value. This might be due to the 

fact that the surface of Bt-GL was more negatively charged than Bt-HDTMA. Therefore, the 

strong electrostatic repulsion between the Bt-GL surface and PCP led to lower removal. 
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(a) 

 

(b) 

 

Figure2.4. (a) Effect of solution pH on the adsorption of PCP onto Bt-HDTMA and 
 Bt-GL (initial concentration: 200 mg.L-1; temperature: 25°C; adsorbent dosage: 

 5.0 g·L-1; contact time: 24 h) (b) Distribution species of PCP in aqueous  
solution (C0= 200 mg·L-1, T = 25 ±1◦C). 

 

2.3.2.2 Effect of contact time 

To better understand the mechanism of adsorption, adsorption kinetics was studied. The rate 

of adsorption was initially fast and then slowed gradually until an equilibrium was reached. 

Thus, 24 hours was selected for further adsorption studies as a sufficient contact time to reach 

adsorption equilibrium. In order to examine adsorption kinetics, the pseudo-first order 

(equation 2.3) and the pseudo-second order models (equation 2.4) were applied to the 

experimental data (figure 2.5). The correlation coefficients and adsorption kinetic parameters 

are summarized in table 2.1. These results showed that PCP sorption onto Bt-HDTMA and Bt-

GL could be described by pseudo-second-order kinetics (figure 2.6a and figure 2.6b). Hence, 

chemisorption was the rate-limiting step in the PCP adsorption process for both materials (Ho 

& McKay, 1999). 

 

To determine if a diffusion mechanism is involved in the sorption process, the intraparticle 

diffusion model was also applied. As presented in figure 2.6c, two linear phases were identified 

for both materials, which indicated that the process proceeded in two stages. Furthermore, the 

linear regression model did not pass through the origin. In the first stage, adsorption occurred 
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by the migration of PCP from the solution to the external surface of the adsorbent. The slowest 

rate in the second stage was attributed to the gradual adsorption stage. The observed 

multilinearity indicated that the adsorption process was controlled by a boundary layer and 

intraparticle diffusion played an important role, but it was not the rate-controlling step (Tan & 

Hameed, 2017). 

 

(a) 

 

(b) 

 

Figure 2.5. Effect of contact time on PCP adsorption on (a) Bt-HDTMA and 
 (b) Bt-GL (initial concentration: 200 mg.L-1; temperature: 25°C; adsorbent dosage: 

 5.0 g·L-1) 

 

Table 2.1. Kinetic parameters for the adsorption of PCP onto Bt-HDTMA and Bt-GL 

Samples 

  Pseudofirst order Pseudosecond order intraparticle diffusion 

Qe (exp) Qe (cal) k1   Qe (cal) k2   kid C   

mg.g-1 mg.g-1 min-1 R2 mg.g-1 g.mg-1min-1 R2 g.mg-1min-1/2 mg.g-1 R2 

Bt-HDTMA 24.40 5.53 0.0038 0.70 24.40 0.0058 1.00 14.64 14.69 0.92 

Bt-GL 17.24 5.04 0.0033 0.96 17.29 0.0038 1.00 10.70 10.49 0.98 
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(a) 

 

(b) 

 

(c) 

 

 
Figure 2.6. (a) Pseudo-first-order kinetics model (b) pseudo-second order kinetics model  
and (c) intra-particle diffusion model of PCP removal from an aqueous solution by Bt-

HDTMA and Bt-GL 
 

2.3.2.3 Effect of initial concentration and isotherm study 

The experimental equilibrium data from PCP adsorption on Bt-HDTMA and Bt-GL were 

modeled with the Langmuir, Freundlich, and Dubinin−Radushkevich isotherms. A comparison 

between the experimental PCP adsorption data and theoretical plots of the Langmuir and 

Freundlich isotherms for both materials is shown in figure 2.7. Table 2 illustrates the optimal 

parameters of each model. The fitted linear lines derived from the Langmuir, Freundlich and 

Dubinin−Radushkevich isotherms are shown in supplementary figure S4. 
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Figure 2.7. Removal capacity of PCP on Bt-HDTMA and Bt-GL  
with corresponding Langmuir and Freundlich isotherms 
(initial concentration: 30-250 mg.L-1; temperature: 25°C;  

adsorbent dosage:5.0 g·L-1; contact time: 24 h)  

 

 

Table 2.2. Isotherm parameters for the adsorption of PCP by  
Bt-HDTMA and Bt-GL 

 
Isotherms 

 
Parameters 

Adsorbents 

Bt-HDTMA Bt-GL 

Langmuir 
 
 
 

Qm (mg.g-1) 24.04 17.55 

KL (L.mg-1) 0.4571 0.2209 

RL 0.07 0.14 

R2 0.9947 0.9880 

Freundlich 
  
  

KF (mg.g-1) (mg.L-1)-1/n 10.61 5.89 

1/n 0.2012 0.2421 

R2 0.9491 0.9684 

Dubinin 
Radushkevich 

 
 
 

Xm 1.99E-04 1.23E-04 

KDB (mol2.kJ-2) 0.0018 0.0013 

E (kJ.mol-1) 16.56 20.00 

R2 0.9602 0.8941 
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Based on R2 (table 2), the three adsorption isotherm models fitted the Bt-HDTMA. Langmuir 

isotherm and the Freundlich isotherm fitted better the Bt-GL. But the Langmuir model for both 

materials coincides with the experimental data better than the Freundlich model with R2 = 0.99. 

Furthermore, RL was greater than zero indicating a favourable adsorption for the two studied 

modified clays. This indicated that a monolayer adsorption of PCP took place on a surface that 

is homogenous in adsorption affinity. Free energy values, E, calculated from the 

Dubinin−Radushkevich isotherm, were all above 8 kJ·mol-1, suggesting that chemical 

adsorption controlled the adsorption process between the PCP and clay nanocomposites. 

 

In this study, the maximum adsorption capacities (Qmax) of Bt-HDTMA and Bt-GL, obtained 

from the Langmuir model, were found to be 24.04 and 17.55 mg.g-1, respectively. A 

comparison of the maximum adsorption capacities of PCP removal onto Bt-HDTMA and Bt-

GL with other adsorbents as previously reported in the literature is shown in table 3. Bt-GL 

and Bt-HDTMA had a moderately high adsorption capacity. 

 

Table 2.3. Comparison of the PCP maximum adsorption capacities (qmax) of  
Bt-HDTMA and Bt-GL with Reported Adsorbents 

Adsorbents pH Qmax (mg.g-1) References 

Bt-HDTMA 6 24.04 This study 

Bt-GL 6 17.55 This study 

Coconut shell activated carbon 2 72.76 
(Radhika & 

Palanivelu, 2006) 

Multi-walled carbon nanotubes - 8.18 
(Abdel Salam & 

Burk, 2009) 

Soot - 10.91 (Luo et al., 2011) 

Chitosan flakes 5 15.57 
(Zheng, Yang, Jo, & 

Park, 2004) 

Activated carbons prepared from corn nodes 6 7.14 

(Abdel-Ghani, El-

Chaghaby, & 

Zahran, 2015) 
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2.3.2.4 Study of adsorption mechanism 

In order to better understand the interaction of PCP with both studied materials, FTIR studies 

were carried out by comparing the spectra of Bt-HDMA and Bt-GL before and after PCP 

adsorption. For Bt-HDTMA, peaks at 1533, 768 and 727 cm -1 appeared in the spectrum after 

adsorption. They corresponded to PCP characteristic peaks (figure S7) indicating PCP 

molecules had been adsorbed (figure 2.8). The mechanism of PCP adsorption is related to the 

organic intercalated surfactants and mineral surface (Rawajfih & Nsour, 2006). In the FTIR 

spectroscopy measurement, the band corresponding to C-H regions at 2700–2900 cm -1 

decreased after PCP adsorption, which suggested the involvement of C-H groups in 

hydrophobic interactions between PCP molecules and the surfactant hydrophobic tail through 

intermolecular attraction forces. The bands for water hydrogen decreased in intensity and 

shifted slightly from 3434 to 3428 cm -1 suggesting the possible hydrogen bonding between 

the hydroxyl group of undisssociated PCP and ketonic oxygen of HDTMA (Park, Ayoko, & 

Frost, 2011), as mentioned in section 2.3.2.1.  

 

The sorption mechanism of PCP by Bt-GL was different. After adsorption, a characteristic 

peak of PCP (1428 cm-1) appeared in Bt-GL spectra indicating the adsorption of PCP. 

Furthermore, the stretching vibration of O-H shifted to lower wavelength from 3443 to 

3430 cm-1, which show the contribution of hydrogen bonding between hydroxyl groups of PCP 

and oxygen containing groups of Bt-GL. The C=C double bonds of the Bt-GL shifted from 

1627 to 1637 cm-1 and was slightly enlarged. This suggests the presence of π-π interaction 

between PCP and Bt-GL (Wei et al., 2014). The C=C double bonds of the phenol ring of 

graphene like layers provide π electrons that interrelate with the π electrons of PCP rings 

through π−π electron coupling. 

 

The effect of pH revealed that the electrostatic interaction could control the sorption 

mechanism, since the sorption behaviour followed the change of surface charge of Bt-HDTMA 

and Bt-GL. Electrostatic attraction might occur between PCP and protonated silanol and 

aluminol groups on the edge of bentonite and quaternary ammonium groups for Bt-HDTMA 
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and between PCP and acidic phenol rings of Bt-GL. On the basis of the presented experimental 

data and earlier studies and as proposed in the hypothetical schematic adsorption of PCP 

(figure S8), mixed mechanisms of hydrophobic interaction, hydrogen bonding and electrostatic 

attraction for Bt-HDTMA and π-π interaction and hydrogen bonding for Bt-GL were suggested 

to explain pentachlophenol adsorption on these modified hybrid clays. 

 

(a) 

 

(b) 

 

Figure 2.8. FTIR spectra of (a) Bt-HDTMA and (b) Bt-GL before and after PCP adsorption 

 

2.3.2.5 Effect of As and Cu on PCP adsorption 

Pentachlorophenol from wood preservation sites is usually found with arsenic, copper and 

chromium in aqueous media. Thus, the effect of arsenic and copper ions on the adsorption of 

PCP by Bt-HDTMA and Bt-GL was studied (figure 2.9).The effect of chromium was not 

studied herein because chromium spectra peaks interfered with PCP spectra peaks. So, PCP 

could not be quantified in the presence of chromium by UV-Vis method. The data from 

sorption experiments were fitted with Langmuir isotherm (supplementary table S2). 

 

Geochemical equilibrium modelling was performed to determine the dominant species of PCP, 

As and Cu present in the solutions at pH 6.0 (supplementary figure S6). Moreover, adsorption 

experiments were conducted at pH 6.0 with single solutions, i.e. with each compound or 

element separately, and with binary solutions, i.e. with PCP and As or PCP and Cu. 
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The effect of Cu(II) on PCP adsorption could not be quantified because Cu(II) and PCP formed 

an insoluble reddish brown precipitate in the initial solution (supplementary figure S5), namely 

copper(II) pentachlorophenolate, a known pesticide (Melnikov, 1971). Measurement of PCP 

concentration in the initial binary solution of PCP and Cu revealed a concentration of  

30 mg·L-1, compared to 200 mg·L-1 for the single solution of PCP. 

 

The presence of As(V) only slightly enhanced the adsorption of PCP for Bt-GL, while this 

effect was within experimental variability for Bt-HDTMA. In the single As solution, species 

were 90% H2AsO4
- and 10% HAsO4

2- at pH 6.0 (figure S6a). Therefore, while As adsorption 

was limited on all clay surfaces, its adsorption was greater on Bt-HDTMA which had a slightly 

positive surface charge at pH 6.0 (figure 2.3). However, when PCP was present with As in the 

initial solution, the adsorption of As decreased significantly (figure 2.9). PCP preferentially 

occupied surface sorption sites, independently of surface charge, which would have decreased 

the amount of As that could interact with the surface. Since electrostatic repulsion was a likely 

factor in limiting the adsorption of the anionic As species, PCP may have preferentially 

adsorbed through non electrostatic mechanisms as described in section 2.3.2.4. Moreover, 

when monolayer adsorption describes the adsorption process, competition between the organic 

contaminant and the inorganic ions is an expected result (Oyanedel-Craver, Fuller, & Smith, 

2007). 
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(a) 

 

(b) 

 

Figure 2.9. Isotherms for the sorption of PCP to (a) Bt-HDTMA and (b) Bt-GL  
in the absence and presence of As(V). 

 

 

Figure 2.10. Adsorption capacity of As(V) on Bt, 
 Bt-HDTMA and Bt-GL 

 

2.4 Conclusions 

 

The PCP adsorption properties of a novel graphene-like hybrid were evaluated. Compared to 

Bt-HDTMA, Bt-GL exhibited a good removal capacity of PCP. The maximum adsorption 

capacity of Bt-GL and Bt-HDTMA was 17.6 and 24.0 mg·g-1, respectively. The kinetics and 
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adsorption isotherm were well described by pseudo-second order and Langmuir isotherms 

respectively for both adsorbent. The alkaline pH was unfavourable for the adsorption due to 

the negative net charge of adsorbate and adsorbant at higher pH. Moreover, the presence of As 

(V) did not have a clear effect on the adsorption of PCP at pH 6. However, PCP clearly 

decreased As(V) adsorption on all clay surfaces. The mechanism of adsorption of PCP is 

explained by hydrophobic interaction, hydrogen bonding and electrostatic attraction for Bt-

HDTMA and π-π interaction and hydrogen bonding for Bt-GL. Bt-GL is an alternative and 

cost effective material and can be a promising biosorbent for water treatment. 
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CHAPITRE 3 
 

DISCUSSION 

3.1 Relation entre la technique de S/S et l’applicabilité des résultats 
 

La bentonite modifiée peut être utilisée comme un agent pré-adsorbant dans les mélanges de 

S/S des sols contaminés en contribuant à la fixation des contaminants dans la matrice 

cimentaire grâce à son pouvoir adsorbant. La quantification du pouvoir adsorbant et 

l’identification de la nature de la réaction d’adsorption en dehors de la matrice cimentaire de 

S/S nous permet de comprendre la relation entre le contaminant et l’argile modifiée et de 

maîtriser dans une prochaine étape les facteurs affectant la S/S. À cet égard, nous avons étudié 

l’adsorption de PCP par une argile organophile (Bt-HDTMA) et une argile carbonée (Bt-GL) 

en phase aqueuse. Les résultats obtenus lors de chapitre 2 mettent en évidence le pouvoir 

adsorbant des matériaux synthétisés vis-à-vis le PCP avec des quantités adsorbées maximales 

de 17,6 mg·g-1 pour le Bt-GL et 24,0 mg·g-1 pour Bt-HDTMA. Ces résultats nous confirment 

donc que nos matériaux sont des bons adsorbants pour le PCP et qui peuvent être efficaces 

comme des agents de pré-adsorbants dans la S/S.  

 

Toutefois, il reste encore quelques informations manquantes à l’égard de l’applicabilité des 

résultats obtenus dans un contexte de S/S. En effet, compte tenu de l’environnement alcalin du 

ciment dans une matrice cimentaire de S/S, la désorption du PCP, en raison de ses propriétés 

acides, pourrait bien se produire. En regardant les résultats de l’influence de pH sur 

l’adsorption de PCP, on remarque qu’on a toujours une diminution de l’adsorption de PCP 

pour les deux matériaux étudiés. Ce résultat peut être préoccupant car le pH alcalin de la 

matrice cimentaire peut causer le relargage du PCP adsorbé. Donc pour mieux comprendre ce 

phénomène de la possibilité de désorption, il faut faire des tests de désorption de PCP dans une 

solution alcaline de NaOH ou de ciment. 

 

En outre, vu qu’il n’y a pas de documentation concernant l’application des nanocomposites 

carbonés à base d’argile dans le ciment, il serait intéressant d’étudier son effet sur le ciment 
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avant de l’appliquer dans une matrice de sol-ciment. En fait, l’efficacité de la technique de S/S 

est liée à la nature de la contamination, de l’ajout et leur interaction avec la matrice cimentaire. 

 

Ainsi, les résultats obtenus sont des résultats introductifs au contexte de S/S qui nécessitent 

d’être complété par une étude de S/S des sols contaminés par le PCP afin de faire le lien entre 

les résultats obtenus et la technique de la S/S.  

 

Grace à leur pouvoir adsorbant, il sera intéressant aussi de tester ces matériaux synthétisés dans 

des autres contextes de dépollution. Ils peuvent être utilisés comme des amendements aux sols 

contaminés et dans des procédés de traitement des eaux polluées. 

 

3.2 L’aspect environnemental de l’étude 

Durant ce présent travail, la bentonite a été utilisée comme agent adsorbant afin de garder un 

aspect environnemental de cette étude. En effet l’origine naturelle et la grande disponibilité de 

bentonite nous ont encouragés à utiliser ce matériau. Cependant les propriétés d’adsorption des 

composés organiques par la bentonite brute sont faibles à cause de sa nature hydrophile. C’est 

pour cette raison, la modification de ce matériau était la solution pour avoir un matériau 

écologique et adsorbant à la fois.  

 

Mais la question qui s’appose est : « Est-ce qu’en modifiant l’argile naturelle, garde-t-on 

l’aspect écologique de notre matériau ? » La réponse à cette question dépend de la nature de la 

modification de l’argile. Les argiles modifiées par les tensioactifs chimiques sont parfois 

critiquées dans la littérature à cause de la nature toxique des tensioactifs introduits dans l’argile. 

C’est pour cela on a essayé un produit naturel pour la modification de l’argile qui est la 

lécithine liquide de soja, mais malheureusement il a montré une capacité d’adsorption de PCP 

quasiment nul à pH alcalin (pH=12). On a envisagé donc de la difficulté à trouver un tensioactif 

non toxique et performant pour l’obtention d’une argile organophile, absorbante et écologique 

pour l’adsorption de PCP seul ou en présence d’arsenic, chrome et cuivre. 

Ensuite, la synthèse de nanocomposite carboné à base des matériaux naturels comme le sucre 

garde un certain aspect environnemental de ce travail, même s’il y a une étape de pyrolyse à 
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basse température. Ce matériau a été considéré comme une solution alternative à l’argile 

modifiée par les tensioactifs, qui peuvent laisser des traces dans l’environnement. Une étude 

de cycle de vie de deux matériaux pourrait permettre de comparer les alternatives, si les 

données sont disponibles. Nous pouvons nous attendre que les impacts des matériaux soient 

différents.  

 





 

CONCLUSION 

 

L’application directe de la technique de stabilisation/solidification des sols contaminés par des 

déchets organiques tels que le pentachlorophénol est non efficace. L’ajout des agents 

préadsorbant est l’une des solutions qui rendre possible l’application de cette technologie en 

présence des contaminants organiques. 

 

Ce travail avait pour objectif principal la synthèse des agents de préadsorption à base d’argile 

et l’évaluation de leur capacité d’adsorption de pentachlorophénol dans un milieu aqueux afin 

de les appliquer ultérieurement dans une étude de S/S de sols contaminés par des déchets 

organiques. Notre méthodologie consiste à modifier de la bentonite par des tensioactifs et de 

fabriquer un nanocomposite carboné en mélangeant la bentonite et le sucre. Les matériaux 

obtenus sont ensuite caractérisés par des différentes techniques d’analyses minéralogiques et 

chimiques interconnectées. Ensuite, on a étudié la capacité d’adsorption du pentachlorophénol 

des différents matériaux dans des solutions aqueuses.  

 

Cette étude a permis d’une part de dégager des conclusions sur les caractéristiques et les 

propriétés microscopiques des matériaux synthétisés, et d’autre part de mettre en évidence 

l’adsorption importante du PCP par les deux matériaux.   

 

Les résultats ont montré qu’il est possible de synthétiser du graphène à partir d’un mélange de 

saccharose et de bentonite et de préparer de la bentonite hydrophobe par l’intercalation d’un 

tensioactif d’ammonium (hexadecyltrimethylammonium bromide HDTMA). La spectroscopie 

infrarouge (IRTF) et la diffraction de rayon X (DRX) ont permis de définir les groupes 

fonctionnels de tensioactifs et du graphène et de déterminer l’espacement basal des matériaux 

étudiés. Quant à l’argile organophile (Bt-HDTMA), l’intercalation de tensioactif dans l’espace 

interfoliaire avec une configuration bicouche a été démontrée. Pour l’argile carbonée (Bt-GL), 

une formation d’une monocouche de carbone entre les particules argileuses a été confirmée. 

La caractérisation par DRX et IRTF des nanomatériaux synthétisés ont été complétée par des 

analyses thermogravimétriques et la détermination de l’hydrophobicité qui viennent confirmer 
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les résultats obtenus. Les résultats obtenus ont démontré que la charge de surface de deux 

matériaux change en fonction du pH en montrant une charge positive dans le milieu acide et 

une charge négative en milieu basique.  

 

Une étude cinétique d’adsorption de PCP a été réalisée. La modélisation des cinétiques montre 

que les résultats expérimentaux pour les deux matériaux sont décrits par le pseudo-second 

ordre. Ceci implique un mécanisme d’adsorption de type chimisorption. L’étude des 

isothermes d’adsorption montre que le processus d’adsorption est parfaitement décrit par le 

modèle de Langmuir avec des quantités adsorbées maximales de17.6 mg·g-1 pour le Bt-GL et 

24.0 mg·g-1 pour Bt-HDTMA. L’influence de pH de la solution a été également étudiée. 

L’augmentation de pH affecte négativement le processus d’adsorption en raison de la charge 

nette négative de l’adsorbat et de l’adsorbant au pH basique. Par ailleurs, la présence de cuivre 

et de l’arsenic améliore l’adsorption pour les deux matériaux. À partir de l’analyse des résultats 

et des spectres de IRTF obtenus avant et après l’adsorption de PCP, les mécanismes 

d’adsorption par l’interaction π-π et les liaisons hydrogène pour Bt-GL et l’interaction 

hydrophobe, électrostatique et hydrogène bond pour Bt-HDTMA sont proposés. Sur la base de 

l’ensemble de résultats, les matériaux Bt-GL et Bt-HDTMA montrent une capacité 

d’adsorption importante vis-à-vis le PCP. 
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RECOMMANDATION 

 

A la lumière de cette étude, plusieurs pistes de recherches complémentaires sont proposés. 

- Méthodes analytiques  

Des analyses complémentaires telles que les essais de la mesure de la surface spécifique par la 

méthode de BET et l’analyse de la microstructure par microscopie électronique à balayage 

(MEB) et microscopie électronique à transmission (MET) sont nécessaires afin de confirmer 

les résultats obtenus 

- Stabilisation/solidification 

Les fortes capacités d’adsorptions obtenues encouragent à appliquer ces adsorbants dans des 

futures études de stabilisation/solidification des sols contaminés par le PCP et peuvent être 

utilisés comme agent de préadsorption. Pour la méthodologie à suivre dans l’étude de 

stabilisation/solidification des sols contaminés par le PCP, on recommande l’application d’un 

plan factoriel complet à trois niveaux dont les facteurs sont le pourcentage de la quantité 

d’argiles modifiés, la concentration de la contamination par PCP et la quantité de ciment. 

Également, des tests de lixiviation, de perméabilité ainsi que de résistance à la compression 

seront nécessaires afin de comprendre le mécanisme de rétention de PCP dans la matrice 

cimentaire en présence des argiles modifiées 

- Autre applications 

L’application de Bt-GL comme un nouveau matériau dans des études de dépollution des 

effluents contaminés pourrait également s’avérer une avenue prometteuse en raison son 

pouvoir dépolluant.  
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SUPPORTING INFORMATION  

Adsorption of Pentachlorophenol to clay hybrid nanomaterials: A comparative study 
using Graphene-Like and organoclay 

 
Khouloud Jhimi a*, 

Claudiane Ouellet-Plamondon a, Jean-Sébastien Dubé a 

 

Table S1. Physicochemical properties of PCP 

Properties PCP (C6Cl5OH) 

Molar mass (g/mol) 266.32 

Log Kow*(pH=6) 5.18 

Solubility (pH=6, 20 °C) (mg/L) 120 

pKa 4.75 

* Octanol-water partition coefficient 
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Figure S1. Standard curve equation of PCP solutions 
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Figure S2. Effect of adsorbent dosage on the adsorption amount of PCP 

 

Adsorbent dosage is one of the essential parameters in adsorption processes since it decides 

the utilization efficiency and economic value of adsorbents. 

The result showed that an increasing amount of adsorbent dosage from 10 to 150 mg, lead to 

an increase in removal capacity of PCP from 16 to 61% and from 33 to 85% for Bt-GL and Bt-

HDTMA respectively. This was related to the accessibility of active adsorption sites for 

adsorbed molecules, which was directly proportional to the adsorbent mass.    
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Figure S3. XPS spectrum of graphene-like hybrid nanomaterials 

 

XPS spectrum of the Bt-GL contained four main elements, namely C, O, Si and Al. The 

presence of a large band of sp2 carbon 284–290 eV showed the successful preparation of the 

graphene layers in the bentonite network. The presence of sp2 oxygen band was related to 

structural clay chemical composition. 
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(a) 

 

(b) 

 

(c) 

 

(d) 

 

Figure S4. (a) Removal capacity of PCP on Bt-HDTMA and Bt-GL (b) Freundlich isotherm 
model, (c) Langmuir isotherm model, and (d) Dubinin Radushkevich isotherm model of PCP 

removal 
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Table S2. Isotherm parameters for the adsorption of PCP by Bt-HDTMA and Bt-GL  
in the presence of As (V) and Cu (II) 

    PCP+As PCP+Cu 

Isotherms Parameters Bt-HDTMA GL Bt-HDTMA GL 

Langmuir 

Qm (mg g-1) 25.82 19.56 50.77 34.25 

KL (L mg-1) 0.3614 0.2737 0.6489 0.6612 

RL 0.09 0.11 0.05 0.05 

R2 0.9957 0.9953 0.9672 0.8179 

Freundlich 
KF (mg g-1) (mg L-1)-1/n 8.10 6.55 23.55 12.73 

1/n 0.30289 0.25223 0.31139 0.35420 

R2 0.9337 0.9467 0.9500 0.8179 

Dubinin 
Radushkevic

h 

Xm 2.18E-04 1.66E-04 1.53E-02 5.28E-04 

β (mol2/kJ2) 0.0019 0.0021 0.0060 0.0025 

E (kJ/mol) 16.28 15.58 9.10 14.07 

R2 0.9761 0.9611 0.9287 0.8261 
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Figure S5. Photo of PCP-Cu solution showing the brown reddish color 
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(a) 

 

(b) 

 

Figure S6. Diagram speciation of (a) As2O3 and (b) CuSO4, as a function of pH 
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Figure S7. FTIR spectra of PCP 
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(a) 
 

(b) 

 

Figure S8. Hypothetical schematic of PCP adsorption on (a) Bt-GL and (b)  
Bt-HDTMA 
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ANNEXE II 
 
 

RÉSULTATS COMPLÉMENTAIRES 

Durant cette étude, on a synthétisé plusieurs argiles organophiles. On a utilisé deux tensioactifs 

amphotères et deux tensioactifs cationiques lors de la modification des argiles (tableau S3). 

Le procédé de modification adopté est le même décrit dans la section de matériel et méthode. 

 

Tableau S3. Tensioactifs utilisés durant l’étude 

Tensioactifs 

Nature Nom  Formule chimique 

Cationique 

HDTMA Bromure de 

hexadecyltrimethylammonium. 

 

CPB : Bromure de cetylpyridinium  

 

Amphotère 

SB3-18: Propanosulfonate de 3-

N,NDimethylocadecyl-ammonium 
 

LC : Lécithine liquide de soja 

 

 

Afin d’obtenir une description précise et complète des modifications subies par la bentonite, 

des différents techniques d’analyse minéralogique et chimique interconnectée sont utilisés. 

Le potentiel zêta et l’angle de contact sont présentés dans les figures S8 et S9.  
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Figure S8: Potentiel zêta de la bentonite brute et des bentonites modifiées 

 

 

Figure S9. Angle des contacts de la bentonite brute et des 

 bentonites modifiées 
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Dans la suite de l’étude, on n’a conservé que la bentonite modifiée par le bromure de 

hexadecyltrimethyl ammonium (Bt-HDTMA), lécithine liquide de soja (Bt-LC) et le 

nanocomposite carboné à base de sucre et de la bentonite (Bt-GL). En effet, la bentonite 

modifiée par le bromure de cetylpyridinium (Bt-CPB) présente presque les mêmes propriétés 

de Bt-HDTMA. En outre, notre objectif était de fabriquer des matériaux hydrophobes capables 

d’adsorber des contaminants organiques alors que la bentonite modifiée par le 

propanesulfonate de 3-N,NDimethylocadecyl-ammonium (Bt-SB3-18) présente un caractère 

hydrophile. Par conséquent, on a éliminé le Bt-CPB et Bt-SB3-18 pour la suite de l’étude. En 

examinant le pouvoir adsorbant de Bt-LC en variant le pH, on a constaté qu’à pH=12, 

l’efficacité d’adsorption de Bt-LC est quasiment nulle. C’est pour cette raison qu’on a présenté 

seulement les résultats obtenus pour le Bt-HDTMA et Bt-GL dans le chapitre 2 . 

 

 

 

Figure S10. Influence de pH sur l’adsorption de PCP de Bt,  

Bt-HDTMA, Bt-LC et Bt-GL 
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