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RESUME 

  L’objectif principal de cette thèse est d’optimiser l’élimination des orthophosphates et 

des nitrates par le procédé d’électrocoagulation (EC) via les plans d’expériences. L’étude a 

porté sur l’élimination des deux polluants pris séparément puis simultanément. Les effets des 

différents paramètres inhérents à ce procédé tels que l’intensité du courant, le temps 

d’électrolyse, la concentration initiale du polluant, le pH, le type d’électrode et le type 

d’électrolyte sur l’efficacité du traitement des polluants ont été étudiés en utilisant les plans de 

premier degré. Le calcul des coefficients des modèles avec le logiciel NemrodW a permis de 

montrer que l'intensité du courant et le temps de traitement ont un effet positif sur l’efficacité 

du traitement tandis que le pH et la concentration initiale ont un effet négatif quel que soit le 

type de polluant. Il ressort aussi que les électrodes d’aluminium s’avèrent plus efficaces que 

celles faites en fer quelle que soit la nature du polluant. De plus, une optimisation multiobjective 

du procédé avec la méthodologie des surfaces de réponse (MSR) a été réalisée. Pour le 

traitement individuel des phosphates en solution, les critères ont consisté à maximiser 

l’efficacité du traitement tout en minimisant la masse des boues produites, ce qui a permis 

d’éliminer 99,33% de phosphates avec 2,1 g de boue produite. Pour le traitement individuel des 

nitrates, les critères ont consisté à maximiser l’abattement tout en minimisant l’ammonium 

généré et le coût du traitement, ce qui a donné expérimentalement 73,8% de nitrate avec 12,02 

mg.L-1 d’ammonium formé et un coût de 720,2 FCFA/m3. Enfin, les deux polluants, pris 

ensemble dans un même effluent, ont fait l’objet de modélisation et d’optimisation. Une 

optimisation multiobjective a permis de considérer deux scenarii. Le premier scenario, 

consistant à maximiser que les taux d’abattement des deux nutriments, a permis d’éliminer  

respectivement 89,21% et 69,06% de phosphates et de nitrate avec 13,68 mg.L-1 d’ammonium 

généré et un coût de traitement de 1853,7 FCFA/m3. Dans le deuxième scenario où 

l’optimisation a consisté à maximiser les taux d’élimination tout en minimisant le coût du 

traitement, 91,06% et 51,2% de phosphates et de nitrates ont été respectivement éliminés avec 

un coût de traitement de 934 FCFA/m3 et 11,44 mg.L-1 d’ammonium généré. L’application des 

conditions optimales du scénario 1 sur un effluent réel de la station d’épuration de l’INP-HB a 

été réalisée, ce qui a permis d’éliminer respectivement 92,97% des phosphates et 90,27% des 

nitrates.  

Mots clés : nitrates, orthophosphates, électrocoagulation, boues, modélisation, plans 

d’expériences, optimisation multiobjective. 
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ABSTRACT 

The main objective of this thesis project is to optimize the orthophosphates and nitrates 

removals by electrocoagulation (EC) process through experimental designs. The study is 

focused on the elimination of the two pollutants taken separately and then simultaneously. The 

effects of the various parameters inherent in this process such as current intensity, electrolysis 

time, concentration of the pollutant, pH, type of electrode and type of electrolyte on the 

treatment efficiency of pollutants were investigated using first degree models. The calculation 

of the model coefficients with the NemrodW software has shown that the current intensity and 

treatment time have a positive effect on the efficiency of the treatment. On the other hand, pH 

and initial concentration have a negative effect whatever the pollutant. It also appears that 

aluminum electrodes are more effective than iron electrodes regardless of the nature of the 

pollutant. In addition, multiobjective optimization of the process with the response surfaces 

methodology was carried out. For the individual treatment of the phosphates in solution, the 

criteria were to maximize efficiency of treatment while minimizing the mass of produced 

sludge, which allowed to remove 99.33% of phosphates with 2.1 g of produced sludge. For the 

individual treatment of nitrates, the criteria were to maximize nitrate removal percentage while 

minimizing ammonium generated and operating cost, which experimentally gave 73.8% of 

nitrate removal with 12.2 mg.L-1 of ammonium generated and operating cost of 720.2 

FCFA/m3. Finally, the two pollutants, taken together in the same effluent, have been the subject 

of modeling and optimization. Two scenarios were considered for process optimization. With 

the first scenario, consisting in maximizing the removal rates of the two nutrients, 89.21% and 

69.06% of phosphates and nitrate were removed, respectively, with 13.68 mg.L-1 of ammonium 

generated and operating cost of 1853.7 FCFA/m3. In the second scenario where the optimization 

consisted in maximizing the removal rates while minimizing operating cost, 91.06% and 51.2% 

of phosphates and nitrate were eliminated, respectively, with a treatment cost of 934 FCFA/m3 

and 11.44 mg.L-1 of ammonium generated. The application of the optimal conditions of scenario 

1 on real effluent from the INP-HB treatment plant was carried out, which enabled the removal 

of 92.97% of phosphates and 90.27% of nitrates, respectively.  

 Keywords: Nitrates, orthophosphates, electrocoagulation, sludge, operating cost, experimental 

designs, multiobjective optimization 
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Le phénomène d’eutrophisation est l’un des problèmes environnementaux les plus 

graves qui sévissent dans le monde entier [1]. Selon les statistiques de Water Research 

Commission, Afrique du Sud, 54%, 53%, 48% et 28% des lacs d'Asie, d'Europe, d'Amérique 

du Nord et d'Afrique sont respectivement confrontés à des problèmes d'eutrophisation [2]. Se 

manifestant par une prolifération d’algues à la surface des plans d’eaux, ce phénomène affecte 

tant la qualité, la durabilité que la biodiversité des eaux de surface qui constituent une grande 

réserve pour la production d’eau potable [3,4].  

Les polluants responsables de ces situations sont généralement les orthophosphates et 

les nitrates lorsqu’ils se retrouvent en excès dans l’eau [5–7]. Provenant naturellement du cycle 

de dégradation de la matière organique, leurs teneurs dans les cours d’eau sont naturellement 

faibles. Ainsi, l’évolution naturelle du phénomène d’eutrophisation dans les eaux est donc très 

lente [8]. Si elle s'est accélérée ces dernières décennies, cela est dû à plusieurs sources 

anthropiques telles que les activités domestiques et industrielles ainsi qu’à l’utilisation intensive 

de fertilisants lors des pratiques agricoles [9]. Ces grandes quantités d’effluents produites par 

ces différentes activités, généralement rejetés dans la nature sans traitement préalable, sont pour 

la plupart au-delà de la capacité auto-épuratrice de l'environnement entrainant ainsi 

l’augmentation des teneurs de ces polluants dans les eaux de surface et souterraines [10]. 

 En plus des problèmes liés à l’environnement, une forte concentration de nitrates dans 

les eaux de boisson constitue des risques sanitaires dont les effets se résument principalement 

dans la synthèse des nitrosamines et des nitrosamides cancérigènes ainsi que la formation de la 

méthémoglobine (incapacité du sang à céder l’oxygène au tissu de l’organisme) chez les 

nourrissons et les femmes enceintes [11,12] .  

Face à ces différents problèmes, les normes de rejets érigées par les organisations 

nationales et internationales sont devenues de plus en plus draconiennes. L’agence américaine 

de la protection de l’environnement (USEPA) et l’organisation mondiale de la santé (OMS) ont 

fixé une teneur maximale de 50 mg/L de nitrates dans les eaux de boisson [13,14]. La 

règlementation ivoirienne établie par Côte d’Ivoire Normalisation (CODINORM) a fixé la 

teneur maximale en orthophosphates à 15 mg.L-1 dans les eaux de rejet [15]. Il est donc 

nécessaire de traiter ces eaux avant d’être rejetées dans l’environnement. Ainsi, plusieurs 

méthodes ont été développées et classées en deux catégories: les procédés physicochimiques 

(les échanges ioniques, les technologies membranaires, l’adsorption, la précipitation chimique) 

et les procédés biologiques (la biofiltration, les boues activées, les lagunages etc.) [16,17]. Ces 

méthodes présentent le plus souvent des limites dans leurs mises en œuvre. Les échanges 

ioniques, l’adsorption et les techniques membranaires ne détruisent pas le polluant mais le 



Introduction générale 

   

 2  

  

déplacent de la phase liquide à la phase solide constituant ainsi un déchet secondaire. Aussi, la 

régénération des matériaux adsorbants ou des membranes nécessite un coût lié à la technologie 

utilisée. Quant à la précipitation chimique et la coagulation chimique, elles nécessitent plusieurs 

étapes, un contrôle rigoureux du pH et l’utilisation de produits chimiques souvent très coûteux. 

Par ailleurs, elles produisent une grande quantité de boue qu’il faut gérer à la fin du traitement 

(compostage, stockage, incinération etc.) [18]. En ce qui concerne les méthodes biologiques, 

en plus de leur lenteur intrinsèque, elles nécessitent l’élimination des boues de biomasse et une 

désinfection de l’eau traitée [19]. En outre, ces procédés naturels sont très sensibles à certains 

paramètres comme la température, le pH, la conductivité et la présence de certains composés 

toxiques.  

Vu les limites des procédés précédents, la recherche de procédés alternatifs et moins 

contraignants a abouti à la mise en place de techniques électrochimiques plus efficientes telles 

que l’électroréduction (ER) et l’électrocoagulation (EC) [20,21]. Ces procédés présentent de 

nombreux avantages liés au processus de réaction rapide,  à la simplicité des équipements, à 

une facilité d’automatisation, à une efficacité d’élimination élevée et à l’utilisation de moins de 

produits chimiques [22,23]. Cependant, l’action de l’ER est sélective car elle ne s’applique 

spécifiquement qu’à certains types de polluants tels que les nitrates et nécessite l’utilisation 

d’électrodes très coûteuses telles que Ti, Pd, Pd/Sn, Ti/IrO2-Pt … [24].  En revanche, l’EC 

utilise des électrodes en fer ou en aluminium moins chères et facilement accessibles. Aussi, 

c’est une méthode qui combine les avantages de plusieurs procédés (la coagulation-floculation, 

l’adsorption, la flottation et l’électrochimie) la rendant efficace dans le traitement d’une grande 

variété de polluants (inorganiques et organiques) [25–27].  

Le processus d’EC implique la génération  in situ des cations métalliques (Fe2+/Fe3+ou 

Al3+) par oxydation à l’anode avec la formation simultanée d’ions hydroxyde et de dihydrogène 

gazeux à la cathode lors du passage d’un courant électrique à travers des électrodes plongées 

dans l’effluent [28–31]. Les cations métalliques réagissent spontanément avec les ions 

hydroxydes (OH−) générant différentes espèces coagulantes dissous ou peu solubles M(OH)n  

(Al(OH)3, Fe(OH)3 et Fe(OH)2) [32–35]. Ces espèces dissoutes sont capables de coaguler et 

floculer les polluants tandis que les espèces M(OH)n , avec leur grande surface spécifique, leur 

permettent de les adsorber [25]. Les flocs formés sont généralement éliminés par décantation, 

flottation et filtration [36]. 

Des études portant sur l’élimination des orthophosphates et des nitrates des eaux par le 

procédé d’électrocoagulation ont été décrites dans la littérature [24,37–40]. Bien que les études 

existantes aient donné des rendements très satisfaisants, les courants utilisés sont généralement 
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élevés avec des temps de traitement longs entrainant ainsi des coûts d’opération élevés et des 

productions importantes de boue. Il serait donc judicieux de tenir compte de ces deux 

paramètres afin d’évaluer la viabilité d’un tel procédé à grande échelle. Par ailleurs, la plupart 

des études existantes dans la littérature portent sur le traitement individuel des deux polluants. 

Très peu d’études existent sur la compétition lors de l’élimination simultanée des deux 

pollutions ainsi que sur l’optimisation du processus de traitement simultané de ces deux 

polluants. Enfin, les auteurs se contentent généralement d’éliminer les nitrates si bien que la 

quantification des sous-produits générés (azote ammoniacal et nitrite) et l’effet des paramètres 

sur leur production restent limités. Notre réflexion s’est donc recentrée autour de cette question 

centrale : comment optimiser le traitement de ces polluants en milieu aqueux tout en minimisant 

certains paramètres tels que le coût du traitement, la masse des boues produites ainsi que la 

quantité des sous-produits générés ? La méthodologie des plans d’expériences (MPE) pourrait 

être un outil parfait pour répondre à cette préoccupation. C’est un outil statistique qui est basé 

sur le développement de modèles mathématiques pour l’évaluation des effets individuels et 

d’interaction des facteurs, la modélisation et l’optimisation multiobjective du processus avec 

un nombre réduit d’essais. Les travaux effectués dans le cadre de cette thèse visent à combler 

les limites des travaux antérieurs par l’utilisation des plans d’expériences. 

Ainsi, l’objectif général de cette thèse est de réaliser une optimisation technico-

économique de l’élimination des phosphates et des nitrates des eaux usées par le procédé d’EC. 

De façon spécifique, il s’agira de : 

 Modéliser et optimiser le processus de traitement individuel des 

orthophosphates ; 

 Modéliser et optimiser le processus de traitement individuel des nitrates ;  

 Etudier la compétition entre l’élimination des phosphates et des nitrates ainsi 

que l’optimisation du processus dans le cadre d’un traitement simultané ; 

 Appliquer les conditions optimales de traitement simultané sur un effluent réel.  

La présente thèse comprend trois (3) chapitres encadrés par une introduction et une conclusion 

générale. Le chapitres I de notre étude est consacré à une analyse bibliographique portant sur 

les généralités sur l’azote et le phosphore dans les effluents, le procédé d’électrocoagulation et 

les plans d’expériences utilisés dans le cadre de cette thèse. Le chapitres II concerne la 

description du matériel utilisé ainsi que la méthodologie employée pour réaliser cette étude. Le 

chapitre III exposera les différents résultats obtenus et la discussion. 
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 L’objectif de ce chapitre est de présenter les bases scientifiques nécessaires qui nous 

permettront d’orienter les travaux de cette thèse. Dans un premier temps, nous avons présenté 

la problématique de la contamination des eaux de surface et des eaux souterraines par le 

phosphore et l’azote. Il résume les différentes formes de phosphore et d’azote présentes dans 

les eaux usées, les différentes sources de pollution, les risques environnementaux et sanitaires 

ainsi que les méthodes classiques utilisées et leurs limites. Un récapitulatif du principe de 

l’électrocoagulation a été aussi donné ainsi que les différents résultats relatifs aux traitements 

des phosphates et des nitrates. Enfin, la méthodologie des plans d’expériences a été présentée 

en insistant sur les différents plans utilisés dans le cadre de cette thèse. 

I.1. GENERALITES SUR LE PHOSPHORE ET L’AZOTE DANS LES EFFLUENTS 

I.1.1. PROBLEMATIQUE DU PHOSPHORE ET DE L’AZOTE DANS LES EFFLUENTS 

I.1.1.1. Phosphore dans les effluents liquides 

 Le phosphore est présent un peu partout dans le milieu naturel : le sol, l’eau de surface 

et souterraine. C’est l’un des éléments essentiels pour de nombreux organismes vivants. Le 

phosphore est présent sous deux formes dans l’eau : les formes dissoutes et les formes 

particulaires. L’ensemble de ces deux formes constituent le phosphore total dans l’eau.  

 Le phosphore dissous se retrouve dans les plans d’eau sous trois formes chimiques : les 

orthophosphates, les polyphosphates (polymères d’acide phosphorique) et les phosphates 

organiques [18]. Les orthophosphates constituent 50 à 70 % du phosphore dans les rejets 

domestiques [41]. C’est le phosphore biodisponible par les plantes. Il existe sous trois formes 

dans l’eau (PO4
3−,  HPO4

2−, H2PO4
−) et proviennent des trois états de protonisation lors de la 

dissociation de l’acide phosphorique (H3PO4) (Eq I.1 à Eq I.3) [18] : 

H3PO4    ⇄   H2PO4
− +  H+  ;  pKA = 2,1                                    (Eq I. 1)   

H2PO4
−   ⇄    HPO4

2− +  H+ ;  pKA = 7,1                                    (Eq I. 2) 

HPO4
2− ⇄    PO4

3− +  H+;  pKA = 12,3                                        (Eq I. 3) 

La prédominance de ces trois différentes formes chimiques des orthophosphates qui est fonction 

du pH du milieu, est illustrée par la figure 1. Le pH des eaux usées étant relativement neutre, 

les formes principales sont H2PO4
− et HPO4

2−. 
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Figure 1: Fraction molaire des formes d'orthophosphates en fonction du pH [42] 

Les polyphosphates, encore appelés phosphates condensés, correspondent à des ions 

plus complexes des phosphates minéraux (métaphosphates P3O9
3−, les triphosphates P3O10

5−, les 

pyrophosphates P2O7
4− etc.). On les retrouve dans les rejets domestiques et industriels. Ils 

proviennent souvent des détergents et des produits nettoyants [41]. Tous les polyphosphates 

s'hydrolysent progressivement dans les solutions aqueuses et se transforment en 

orthophosphates. L’équation (Eq I. 4) illustre l’hydrolyse d’un polyphosphate : 

P3O10
5− + 2H2O ⟶ 3PO4

3− + 4H+                                                (Eq I. 4)  

Les phosphates organiques correspondent à des molécules de phosphates associées à des 

molécules à bases carbonées comme dans la matière organique vivante ou morte (animaux, 

végétaux, microorganismes, etc.). Les formes organiques dissoutes sont les trioses phosphatés, 

les acides nucléiques, les phospholipides, les acides phosphoriques de sucre et leurs formes 

dégradées. 

Les formes particulaires du phosphore sont celles qui sont associées aux particules en 

suspension, incorporées dans les organismes vivants ou morts. On les retrouve aussi dans les 

sédiments et les boues de stations d’épuration. La forme particulaire, contenue dans l’eau, est 

constituée de minéraux insolubles ou peu solubles constitués de cristaux formés avec des sels 

de calcium, de fer ou d’aluminium. 

I.1.1.2. Azote dans les effluents liquides 

L'azote est un élément chimique très répandu dans la nature. Il constitue 78% des 

éléments de l'atmosphère et est sous forme de diazote (N2). Dans l'eau, la forme dissoute de 
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l'azote se trouve en solution sous forme oxydée (nitrates NO3
− et nitrites  NO2

−) et sous forme 

réduite (azote ammoniacal (NH3;NH4
+)). Ils représentent la forme biodisponible de l’azote. Ces 

formes se retrouvent en équilibre dans quatre environnements : l’atmosphère, le sol, l’eau et la 

biomasse. II existe différents échanges entre ces différentes formes pendant cet équilibre 

appelés cycle de l’azote [43]. Cinq réactions sont à l’origine de ce cycle: la fixation, 

l’assimilation, l’ammonification, la nitrification et la dénitrification [18]. 

 La fixation - l’assimilation - l’ammonification  

Certaines bactéries qui vivent dans les sols et dans l’eau fixent et assimilent l’azote 

atmosphérique gazeux pour le convertir en ammonium et en ammoniac, utilisables par les 

plantes et les animaux. 

 La nitrification 

C’est l'oxydation de l'azote ammoniacal en nitrates NO3
− par l'intermédiaire de bactéries 

nitrifiantes. La réaction en chaine se fait par catalyse enzymatique reliée à des bactéries dans le 

sol et dans les eaux (Eq I. 5 et Eq I. 6)  

2NH4
+  + 3O2   ⟶   2NO2

−   + 2H2O + 4H+                               (Eq I. 5) 

2NO2
−  +  O2   ⟶  2NO3

−                                                              (Eq I. 6)  

 La dénitrification 

C’est la réduction des nitrates en azote gazeux sous l'action de bactéries dénitrifiantes. A ces 

différentes formes d’azote issues du cycle naturel s’ajoute une quantité importante venant des 

activités anthropogéniques telles que l’utilisation intensive des engrais pour l’agriculture, des 

déchets d’animaux produits par les élevages intensifs (lisiers, fumiers), de l’eau résiduaire des 

collectivités et de certaines industries [44]. 

I.1.1.3. Sources de pollution des eaux par les orthophosphates et les nitrates  

Les nitrates sont présents naturellement dans l’eau. Ils sont issus du cycle naturel de 

dégradation de la matière organique. Quant au phosphore, il est naturellement présent dans 

certaines roches qui, sous l’effet des conditions géologiques et atmosphériques, s’érodent 

lentement puis les libèrent dans l’environnement pour se retrouver dans les plans d’eau par le 

phénomène de ruissellement. Par ailleurs, la décomposition de la matière organique, après la 

mort des organismes végétaux et animaux, est aussi source de pollution naturelle des eaux en 

phosphore et en azote. En absence d’interventions humaines, les eaux de surfaces contiennent 

cependant très peu de phosphates et de nitrates.  
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Ces différents mécanismes naturels d’apport de nutriments prennent assez de temps pour 

être perceptible à l’échelle humaine. Malheureusement le constat est alarmant, les teneurs en 

phosphates et en nitrates dans les eaux de plusieurs lacs, fleuves et rivières ont augmenté de 

façon drastique depuis quelques décennies. Plusieurs sources anthropiques sont à l’origine de 

cette situation en raison du développement des collectivités humaines à l'intérieur des bassins 

versants. Ces apports dus aux activités agricoles (fertilisants et élevages), industrielles et 

domestiques (rejets non traités) restent prépondérants [45,46]. Les pollutions azotées et 

phosphorées provenant de l'agriculture, font suite à l’épandage de doses massives d’engrais 

azotés et phosphorés, des produits phytosanitaires et à la pratique de l’élevage intensif. A cela 

s’ajoutent le ruissellement et le lessivage des terres agricoles fertilisées ou les zones de stockage 

d’excréments animaux. Suite à ces différents processus, ces éléments peuvent se retrouver soit 

dans les sols, soit dans les milieux lacustres, les fleuves et les rivières. Les produits lessiviels 

constituent la principale source de phosphore dans les effluents domestiques. Ils constituent 

plus de la moitié des phosphates déversés (50 à 70%) [47]. On les retrouve  dans la fabrication 

de nombreux produits commerciaux d’usage courant comme les détergents et les produits 

nettoyants tels que le tripolyphosphate de sodium Na5P3O10 et les anticorrosifs comme 

l’hexamétaphosphate de sodium Na6P6O18. L’usage de ces produits commerciaux contribue à 

accroître la concentration en phosphore des eaux usées domestiques. Enfin, les apports 

industriels de phosphore et d’azote dans les eaux usées sont constitués des effluents d’industries 

d’engrais chimiques, d’agroalimentaire, de laveries industrielles (buanderie, lavage auto etc.). 

Ils véhiculent une quantité de composés phosphorés à peu près équivalente à celle des eaux 

usées domestiques pour des régions relativement urbanisées. 

I.1.1.4. Conséquences des eaux polluées en phosphates et nitrates  

Le phosphore et l’azote sont des éléments essentiels au bon maintien des écosystèmes 

aquatiques. Cependant, de fortes teneurs de ces nutriments dans les bassins versants ou dans les 

lacs peuvent avoir des conséquences désastreuses tant sur le plan environnemental que sanitaire. 

I.1.1.4.1. Risques sur l’écosystème aquatique : l’eutrophisation  

Le phosphore et l’azote représentent les éléments nutritifs essentiels à la croissance des 

végétaux et des microorganismes. Lorsque ces nutriments sont présents en grande quantité dans 

les plans d’eaux, cela entraine un développement planctonique, une prolifération des algues et 

des macrophytes dans les rivières, les lacs, les zones côtières et les estuaires. Cet excès de 

nutriments conduit finalement à l'eutrophisation des cours d’eau. Le phosphore est l’un des 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Sodium
https://fr.wikipedia.org/wiki/Phosphore
https://fr.wikipedia.org/wiki/Oxyg%C3%A8ne
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nutriments de base favorisant l’eutrophisation [4]. Le phénomène conduit à une augmentation 

de la charge naturelle de l’écosystème en matière organique à dégrader. C’est l’un des 

problèmes environnementaux les plus graves affectant la qualité et la durabilité des plans d’eau 

de faible hydrodynamisme dans le monde entier [1]. En effet, ce phénomène peut provoquer 

une diminution des niveaux d'oxygène dans l'eau via la dégradation des algues, ce qui peut avoir 

des effets néfastes sur les poissons et les autres formes de vie aquatique, entraînant une 

réduction de la biodiversité [3,4]. D’autres symptômes de changement tout autant indésirables 

apparaissent (mauvaises odeurs, eau trouble …) et donc interfèrent dans l’utilisation de l’eau 

[48]. La dégradation de la qualité de l’eau entraine une augmentation considérable du coût de 

traitement dans les usines de traitement. Selon Ramade [49], quatre principales étapes ont lieu 

dans l’eutrophisation des eaux et peuvent être énumérées comme suit : 

- Pollution croissante ;  

- Prolifération des algues ;  

- Décomposition anaérobie ;  

- Dégradation extrême du milieu avec une simplification des espèces présentes.  

Au premier stade, les plans d’eau exposés à une pollution croissante accumulent 

d'importantes quantités de substances nutritives amenées par des effluents d'origine diverses 

(domestiques, industrielles, agricoles etc.). 

L’accumulation d’éléments nutritifs dans l'eau provoque une augmentation considérable de la 

biomasse phytoplanctonique (deuxième phase) se traduisant par un accroissement de turbidité 

des eaux. Celles-ci se chargent d'une quantité considérable d'algues microscopiques et 

filamenteuses, ce qui leur confère une couleur verdâtre. Tout ceci empêche la lumière solaire 

d’atteindre les zones profondes des cours d’eau limitant ainsi l’activité photosynthétique.  

Au troisième stade, la mort de la masse considérable d'algues plus âgées va provoquer la 

consommation rapide de l'oxygène contenu dans les couches profondes. Il survient donc un 

appauvrissement de l’eau en oxygène, avec pour conséquence, un risque accru de mortalité chez 

certains organismes vivants [47].  

L'ultime stade de l’eutrophisation est marqué par l'apparition de fermentations anaérobies 

après déplétion totale de l'oxygène dissous provoqué par la mort de la masse considérable 

d'algues dans les couches profondes. Ce stade se caractérise par l'apparition de fermentation 

putride avec dégagement d'hydrogène sulfuré et d'ammoniac. La qualité esthétique des cours 

d’eau s’altère. En plus de leur couleur verte, ils distillent des odeurs nauséabondes. 
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I.1.1.4.2. Risques sanitaires 

Bien que les phosphates et les nitrates soient non toxiques, ils sont considérés comme 

des ions indésirables dans l'eau. Les transformations des nitrates en nitrites et en d'autres 

composés nitrosés cancérogènes (nitrosamines et nitrosamides) causent des effets 

problématiques sur la santé [19,50]. En effet, les nitrates ingérés se transforment dans la bouche 

et dans l’estomac sous la forme nitrite. Les nitrites oxydent les ions ferreux de l'hémoglobine 

en ions ferriques et le transforment alors en méthémoglobine. La méthémoglobine est incapable 

de céder l'oxygène du sang aux tissus. Au-delà d'un certain taux de méthémoglobine, différents 

symptômes apparaissent chez l’enfant : une cyanose qui se caractérise par une coloration 

bleutée de la peau, des troubles de conscience pouvant évoluer vers la mort par anoxie 

cellulaire.  

Par ailleurs, les réactions des nitrites sur les amines secondaires ou tertiaires présentes 

dans les denrées alimentaires et dans divers médicaments permettent de former des composés 

N-nitrosés potentiellement cancérigènes. D’autres études ont permis de constater une faiblesse 

de la reproduction et du développement chez les animaux à la suite d’une exposition à de très 

fortes doses de nitrate [51]. 

 Par ailleurs, il est important de noter aussi que par des effets indirects, l'enrichissement 

de l'eau en éléments nutritifs provoque un développement accéléré d’algues dont certaines 

comme les cyanobactéries sont toxiques pour l'homme et la faune marine. Les effets sur la santé 

sont multiples et permettent de distinguer plusieurs classes de cyanotoxines qui peuvent agir 

sur le foie (hépatotoxine), sur les cellules nerveuses (neurotoxine) et sur les cellules de la peau 

(dermatotoxine) [47]. Aussi, le développement excessif des algues microscopiques 

filamenteuses et des macrophytes constitue un problème sanitaire dans les zones tropicales en 

favorisant le développement des anophèles, moustiques femelles responsables de la malaria. 

I.1.2. PROCEDES CLASSIQUES DE TRAITEMENT DES PHOSPHATES ET DES NITRATES 

Vu les conséquences négatives des nitrates et des orthophosphates sur la santé et sur 

l’écosystème suite à leur prolifération dans l’environnement, des législations comportant des 

normes strictes ont été établies à travers le monde. L’Organisation Mondiale de la Santé (OMS) 

a fixé un taux maximal de 50 mg.L-1 de nitrates pour les eaux destinées à la consommation 

humaine. En revanche, aucune valeur indicative n’est recommandée pour les phosphates par 

ledit organisme. Cependant, les normes ivoiriennes de rejet des eaux usées industrielles ont fixé 

à 15 mg.L-1, la valeur limite à rejeter dans la nature [15].  
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Pour atteindre les objectifs fixés par ces différents organismes, différentes méthodes de 

traitement existent et ont été utilisées. Cette section est consacrée à la description des principes 

généraux des méthodes couramment utilisées pour le traitement des phosphates et des nitrates 

à l’échelle industrielle ou laboratoire. Ce sont les traitements physico-chimiques, biologiques 

et électrochimiques. 

I.1.2.1.Traitements des orthophosphates 

Les traitements des orthophosphates mettent en œuvre des traitements physiques et 

chimiques. Ils consistent à transformer chimiquement les polluants dissous en espèces 

insolubles (précipitation) ou en d’autres espèces inoffensives. La décantation, la flottation et la 

filtration sont aussi des méthodes physiques de traitement qui sont utilisées en complément au 

traitement chimique. Les traitements physiques et chimiques consistent aussi à retenir le 

polluant sur des matrices solides (membrane échangeuse d’ions et adsorbants poreux …). Ces 

méthodes ne feront pas l’objet de description dans ce chapitre. 

I.1.2.1.1. Précipitations chimiques des phosphates avec la chaux, le fer et 

l’aluminium 

La précipitation chimique a lieu lorsque les orthophosphates sont mis en contact avec 

les cations métalliques (Fe2+, Fe3+ et Al3+) ou de calcium (Ca2+) provenant des produits 

chimiques qui sont généralement des sels métalliques trivalents (à base d’aluminium ou de 

fer) ou de chaux. Les orthophosphates initialement solubles dans l’eau se transforment alors en 

un précipité insoluble qui est retiré de l’eau par filtration ou par décantation [39,52]. Dans la 

chaîne de traitement des eaux usées, elle s’applique au niveau du traitement tertiaire car à ce 

stade les eaux sont débarrassées des matières en suspension (MES) et de la matière organique 

ce qui permet d’optimiser l’usage des réactifs [47].  

Trois mécanismes ont lieu simultanément et leurs actions combinées sont responsables 

de forts taux d’abattement du phosphore lors des traitements chimiques : 

- Précipitation chimique de complexes hydroxo-métalliques ; 

- adsorption sélective d’espèces phosphorées dissoutes sur la surface de complexes déjà 

précipités ;  

- floculation et coprécipitation de la matière colloïdale finement dispersée. 
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Les différentes sortes de précipités formés dépendent de la nature du réactif utilisé. Lorsque les 

sels métalliques trivalents sont ajoutés dans l’eau à traiter, les cations libérés précipitent les 

différentes formes d’ions phosphates selon les équations simplifiées (Eq I. 7 et Eq I. 8) :  

    Al3+ +  HnPO4
n−3 ⟶ AlPO4  +  nH+                                           (Eq I. 7) 

Fe3+ +  HnPO4
n−3 ⟶ FePO4  +  nH+                                          (Eq I. 8) 

Le traitement est efficace pour des pH compris dans les intervalles 6-6,5 et 5-6, respectivement 

pour les ions aluminium et les ions ferriques [53]. En outre, les cations métalliques doivent être 

ajoutés en excès du fait des réactions parasites qui peuvent survenir, notamment la précipitation 

des cations métalliques avec les ions hydroxydes et les carbonates sous formes de précipités 

d’hydroxyde d’aluminium ou ferriques. Ces précipités contribuent à éliminer les phosphates 

libres par adsorption. Ainsi, un ratio molaire Al/P ou Fe/P élevé est nécessaire pour obtenir un 

meilleur rendement. Un rendement de 95% est atteint pour des ratios molaires Al/P égal à 2,3 

et Fe/P égal à 1,5. Lorsque les sels métalliques à base de fer II sont utilisés, ils doivent être 

d’abord oxydés à l’état ferrique pour être plus efficaces. 

L’addition de chaux dans une eau usée précipite les orthophosphates principalement 

sous forme d’hydroxyapatite (HAP) Ca10(PO4)6(OH)2 selon l’équation (Eq I. 9) : 

10Ca2+ + 2OH− + 6PO4
3−  ⟶   Ca10(PO4)6(OH)2                    (Eq I. 9) 

La solubilité de l’HAP est faible lorsque le pH est élevé, par conséquent l’élimination du 

phosphore croît avec le pH. La précipitation se produit généralement dans la plage de pH 8-11. 

Jenkins et al. [53] ont proposé un intervalle entre 7,5 – 8,5 ou un pH >10,5. 

La précipitation chimique des phosphates est très efficace et fiable car le rendement 

d’élimination du phosphore est élevé et une mise en œuvre facile et aisée. Le problème est 

qu’elle nécessite plusieurs étapes et un contrôle rigoureux du pH. En outre, l’utilisation des 

produits chimiques, la neutralisation de l’effluent traité ainsi que la quantité élevée de boue 

produite rendent ce procédé coûteux. 

I.1.2.1.2. Cristallisation du phosphore sous forme de struvite 

La struvite, encore appelée Magnésium Ammonium Phosphate (MAP), est une 

substance cristalline blanche composée de trois espèces ioniques, magnésium, ammonium et 

phosphate dans des concentrations molaires égales (MgNH4PO4·6H2O) [54]. La structure du 

cristal est orthorhombique (prismes droits à base rectangulaire) [54]. La chimie impliquée dans 
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la précipitation de struvite est très complexe, l’équation (Eq I. 10) représente la forme 

simplifiée :  

              Mg2+ + NH4
+ + HnPO4

n−3 + 6H2O ⟶ MgNH4PO3 .6H2O + nH+               (Eq I. 10) 

où n = 0, 1 et 2, fonction du pH de la solution, régule la distribution des différentes espèces de 

phosphates [55].  

La struvite a d'excellentes qualités d'engrais dans des conditions spécifiques par rapport 

au engrais standard. Le procédé de précipitation de la struvite est une technologie prometteuse 

car elle permet non seulement d’éliminer simultanément les phosphates et l’ammonium des 

eaux usées en présence de magnésium [55], mais aussi de les revaloriser comme un engrais à 

libération lente riche en magnésium, ammonium et phosphates [56,57]. La survenue d'une 

précipitation de struvite dépend de la sursaturation de la solution [58], l’étape clé de la 

cristallisation. C’est un état métastable d’une solution qui contient une quantité de soluté 

supérieure à sa valeur à l’équilibre [59]. A ce moment, une perturbation provoque la 

cristallisation du soluté. Souvent, la sursaturation est exprimée par le coefficient β ou l’indice 

de saturation (IS), comme indiqué dans les formules suivantes (Eq I. 11 et Eq I. 12) [58].  

        β =
PAI

KS
                                                                    (Eq I. 11) 

                    IS = logβ                                                                  (Eq I. 12)                                                         

où Ks est le produit de solubilité de la struvite défini comme le produit des concentrations 

pour une solution saturée et PAI est le produit des activités des ions donné par l’équation (Eq 

I. 13) :  

𝑃𝐴𝐼 = ϒ𝑀𝑔2+ . ϒ𝑁𝐻4
+ . ϒ𝑃𝑂4

− . [𝑀𝑔2+]. [𝑁𝐻4
+]. [𝑃𝑂4

3−]                  (Eq I. 13)                              

où [𝑖] et γi représentent respectivement la concentration molaire et le coefficient d'activité de 

l'espèce i. Leurs formules respectives sont données par les équations suivantes (Eq I. 14 et Eq 

I. 15) : 

−𝑙𝑜𝑔𝛾𝑖 = 𝐴𝑍𝑖
2 [ √𝐼

1+√𝐼
] − 𝑂, 3𝐼                                                      (Eq I. 14)                                                                                            

𝐼 = 0,5 ∑[𝑖]𝑍𝑖
2                                                                 (Eq I. 15)                                                                                                           

où Zi est la valence de l’espèce i  et A est la constante de Debye-Huckel. 
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En clair, la formation de la struvite a lieu lorsque le produit des activités des éléments le 

constituant dépasse le produit de solubilité Ks ou lorsque l’indice de saturation (IS) est supérieur 

à 0 [60,61]. La struvite précipitera jusqu’à ce que les activités des ions Mg2+,  NH4
+  et PO4

3−  

soient réduites et que le produit de leurs activités soit égal au produit de solubilité.  

L’augmentation de la saturation en solution peut être effectuée par l’augmentation de la 

concentration en réactif ou du pH [62]. La précipitation de struvite s’établit en deux étapes 

complexes: la nucléation et la croissance [63]. La nucléation a lieu lorsque les ions constitutifs 

se combinent pour former des embryons cristallins. Elle peut se produire spontanément dans 

une solution hautement purifiée ou très sursaturée, elle est dite homogène. Le processus peut 

être hétérogène induisant la formation de cristaux via des particules étrangères ou des impuretés 

qui servent de sites de fondation. Ce type de nucléation qui provoque la formation de cristaux 

de struvite dans une station d'épuration plutôt que la nucléation homogène qui nécessite des 

solutions très pures. La croissance cristalline est l'étape qui suit la nucléation, au cours de 

laquelle les cristaux se développent jusqu'à ce que l'équilibre soit atteint. Lorsque le système 

est continu, le développement des cristaux se poursuit indéfiniment [54]. Cette étape détermine 

la taille finale du cristal en tenant compte de la cinétique de cristallisation. 

Généralement, la formation de cristaux de struvite est contrôlée par les paramètres tels 

que la concentration en ions 𝑀𝑔2+, 𝑁𝐻4
+ et 𝑃𝑂4

3−, la thermodynamique de l’équilibre liquide-

solide, le phénomène de transfert de matière entre les phases solide et liquide, les cinétiques de 

la réaction ainsi que les paramètres physico-chimiques tels que le pH, la température et la 

présence d'ions étrangers [64]. Le pH est généralement considéré comme un facteur clé pour 

contrôler la précipitation de la struvite car il influence la solubilité et la sursaturation de la 

solution [57]. En général, la solubilité de la struvite diminue avec l’augmentation du pH [64]. 

Le milieu alcalin est donc propice pour la formation de la struvite [59]. Cependant, un pH initial 

élevé peut provoquer la transformation des ions ammonium en ammoniac gazeux, réduisant 

ainsi la concentration en ammonium et affectant le rapport molaire Mg : N : P nécessaire pour 

former la struvite. La variation de pH affecte également la formation d'autres précipités tels que  

l’hydroxyapatite (HAP) dans la zone métastable à des pH compris entre 9 et 10,5 [65], le 

phosphate de magnésium à des pH supérieurs à 10 [66]. Pour des pH compris entre 8,0 à 10,5, 

la struvite présente une haute pureté. Cependant les valeurs optimales de pH dépend de la 

composition des eaux usées [57]. Le pH peut être modifié en ajoutant les bases telles que 

Ca(OH)2 , NaOH, KOH , Mg(OH)2 et K2CO3 [57], par extraction du gaz CO2 [54] ou de façon 

électrochimique par réduction de l’eau au voisinage d’une cathode [61].  



Chapitre I : Synthèse bibliographique 

   

14 

 

La deuxième méthode pour déclencher la précipitation consiste à augmenter la 

concentration de l’un des ions constitutifs, généralement du magnésium, de sorte que la force 

motrice de la précipitation de struvite soit favorisée [54]. Bien que la température ait un faible 

impact sur la précipitation de la struvite que les autres facteurs tels que le pH et la sursaturation, 

il peut affecter la solubilité et la morphologie du cristal [64]. 

I.1.2.1.3. Elimination biologique des phosphates  

La déphosphatation biologique fonctionne grâce à l’accumulation des phosphates 

contenus dans la phase liquide (effluent) par les microorganismes contenus dans la phase solide 

(boue activée). L’installation de boue activée comprend en général une zone anaérobie et une 

zone aérobie. La Figure 2 présente un schéma simplifié du principe de déphosphatation 

biologique. 

 

Figure 2 : Principe de la déphosphatation biologique [47] 

En effet, dans des conditions anaérobies, les bactéries dégradent leurs réserves de 

polyphosphates intracellulaires et relarguent des orthophosphates dans la solution. Dès qu’elles 

sont placées ensuite en phases aérobies, c’est le processus contraire qui se produit. Elles 

absorbent les phosphates de la solution au-delà des besoins métaboliques [67]. L’élimination 

biologique des phosphates est liée à une réabsorption plus importante que le relargage. Ainsi 

en plaçant alternativement l’eau à traiter dans des conditions anaérobies et aérobies, les 

microorganismes accumulent progressivement du phosphore jusqu’à des valeurs pouvant 

atteindre 10% de leur poids sec. Le traitement biologique présente un grand avantage car il ne 

nécessite pas de demande en réactifs chimiques et les boues produites sont proches de celles 

obtenues avec un traitement conventionnel, tout ceci avec un coût de traitement faible [48]. Par 

contre, il exige une mise en œuvre complexe liée à une mise en place d’un bassin d’anaérobiose, 
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une gestion rigoureuse des boues afin d’éviter tout relargage intempestif de phosphore et ne 

permet pas un fort taux d’abattement du phosphore. Des solutions complémentaires sont 

envisageables pour précipiter le phosphore restant par l’ajout de sels de fer, d’aluminium ou de 

calcium pour atteindre les normes de rejet requises. 

I.1.2.2. Traitements des nitrates 

I.1.2.2.1. Traitement chimique des nitrates 

Le nitrate est un corps stable et très soluble dans l’eau avec un faible potentiel de 

coprécipitation et d’adsorption [68]. Ces propriétés rendent difficile son élimination de l’eau en 

utilisant les sels métalliques comme dans le cas du phosphore. D’autres procédés chimiques 

tels que la réduction par les ions ferreux ou la poudre d’aluminium peuvent être utilisés pour 

les éliminer.  

Avec les ions ferreux, la réduction est induite en milieu basique selon l’équation (Eq I. 16) [69]. 

NO3
− + 8Fe(OH)2 + 6H2O ⟶ NH3 + 8Fe(OH)3 + OH−                       (Eq I. 16) 

Avec cette méthode, le rendement d’élimination est faible et se situe entre 30 et 40% [53]. En 

outre, elle génère une grande quantité de boue de fer ainsi que de l’ammoniac qui a besoin 

d’être éliminé par stripage à l’air augmentant ainsi le coût du traitement [70]. 

La dénitrification chimique avec la poudre d'aluminium est plus efficace par rapport aux ions 

ferreux. Des abattements de nitrates, variant de 60 à 95%, ont été atteints [71]. La dénitrification 

a été expliquée sur la base de ce qui suit (Eq I. 17 à Eq I. 19) [68] : 

3NO3
− + 2Al + 3H2O ⟶ 3NO2

− + 2Al(OH)3                             (Eq I. 17)    

    NO2
− + 2Al + 5H2O ⟶  NH3 + 2Al(OH)3 + OH−                     (Eq I. 18) 

    2NO2
− + 2Al + 4H2O ⟶ N2 + 2Al(OH)3 + 2OH−                    (Eq I. 19) 

L'aluminium réagit avec l'eau selon l'équation suivante (Eq I. 20) : 

2Al + 6H2O ⟶ 2Al(OH)3 + 3H2                                               (Eq I. 20)                                            

Les travaux de Xu et al. [72] ont montré que les alliages de fer et d’aluminium sont plus 

efficaces que les métaux pris à l’état pur. En outre, la réduction chimique des nitrates a été 

obtenue avec des vitesses supérieures et avec une bonne sélectivité en azote gazeux. 
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I.1.2.2.2. Elimination biologique des nitrates 

La dénitrification biologique implique la mise en contact de bactéries spécifiques avec 

de l'eau contenant des nitrates [68]. En l’absence d’oxygène, ces bactéries utilisent le nitrate 

comme accepteur d’électrons terminal dans leur processus respiratoire et le transforment en 

azote gazeux inoffensif pour l’environnement [73]. Le transfert d’électrons du donneur à 

l'accepteur permet aux bactéries de gagner de l'énergie, laquelle est utilisée pour la synthèse 

d'une nouvelle masse cellulaire et le maintien de la masse cellulaire existante [73]. Des substrats 

organiques ou inorganiques jouent le rôle de sources de carbone et d’énergie appropriée.  

Pendant le processus, un certain nombre de produits azotés intermédiaires se forment et peuvent 

être résumés comme suit (Eq I. 21) [70,73] : 

NO3
− ⟶ NO2

− ⟶ NO ⟶ N2O ⟶ N2                               (Eq I. 21) 

     Deux types de processus biologiques d’élimination existent et dépendent 

principalement de la nature du donneur d’électrons et de la source d’énergie : le processus 

hétérotrophe et le processus autotrophe. 

 La dénitrification hétérotrophe 

Elle est la plus utilisée en raison de son efficacité élevée et de la simplicité des réacteurs 

nécessaires [73,74]. Dans ce cas, les substrats sont organiques et fournissent à la fois l'énergie 

et le carbone nécessaires au métabolisme et aux synthèses cellulaires [43]. Les plus utilisés sont 

l’éthanol et le méthanol car ils ne présentent aucune toxicité [43,74]. 

 La dénitrification autotrophe 

L'élimination autotrophe des nitrates nécessite comme source de carbone des composés 

inorganiques tels que le bicarbonate et le dioxyde de carbone tandis que l’énergie nécessaire 

aux microorganismes dénitrifiantes provient des réactions d'oxydation d'éléments inorganiques 

tels que l'hydrogène ou divers composés soufrés (H2S, S, S2O3) [74]. Les bactéries impliquées 

ont un faible taux de croissance. Aussi, de faibles taux d’élimination sont obtenus avec des 

temps de contact élevés rendant donc cette technique plus difficilement applicable à l'échelle 

industrielle [74].  

Les processus biologiques de dénitrification peuvent être de type à film fixe (croissance 

attachée) et à croissance suspendue [74]. Les procédés à film fixe comprennent des réacteurs à 

lit fluidisé, des réacteurs à lit fixe et des biofiltres. Dans ce cas, la biomasse épuratrice est fixée 

sur des supports inertes (le sable, l’anthracite, le charbon actif, le carbonate de calcium ou le 

soufre). L’eau à traiter coule au contact de ces supports et les microorganismes fixent donc les 
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polluants azotés et les dégradent. Avec le procédé à culture libre ou à croissance suspendue, la 

biomasse est en suspension dans l’eau à traiter. Les microorganismes fixent la pollution et se 

développent sous formes de flocs biologiques que l’on peut séparer de l’eau traitée par 

décantation. 

La méthode biologique de dénitrification est intéressante car elle est efficace et 

transforme les nitrates en un produit inoffensif (le diazote). Malheureusement, elle est limitée 

aux eaux présentant de faibles rapports C/N ou contenant des polluants toxiques aux 

microorganismes [50]. En outre, cette méthode nécessite généralement un post traitement de 

l’eau dénitrifiée afin d’éliminer les bactéries et le carbone organique résiduel [73]. Ce processus 

prend généralement beaucoup de temps, se limite à des plages de température, est très coûteux 

et nécessite un entretien important  [68].  

I.1.2.2.3. Electroréduction (ER) des nitrates 

La technique d'ER est beaucoup utilisée ces dernières décennies pour éliminer les 

nitrates des eaux usées en raison de sa haute efficacité et des conditions simples de mise en 

œuvre [21]. De plus, cette méthode ne génère pas de boue, nécessite un équipement moins 

encombrant et un coût en capital relativement faible [75]. Le principe est basé sur la réduction 

électrochimique des nitrates en azote gazeux en appliquant une tension donnée à des électrodes 

métalliques ou non [21]. Le nitrite est un produit intermédiaire qui, dès sa formation, réagit 

avec l’eau pour former l’azote gazeux, l’ammoniac et l’hydroxylamine NH2OH [76]. La 

formation du diazote gazeux est la plus souhaitée car il est inoffensif pour l’homme et pour 

l’environnement. Cependant, c’est l'ammoniac qui se forme de façon prépondérante [76]. En 

outre, les nitrites et l’ammoniac peuvent s’oxyder à l’anode pour donner les nitrates et l’azote 

gazeux [77]. Les principales réactions électrochimiques se déroulant à la surface des électrodes 

sont les suivantes (Eq I. 22 à Eq I. 29) [76,77] : 

NO3
− + H2O + 2e−  →  NO2

− + 2OH−                            (Eq I. 22) 

NO3
− + 3H2O + 5e−  → 1 2⁄  N2 + 6OH−                      (Eq I. 23) 

NO3
− + 6H2O + 8e−  → NH3 + 9OH−                           (Eq I. 24) 

NO2
− + 5H2O + 6e−  →  NH3 + 7OH−                          (Eq I. 25) 

NO2
− + 2H2O + 3e−  →  1 2⁄ N2 + 4OH−                      (Eq I. 26) 
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NO2
− + 4H2O + 4e−  →  NH2OH + 4OH−                     (Eq I. 27) 

NO2
− + H2O → NO3

− + 2H+ + 2e−                                  (Eq I. 28) 

2NH3  → N2 + 6H+ + 6e−                                              (Eq I. 29) 

Le dihydrogène et le dioxygène se dégagent lorsque l'eau subit l’électrolyse (Eq I. 30 et Eq I. 

31) : 

2H2O + 2e− → H2 + 2OH−                                           (Eq I. 30) 

4OH− → O2 + 2H2O + 4e−                                           (Eq I. 31)   

La nature du matériau de la cathode joue un rôle très important dans la réduction 

électrochimique des nitrates ainsi que certaines conditions opératoires telles que le potentiel 

appliqué, le pH de la solution aqueuse et d'autres anions [21]. Ces paramètres influencent le 

rendement de formation de l’azote gazeux. Différents matériaux de cathode ont été utilisés ces 

dernières années dans le but d'améliorer leur sélectivité, leur stabilité et leur durée de vie. Des 

électrodes monométalliques telles que le cuivre [78], le fer [79], le platine [80,81] , l’étain [82] 

ainsi que des alliages tels que Cu-Ni [83] et l’acier inoxydable [84] ont été utilisées. Des 

électrodes non métalliques telles que le graphite ont été aussi utilisées [85].  

Les ions chlorures peuvent avoir aussi des effets positifs sur la réduction 

électrochimique des nitrates car ils peuvent augmenter la sélectivité dans la formation de l’azote 

gazeux [21]. En effet, les ions chlorures peuvent entrainer la formation d’ions d'hypochlorite 

pendant l'électrolyse, lesquels peuvent oxyder l’ammonium en azote gazeux ou les nitrites en 

nitrates comme l’indiquent les équations (Eq I. 32 à Eq I. 36) : 

2Cl− →  Cl2 + 2e−                                                           (Eq I. 32) 

Cl2 + H2O → HClO + H+ + Cl−                                     (Eq I. 33) 

HClO → H+ + ClO−                                                         (Eq I. 34) 

2NH4
+ + 3ClO− → N2 + 3H2O + 2H+ + 3Cl−                            (Eq I. 35) 

NO2
− + ClO− → NO3

− + Cl−                                              (Eq I. 36)  
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Conclusion partielle 

Il ressort de cette section que le phosphore et l’azote se présentent sous plusieurs formes 

dans les effluents liquides. Les formes prépondérantes et stables sont les orthophosphates et les 

nitrates. Leurs présences dans l’eau représentent un réel danger environnemental et sanitaire 

s’ils ne sont pas éliminés avant d’être rejetés dans le milieu récepteur. Ils sont responsables des 

problèmes d’eutrophisation des eaux de surface et, par conséquent, la détérioration de la qualité 

de l’eau. Vu l’enjeu sanitaire et environnemental, des techniques physico-chimiques et 

biologiques ont été utilisées pour éliminer ces polluants des effluents avant leur rejet. 

Cependant, elles ont montré des limites telles que la mise en œuvre souvent complexe pour 

certaines méthodes, le coût du traitement lié à l'utilisation des produits chimiques et à la quantité 

importante de boue à disposer, sans oublier la production de produits secondaires indésirables. 

L’électrocoagulation est une méthode alternative car elle combine les avantages de la 

coagulation floculation traditionnelle et de l’électrochimie. Avec les phosphates et les nitrates, 

en lieu et place des sels métalliques ou d’électrodes coûteuses et difficilement accessibles (Ti, 

Pd, Pd/Sn, Ti/IrO2-Pt…), l’EC peut être utilisée. C’est ce qui fera l’objet de cette thèse. La 

prochaine section présentera le principe général de l’EC, les facteurs qui influencent le procédé 

ainsi les résultats des travaux déjà exécutés portant sur l’élimination des phosphates et des 

nitrates par ledit procédé. 

I.2. GENERALITES SUR LE PROCEDE D’ELECTROCOAGULATION (EC) 

I.2.1. COAGULATION - FLOCULATION CHIMIQUE (CFC) 

Les polluants dans les eaux et les eaux usées sont typiquement des particules colloïdales. 

Elles (particules) sont des particules organiques ou minérales très fines en suspension dans 

l’eau, notamment responsables de la couleur et de la turbidité de l'eau dans les effluents liquides 

[86]. Ces particules, très stables dans l’eau, sont de petites tailles entre 1 nanomètre à 2 

micromètres [22], ce qui fait qu’elles ne décantent pas naturellement ou ne peuvent être 

éliminées par filtration. Pour les éliminer, elles doivent être rassemblées en grand nombre en 

agrégats en ajoutant dans l’eau usée un coagulant. 

 Comme son nom l’indique, deux étapes successives sont à l’origine du procédé de 

CFC : la coagulation et la floculation. Pour saisir le concept de coagulation, une brève 

compréhension de la chimie colloïdale est essentielle car les polluants des eaux usées sont 

généralement des colloïdes [87] et leur élimination des eaux passe par des phénomènes 

d’adsorption facilement expliqués par la théorie de la double couche. 
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 Théorie de la double couche 

Les colloïdes présents dans l’eau brute sont chargés négativement (imperfections du réseau 

cristallin, ionisation des groupements chimiques périphériques…). En solution, la petite taille 

des colloïdes et leur stabilité font qu’ils ne décantent pas naturellement. La stabilité des 

colloïdes est régie par l'équilibre de deux forces opposées : les forces répulsives à la surface 

colloïdale et les forces d'attraction de Van der Waal [87]. Les forces de répulsion de nature 

électrostatique assurent la stabilité de la suspension colloïdale tandis que les forces attractives 

de Van der Waals, résultant de dipôles induits ou permanents parmi les molécules dispersées, 

ont tendance à déstabiliser les particules colloïdales  [22]. La charge négative des colloïdes est 

caractérisée par le potentiel zêta (pZ). Il donne une indication de l'étendue de la répulsion entre 

les particules colloïdales portant la même charge [22]. Plus cette valeur est élevée, plus la 

répulsion entre les particules est importante et plus le système colloïdal est stable [22].  

Deux couches se forment autour de chaque colloïde. D’abord, les ions positifs présents 

dans l’eau brute sont attirés et viennent former une couche liée ou couche de STERN autour du 

colloïde. Les ions positifs, constituant la couche liée, attirent à leur tour des ions négatifs 

accompagnés d'une faible quantité d'ions positifs qui se répartissent inégalement autour du 

colloïde pour former la couche diffuse ou de Gouy-Chapman (Figure 3). 

 

Figure 3 : Structure et composition de la double couche sur une particule colloïdale [22]  

  La couche de STERN possède une épaisseur de quelques angströms, recouvre 

intégralement la surface du colloïde et assure la neutralité de l’ensemble. Quant à la couche de 

Gouy-Chapman, elle a une épaisseur de 10 Angströms à une fraction de micromètres et la 

neutralité est obtenue à une plus grande distance. L'épaisseur de la double couche électrique 
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affecte l'étendue de la répulsion entre les particules. La tendance des particules à rester 

dispersées ou à se rapprocher provient de la résultante de deux forces opposées qui s’exercent 

sur elles. 

 Coagulation 

La coagulation correspond à la déstabilisation des particules colloïdales par la 

neutralisation de leurs charges négatives de surface en ajoutant des cations métalliques 

(Fe2+/Fe3+ ou Al3+) dans l’eau brute. En effet, les cations métalliques s’hydrolysent pour former 

différentes sortes d’espèces coagulantes, lesquelles pénètrent la double couche des colloïdes en 

la comprimant et neutralisent leurs charges négatives surfaciques. La diminution des charges 

négatives des colloïdes induit la réduction de l’épaisseur de la double couche ainsi que les forces 

de répulsion entre les colloïdes, favorisant ainsi leur rassemblement en particules plus grandes 

(flocs) sous le seul effet de la force d’attraction de Van der Waals. Le potentiel Zêta (pZ) mesuré 

à la surface de cisaillement sera également réduit et la déstabilisation optimale se produit 

lorsque le pZ est nul [22]. 

 Floculation 

La floculation, quant à elle, est l'agglomération des particules préalablement déchargées en 

flocons puis en flocs plus volumineux décantables. L'efficacité du traitement augmente avec la 

valence du cation et la demande en réactif (C). Elle se traduit par la théorie de Schulze-Hardy 

(Eq I. 37) : 

C = K. z−6                                                                       (Eq I. 37)                                                   

où K est une constante et z est la valence du contre ion utilisé. 

Ainsi un ion trivalent est environ dix fois plus efficace qu’un ion divalent. C’est pourquoi ils 

sont largement utilisés pendant les traitements de coagulation-floculation.  

       Par ailleurs, le traitement peut être plus efficace en utilisant en complément des coagulants 

minéraux, certains adjuvants de floculation : polymères cationiques, polymères minéraux (silice 

activée) ou naturels (amidon, alginate) ou des polymères de synthèse. Par leurs charges 

positives, ces polymères neutralisent directement les colloïdes négatifs et les adsorbent à leurs 

surfaces permettant une action de pontage (Figure 4).  

 

                       Figure 4 : Adsorption et pontage à l'aide de polymère  
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Dans ce cas, les flocons obtenus sont plus volumineux et résistants aux contraintes de 

cisaillement. L’un des groupes fonctionnels du polymère peut s’adsorber à la surface de la 

particule alors que le reste de la chaîne est momentanément libre. L’autre groupe fonctionnel 

peut à son tour s’adsorber sur une ou plusieurs autres particules. 

I.2.2. DEFINITION ET PRINCIPE DE L’ELECTROCOAGULATION (EC) 

L’EC est le processus de déstabilisation des contaminants en suspension, émulsionnés 

ou dissous dans un milieu aqueux en introduisant un courant électrique dans le milieu [88,89]. 

Le procédé est possible grâce à un réacteur constitué d’une cellule électrolytique et des 

électrodes sacrificielles généralement faites en fer ou en aluminium [90]. L’anode et la cathode 

peuvent être réalisées en matériaux identiques ou différents. Le principe de base est la libération 

in situ des substances coagulantes dans l’effluent grâce au courant électrique. En effet, lorsque 

le courant électrique traverse les électrodes plongées dans l’effluent, des cations métalliques 

(Fe2+, Fe3+ ou Al3+) et des ions hydroxydes (OH-) sont produits simultanément, 

respectivement, par oxydation de l’anode et par réduction de l’eau à la cathode [91] (Figure 5).  

 

Figure 5 : Principe du procédé d'électrocoagulation 

Les cations métalliques et les ions hydroxydes subissent d'autres réactions spontanées 

d'hydrolyse pour former différentes espèces coagulantes monomériques et polymériques, 

lesquelles entrainent la déstabilisation et la floculation des polluants. En plus des ions 

hydroxydes, la réduction de l’eau produit aussi du dihydrogène gazeux qui entraine les polluants 

à la surface de l’eau par flottation. C’est donc une technologie qui combine les avantages de la 

coagulation-floculation, de l’adsorption, de la flottation et de l'électrochimie, c’est pourquoi 

Boue 

Floc 
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elle est très efficace pour le traitement de différents types de polluants (organiques ou 

inorganiques) [25].  

I.2.3. THEORIE DE L’ELECTROCOAGULATION  

Pendant le procédé d’EC, le coagulant est généré in situ par oxydation électrolytique 

d’une anode solide appropriée [30,92]. C’est une technique complexe de traitement des eaux 

dont les différents mécanismes peuvent être séquentiels ou parallèles [30]. Le procédé présente 

trois étapes principales dans le processus d’élimination des polluants [93–95] :  

La formation des coagulants : des cations métalliques sont introduits dans l’effluent par 

oxydation électrochimique d’anodes sacrificielles. Une fois dans l’effluent et moyennant les 

autres réactions telles que la réduction de l’eau, ils forment les coagulants sous formes de 

complexes d’hydroxydes métalliques. 

La déstabilisation des contaminants, des polluants, des matières en suspension et cassure 

des émulsions : cette étape se traduit par la compression de la double couche électronique de 

chaque espèce polluante au contact avec les agents coagulants. Cela aboutit à la neutralisation 

de leurs charges négatives réduisant considérablement les forces de répulsion électrostatiques 

à tel point que les forces d’attraction de Van der Waals prévalent causant ainsi la coagulation. 

L’agrégation des phases déstabilisées et formation des flocs : Les particules colloïdales se 

rencontrent sous l’effet de la force de Van Der Walls entraînant la formation d’agrégats qui 

peuvent être facilement retirés du milieu réactionnel (eau traitée). 

Les cations métalliques produits comme coagulants neutralisent la charge électrique 

négative des colloïdes créant ainsi leur déstabilisation : c’est le phénomène de coagulation. 

L’action simultanée du champ électrique créé entre les électrodes et des différents composés 

coagulants permettent de créer des conditions d’une bonne coagulation/floculation. En effet, le 

champ électrique permet de créer un gradient de vitesse affectant toutes les particules chargées 

notamment les ions et les colloïdes facilitant ainsi leur rencontre et formant des flocs de 

particules pouvant être éliminés par décantation et flottation. La flottation est due à l’électrolyse 

de l’eau entraînant la formation de petites bulles de dioxygène (en quantité très faible) à l’anode 

et du dihydrogène à la cathode. Ces bulles adhèrent aux solides formés en solution (adsorbant-

polluant) et favorisent leur flottation. 

I.2.4. REACTIONS CHIMIQUES MISES EN JEU DANS LE PROCESSUS D’EC 

Les électrodes utilisées en électrocoagulation sont faites en aluminium et en fer car ces 

métaux sont moins chers et facilement accessibles. En plus, ils donnent des cations métalliques 
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trivalents, formes efficaces pour la CFC. Lorsque le réacteur contenant l’effluent à traiter est 

traversé par un courant électrique, des réactions d’oxydoréduction se déroulent au voisinage 

des électrodes produisant des cations métalliques qui sont ensuite hydrolysés au sein de la 

solution.  

I.2.4.1. Réactions électrochimiques aux électrodes 

Les principales réactions électrochimiques électrolytiques qui ont lieu dans le 

processus d’EC sont illustrées par les équations (Eq I. 38 à Eq I. 44). 

A l’anode :  

Les électrodes en fer ou en aluminium s’oxydent et passent de l’état solide à l’état 

ionique dans la solution (Eq I. 38 et Eq I. 39) [34,96,97] : 

Al → Al3+ + 3e−                                                            (Eq I. 38) 

Fe ⟶ Fe2+ +  2e−                                                        (Eq I. 39)                                 

Avec les électrodes en fer, les réactions chimiques mises en jeu sont plus complexes 

qu'avec les électrodes en aluminium dans la mesure où l'oxydation de l'anode peut conduire soit 

à des cations ferreux ou ferriques [30]. Les ions ferreux sont instables, leur oxydation en ions 

Fe3+  dépend fortement du pH et de la concentration en oxygène dissous [98,99]. Dans les 

milieux acides, les cations Fe2+ s'oxydent très lentement au contact de l'oxygène dissous, tandis 

que dans les milieux neutres ou alcalins, Fe2+ est immédiatement transformé en hydroxyde 

ferreux qui est rapidement oxydé par l'oxygène dissous en hydroxyde ferrique. Ces différentes 

transformations du fer sont illustrées par les équations suivantes (Eq I. 40 à Eq I. 42) [30] : 

Fe2+ + O2 + 2H2O  ⟶ Fe3+ + 4OH−                            (Eq I. 40)                                                                                      

Fe2+ + 2OH− ⟶ Fe(OH)2                                              (Eq I. 41)                                                                                                                       

4Fe(OH)2 + O2 + 2H2O ⟶ 4Fe(OH)3                          (Eq I. 42)                                                                                                                                                                                    

Lors du processus d’oxydation, il peut aussi y avoir une réaction secondaire au voisinage de 

l’anode. La dissociation des molécules d’eau à l’anode génère une concentration élevée de 

protons selon l’équation suivante (Eq I. 43) : 

2H2O ⟶ O2 + 4H+ + 4 e−                                          (Eq I. 43)                                                                                 
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A la cathode:  

Au voisinage de la cathode, les molécules d’eau sont réduites produisant des ions 

hydroxyde et du dihydrogène gazeux selon l’équation (Eq I. 44) [96,100] :  

2H2O + 2e− ⟶ H2 +  2OH−                                           (Eq I. 44)                                 

La formation du dihydrogène permet la flottation des particules floculées, ce qui augmente le 

rendement de l’EC [101]. En plus des principales réactions présentées ci-dessus, une variété 

d’effets mineurs, tels que la réduction directe des ions métalliques sur les cathodes, peuvent 

également avoir lieu dans la cellule d’électrocoagulation [94].  

I.2.4.2. Hydrolyse des cations métalliques dissous 

En solution, les cations métalliques dissous, résultant de l’oxydation électrochimique de 

l’anode (Eq I. 38 et Eq I. 39), peuvent subir différentes réactions d'hydrolyse, produisant 

différents monomères ou polymères d'hydroxydes métalliques. Avec les électrodes en 

aluminium, des hydroxydes métalliques monomériques ( Al(OH)2+, Al(OH)2 
+    et  Al(OH)4

− ) 

et polymériques ( Al2(OH)2 
4+, Al6(OH)15 

3+ , Al7(OH)17 
4+ et Al8(OH)20 

4+ ) se forment puis se 

transforment finalement en espèces amorphes très peu solubles Al(OH)3 [94,97,102,103]. Dans 

le cas du fer, on a les espèces coagulantes comme Fe(H2O)5OH2+, Fe(OH)2+, Fe(OH)2
+, 

Fe(OH)4 
− , Fe(OH)6

3−, Fe(H2O)4(OH)2
+, Fe2(OH)2

4+, Fe2(H2O)8(OH)2
4+, Fe2(H2O)6(OH)4

2+, 

Fe(OH)2  et Fe(OH)3 [94,97]. 

Ces différents complexes jouent le rôle de coagulants comme dans le cas de la 

coagulation-floculation traditionnelle. Ils s’adsorbent sur les particules colloïdales et annulent 

leurs charges électriques. Cela conduit à déstabiliser ces particules colloïdales qui formeront 

des flocs pouvant être éliminés de l’eau par décantation, flottation ou filtration. Aussi, les 

complexes amorphes Al(OH)3, Fe(OH)2 et Fe(OH)3 ont de larges surfaces spécifiques, ils 

peuvent donc éliminer les polluants par adsorption rapide sur leurs surfaces ou par piégeage 

[99]. La prédominance des espèces ioniques ou neutres est fonction des conditions opératoires 

telles que la température, le pH du milieu et la présence d’autres espèces chimiques [36]. En 

tenant compte des espèces monomériques, cette prédominance est mise en évidence grâce au 

diagramme de solubilité qui montre l’évolution de la fraction molaire de chacun des monomères 

formés en fonction du pH du milieu (Figure 6).  
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Figure 6 : Diagramme de spéciation des produits d'hydrolyse mononucléaires pour les ions (a) 

Fe3+ et (b) Al3+ à concentration de 1 µM [104] 

Ces diagrammes permettent de comprendre la spéciation des cations Al3+ et Fe3+ dans 

la solution aqueuse ainsi que leurs produits d'hydrolyse. Celle-ci dépend de la concentration 

totale en métal et du pH de la solution. Les ions Al3+ sont prédominants à des pH acides 

inferieurs à 4 tandis que les ions Fe3+ à des pH acide inferieurs à 1,5. Lorsque le pH augmente, 

les cations métalliques s’hydrolysent progressivement jusqu’à former de petites quantités 

hydroxydes Al(OH)3 et Fe(OH)3 de faible solubilité à certaines valeurs de pH. Pour 

l’aluminium, le pH se situe entre 5 et 8 tandis qu’avec le fer, le pH se situe entre 4 et 8. La 

formation des hydroxydes amorphes passe par la formation d’autres hydroxydes cationiques 

Fe(OH)2+, Fe(OH)2
+,  Al(OH)2+, Al(OH)2

+ dont les pics de formation se situent aux valeurs de 

pH 3 et 5 pour le fer et aux pH 5 et 6 pour l’aluminium. Cependant, dans la gamme de pH 

supérieurs à 7, l’ion Al(OH)4
− est le principal produit d'hydrolyse, représentant près de 100% 

du total Al3+. Quant aux fer, au-delà de pH 10, on assiste à une transformation des hydroxydes 

ferriques Fe(OH)3  en Fe(OH)4
− avec un taux de presque 100%. 

I.2.4.3. Paramètres expérimentaux affectant le processus d’EC 

Plusieurs paramètres affectent l’efficacité du procédé d’EC. Ils sont liés aux conditions 

de fonctionnement (l’intensité de courant, le temps de traitement, la nature de l’électrode, le 

(a) 

(b) 
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mode de connexion des électrodes et la distance entre les électrodes) et des propriétés des eaux 

usées (le pH, la concentration initiale du polluant et la conductivité). 

I.2.4.3.1. Intensité de courant et le temps de traitement 

             L’intensité de courant et le temps de traitement déterminent la quantité de coagulants 

libéré par l’anode dans le milieu aqueux ainsi que le dégagement d'hydrogène gazeux (H2) à la 

cathode [22,105]. La relation qui détermine la quantité de coagulants est dérivée de la loi de 

Faraday. Si l’on considère que les seules réactions chimiques qui se déroulent dans le réacteur 

d’EC sont l’oxydation du métal et la réduction de l’eau, il est possible de déterminer la masse 

de métal dissoute ou des ions métalliques produits pendant une durée t d’électrolyse à travers 

l’équation (Eq I. 45) [106] : 

    𝑚 =
ItM

nF
                                                               (Eq I. 45)                                 

où m est la masse du métal dissous (g), I est l’intensité du courant imposé (A), t est la durée 

d’électrolyse (s), M est la masse molaire de l’élément considéré (g/mol), F est la constante de 

Faraday (96500 C/mol) et n est le nombre d’électrons mis en jeu dans la réaction considérée. 

Cependant, les masses dissoutes expérimentalement sont toujours supérieures à celles prévues 

théoriquement par la loi de Faraday [107–109]. C’est pourquoi un facteur de correction, appelé 

rendement faradique (φ), sert à corriger l’écart entre ces deux valeurs (Eq I. 46) [30].  

    𝑚 = φ
ItM

nF
                                                         (Eq I. 46)                                 

Des explications ont été données par Canizares et al. [110]. Ils suggèrent que cette différence 

est due à la dissolution chimique de l'électrode à pH alcalin pour l’aluminium et à pH acide 

pour les électrodes en fer. La formation des ions hydroxydes à la cathode augmente le pH local, 

provoquant la dissolution chimique de la cathode selon l’équation (Eq I. 47 à Eq I. 49).  

2Al + 6H2O  →    2Al3+ + 3H2 + 6OH−                       (Eq I. 47)                                 

Fe + 2H2O  →    Fe2+ + H2 + 2OH−                            (Eq I. 48)                                  

4Fe + 10H2O +  O2     →    4Fe3+ + 4H2 + 12OH−  (Eq I. 49)                                 
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La vitesse de dissolution de l'anode augmente avec la densité de courant, ce qui conduit 

à une augmentation de la quantité de flocs d'hydroxydes métalliques. Cela entraîne une 

augmentation de l'efficacité d'élimination des polluants par adsorption.  

Lors de l’électrolyse, la tension appliquée (U) à la cellule pour obtenir la densité de 

courant souhaitée est la somme de plusieurs termes et est donnée par l’équation suivante (Eq I. 

50) [94,98] :  

    U = EEq + Ση +  IR                                             (Eq I. 50)                                 

où EEq est le potentiel d’équilibre (V), Ση est la somme des surtensions anodiques et cathodiques 

(V) et IR est la chute ohmique (V). Le potentiel d’équilibre (𝐸𝐸𝑞) correspond à la différence 

des potentiels d’abandon à courant nul entre l’anode et la cathode. La somme des surtensions 

Ση exprime les contraintes cinétiques des réactions aux électrodes. Elle caractérise les 

différentes étapes de la réaction électrochimique. La chute ohmique IR, quant à elle, est 

caractéristique de la composition de la solution et de sa conductivité. Dans le cas des électrodes 

planes, elle s’exprime selon l’équation suivante (Eq I. 51) [106] : 

     IR =
Id

Ak
                                                                (Eq I. 51)                                 

où d est la distance entre les électrodes (cm), A est la surface active de l’électrode (cm²) et k est 

la conductivité de la solution (S.cm-1). Pour une intensité de courant donnée, la chute ohmique 

peut être facilement minimisée soit en réduisant la distance entre les électrodes, soit en 

augmentant la conductivité de la solution ou la surface active des électrodes. L’augmentation 

de la conductivité est possible en ajoutant un électrolyte support dans l’effluent à traiter. 

 Le courant est un paramètre qui influence positivement le processus d’EC. Cependant, 

des valeurs de courant très élevées peuvent provoquer des réactions secondaires ou un 

surdosage qui peut inverser la charge des colloïdes et les disperser à nouveau dans l’eau [101]. 

Un fort courant électrique entraine aussi une consommation élevée d’énergie. Cette 

consommation d’énergie électrique E (𝐾Wh/m3) peut être déduite en fonction du temps de 

fonctionnement t et de l’intensité de courant en utilisant l’équation suivante (Eq I. 52) [100] : 

E =
U.I.t

V
                                                              (Eq I. 52)                                 

Où U est la tension appliquée en (V), I est l’intensité de courant (A), t est le temps 

d’électrocoagulation (h) et V est le volume de l’eau usée traitée (𝐿). 
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I.2.4.3.2. pH de la solution 

Le pH est un paramètre clé dans le processus d’élimination des polluants par EC, car il 

affecte la prédominance des différentes espèces coagulantes en équilibre dans l’eau  [111]. De 

même, le pH de l’effluent influence la charge de surface des hydroxydes métalliques. En 

conséquence, l’adsorption et la coagulation des polluants dépendent de ce paramètre. Par 

exemple, dans des conditions fortement alcalines les espèces majoritaires dans la solution sont 

sous les formes Al(OH)4
−et Fe(OH)4

− [111]. Ces espèces ont une faible activité coagulante 

réduisant l’efficacité du procédé.  

C’est le pH final de l'effluent qui affecte en fait les performances globales du traitement 

[98], cependant cette valeur de pH est fonction du pH initial et du type d’électrode [31]. Compte 

tenu du changement continu du pH de l’eau pendant le processus, il est généralement fait 

référence au pH de la solution initiale comme paramètre [22]. Il est important de noter que le 

pH de la solution peut modifier la structure chimique des polluants comme la protonation ou la 

déprotonation de leurs groupes fonctionnels, en fonction de leur pKa [111]. Cela affecte 

directement les charges nettes des polluants modifiant ainsi la double couche et par conséquent 

affecte la formation d’agrégats. En raison des différents caractères physico-chimiques des 

polluants et des coagulants selon le pH de l’eau, ce paramètre doit être optimisé en tenant 

compte de la nature du polluant ciblé. 

En ce qui concerne l’évolution du pH de l’eau traitée, il augmente lorsque la valeur 

initiale du pH est inférieure à 4 (acide) alors qu'il tend à diminuer lorsque la valeur initiale du 

pH est supérieure à 8 (base) [105]. Lorsque la valeur initiale du pH est dans la plage neutre 

(entre 6 et 8), le pH de l'effluent ne change que légèrement [105]. L’augmentation du pH en 

milieu acide est due à la production d’ions OH− à la cathode [101]. Dans des conditions 

alcalines, la formation des complexes Al(OH)4
− ou Fe(OH)4

− est à la base d’une baisse du pH 

car des cations H+ sont libérés au voisinage de l’anode [105]. Elle peut être aussi due aux 

réactions secondaires telles que l’oxydation de l’eau (Eq I.43).  

I.2.4.3.3. Matériaux des électrodes 

Le type de matériau constituant les électrodes influence visiblement la performance du 

procédé d’électrocoagulation et le coût du traitement [112]. Il détermine la nature du cation 

introduit dans l’effluent. Les plus communes des électrodes sont des plaques d’aluminium ou 

de fer, en raison de leur faible coût, de leur disponibilité, de leur efficacité [31] et aussi de la 

forme trivalente des métaux [37]. En effet, les coagulants ioniques métalliques à valence de 
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charge plus élevée sont préférés car leur compression de la double couche électronique est 

supérieure, ce qui améliore la coagulation des polluants [111]. L’anode, constituée de métal fer 

ou aluminium, se dissout facilement lorsqu’elle est traversée par du courant en libérant les 

cations trivalents Fe3+ et Al3+. Quant à la cathode, elle peut être constituée de fer, d’aluminium 

ou d’un autre type de métal. 

 Les électrodes utilisées peuvent être sous des formes variées selon la vitesse 

d'écoulement de l'effluent et la forme géométrique du réacteur. Elles se présentent sous forme 

de plaques planes parallèles, cylindriques, sphériques en lit fixe ou sous forme de système 

rotatif [93]. La simplicité de manipulation, de nettoyage et d’entretien des plaques planes 

parallèles rend les expériences plus aisées. 

I.2.4.3.4. Modes de connexion  

Une cellule d’EC à deux électrodes ne convient pas pour le traitement des eaux usées 

du fait que la vitesse de dissolution du métal peut être élevée. Il est nécessaire d’utiliser des 

électrodes présentant des grandes surfaces, ce qui a pour avantage de prolonger la durée de vie 

des électrodes [22]. C’est pourquoi l’utilisation de plusieurs électrodes est nécessaire. Celles-ci 

doivent être disposées en utilisant des configurations d'électrodes monopolaire ou dipolaires en 

série ou en parallèle [30,107] comme illustré par la Figure 7.  

 

 

                                        Figure 7 : Différents types de connexion  [22] 

En configuration monopolaire parallèle (MP-P), les cathodes et les anodes sont placées 

alternativement au même potentiel anodique ou cathodique et chaque paire de cathode/anode 

représente une petite cellule électrolytique dans laquelle la tension est la même [30].  

Pour la connexion monopolaire série (MP-S), elle est réalisée en connectant les deux 

électrodes les plus à l'extérieur à l’alimentation formant l'anode et la cathode tandis que chaque 

paire d’électrodes internes sont connectées l'une à l'autre sans une interconnexion aux 
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électrodes extérieures. Dans ce cas, le courant électrique traversant toutes les électrodes est 

identique alors que la tension globale est la somme de la tension dans chaque cellule 

électrolytique individuelle [30]. Ces tensions des cellules entraînent une différence de potentiel 

plus élevée pour un courant faible [34].  

Dans l'agencement des électrodes bipolaires série (BP-S), les électrodes les plus 

externes sont physiquement connectées à l’alimentation tandis qu’il n'y a pas de connexion 

électrique entre les électrodes internes [34]. Lorsque le courant passe à travers les électrodes 

principales, le côté adjacent des électrodes internes se polarise et portera une charge opposée à 

la charge de l'électrode proche [22]. Chaque électrode, à l'exception de celles à chaque 

extrémité, fonctionne donc comme anode sur une face et comme cathode sur l'autre les rendant 

bipolaires. 

Les montages monopolaires nécessitent une basse tension et un courant élevé 

contrairement aux électrodes bipolaires qui fonctionnent sous une forte tension et un courant 

inférieur [30].  

 En termes d’efficacité, il est difficile d’identifier le mode le plus performant. Cependant, 

si l’on tient compte du rapport efficacité-coût, les électrodes monopolaires peuvent être jugées 

intéressantes car cet agencement d'électrodes offre une élimination élevée de polluants avec une 

consommation d'énergie moindre [22,30]. 

I.2.4.4. Avantages et inconvénients de l’électrocoagulation  

Le procédé d’EC, comparé au procédé de coagulation-floculation classique, présente de 

nombreux avantages et quelques inconvénients. 

En effet, l’EC est un procédé qui est caractérisé par un matériel simple, facile à réaliser 

[113] et permet d’éliminer efficacement une variété de matières dissoutes et de matières en 

suspension indésirables [114]. Par ailleurs, le procédé nécessite peu d’ajout de produits 

chimiques réduisant le risque de pollution secondaire et la dose injectée en coagulants par 

électrolyse peut être contrôlée facilement en faisant varier le courant électrique appliqué [95]. 

Aussi, le procédé requiert des temps de réaction courts et un coût de traitement relativement 

faible, produit une quantité de boue moins importante et peut être complètement automatisable 

[37,95]. Mollah et al. [95] ont affirmé que la technique d'électrocoagulation peut être utilisée 

dans les zones rurales où l'électricité n'est pas disponible. C’est le cas des travaux de Sharma et 

al. [115], qui ont utilisé comme source d’énergie des panneaux solaires. Enfin, la génération de 

bulles de gaz, produites lors de l'électrolyse, est un autre avantage. Elles augmentent le 
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rendement d'élimination des polluants en faisant flotter une partie au-dessus de la solution pour 

[92,94,95].  

Malgré les nombreux avantages du procédé d’EC, quelques inconvénients existent et 

sont bien connus. L’un des problèmes est la dissolution des électrodes anodiques dans la 

solution nécessitant un remplacement régulier de celles-ci [92]. La production de précipités 

peut aussi constituer un film imperméable sur la cathode, augmentant ainsi la résistance de la 

cellule et entraînant une consommation élevée d’électricité. Par ailleurs, la technique d’EC 

nécessite également que l’effluent ait une conductivité élevée pour un traitement efficient. 

L’addition d’un électrolytes support (le sulfate de sodium, le chlorure de sodium, le chlorure 

de potassium) est souvent nécessaire pour aider au transport d’ions dans le cas de solutions peu 

conductrices [92,94,95]. 

I.2.4.5. Applications de l’EC aux traitements des orthophosphates et des nitrates  

Dans le but de diminuer les problèmes sanitaires (le cancer et la méthémoglobinémie) 

et environnementaux (l’eutrophisation) et vu les limites des procédés conventionnels, le 

procédé d’EC a suscité un grand intérêt ces deux dernières décennies dans la mesure où il a été 

largement utilisé pour traiter les orthophosphates [3,4,37–40,52,84,116–121] et les nitrates 

[50,114,122–127]. Plusieurs types d’effluents aussi bien réels que synthétiques ont été 

dépollués. Ces nombreuses publications ont analysé l’effet des paramètres principaux tels que 

l’intensité de courant, la concentration initiale du polluant, le pH initial, la durée de traitement 

et le type d’électrode. D’autres paramètres secondaires tels que la distance inter électrode, le 

type d’électrolyte, la conductivité du milieu, le type de connexion etc… ont aussi fait l’objet 

d’étude. L’optimisation de ces paramètres a permis à différents auteurs d’obtenir des taux 

d’abattements variant de 40 à 100% pour les orthophosphates et de 40 à 93,43 % pour les 

nitrates [20,21].  

Les mécanismes d’élimination ont aussi été discutés dans la littérature. Selon les travaux 

de Lacasa et al. [84] puis d’Omwene et al. [40], les mécanismes d’élimination des 

orthophosphates sont basés sur les processus de précipitation (ou de coprécipitation), de 

coagulation et d’adsorption et sont influencés par les caractéristiques de l’effluent. Les 

mécanismes de précipitation ou de coprécipitation consistent en la réaction directe des cations 

métalliques avec les orthophosphates et/ou les ions hydroxydes pour former des précipités tels 

que les phosphates métalliques ou d'hydroxylphosphate [40] (Eq I. 53 à Eq I. 57). 

3Fe2+ + 2PO4
3−  ⟶  Fe3(PO4)2(S)                                 (Eq I. 53)                                 
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Al3+ + PO4
3−  ⟶  AlPO4(S)                                             (Eq I. 54)                                 

Fe3+ + PO4
3−  ⟶  FePO4(S)                                            (Eq I. 55)                                 

xFe3+ + PO4
3− + (3x − 3)OH−  ⟶  FexPO4(OH)3x−3(S)        (Eq I. 56)                                 

xAl3+ + PO4
3− + (3x − 3)OH−  ⟶  AlxPO4(OH)3x−3(S)         (Eq I. 57)                                 

Le phosphate est précipité dans la gamme de pH de 4–7 principalement sous forme de FePO4(s) 

(strengite) et AlPO4(s) (variscite) avec une solubilité minimale à pH 5 et  6, respectivement, pour 

FePO4 et AlPO4 [84]. Le mécanisme de coagulation qui intervient pendant le processus d’EC 

est similaire à celui observé lors de l’ajout de sels métalliques [95]. Dans un premier temps, les 

ions métalliques générés électrochimiquement participent à la formation des complexes métal-

hydroxy-phosphate Me(OH)3−x(PO4)x(s). Ces complexes s'adsorbent sur les espèces d'hydrolyse 

des ions Al3+ ou Fe3+ ( 𝑀𝑒(𝑂𝐻)𝑛
3−𝑛 , 1 < 𝑛 < 3) chargées positivement ou agissent comme des 

centres de précipitation pour les produits d'hydrolyse [40]. Dans un second temps, ces 

hydroxydes sont partiellement transformés en complexes hydroxyles en fonction du pH de la 

solution et peuvent éliminer les phosphates par adsorption [84]. En outre, les bulles de 

dihydrogène formées à la cathode jouent un rôle non négligeable dans l’élimination du 

phosphore. Les phosphates, piégés dans les hydroxydes métalliques, se fixent à la surface des 

bulles de dihydrogène et sont entrainés vers la surface du liquide par flottation. Ces phosphates, 

concentrés dans la mousse, sont éliminés par écrémage.  

Pour le traitement des nitrates, les mécanismes proposés diffèrent d’un auteur à un autre. 

L’électroréduction (ER), la réduction chimique et l'électrocoagulation (EC) sont les trois voies 

qui ont été beaucoup proposées dans la littérature. Le processus d'électroréduction implique la 

réduction des nitrates sur la cathode, principalement en azote ammoniacal avec le nitrite comme 

intermédiaire [50,123]. La réduction des nitrates en azote gazeux peut être possible dans ce 

processus [24,114,124]. Les principales réactions d’électroréduction sont celles mentionnées 

dans la section précédente (Eq I. 22 à Eq I. 29). En outre, les électrodes peuvent réduire 

chimiquement les nitrates en ammoniac, nitrite et en azote gazeux  (Eq I. 16 à Eq I. 19) [128]. 

Enfin, les cations métalliques et ses différents hydroxydes peuvent participer aussi à 

l’élimination des nitrates ainsi que les sous-produits selon le mécanisme traditionnel de l’EC. 

Lacasa et al. [124], ayant travaillé avec des courants électriques faibles (entre 0,01 et 0,5 A), 

assument que seuls les nitrates sont adsorbés à la surface des hydroxydes métalliques selon les 

isothermes de Freundlich. Ces auteurs attribuent la formation de l’ammonium à une réduction 
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chimique des nitrates par les électrodes en aluminium. Yehya et al. [50]  rapportent qu’avec un 

courant élevé de 4,5 A, les nitrates sont convertis d’abord en ammonium par réduction 

électrochimique. Ensuite, une partie de l’ammonium est adsorbée par les flocs métalliques en 

croissance. L’électroréduction est donc favorisée à des courants élevés et un temps d’électrolyse 

court tandis qu’à faible courant et un temps long, c’est l’adsorption qui est favorisée. Les 

travaux de Govinda et al. [123] ont prouvé la présence des nitrates dans les flocs d’hydroxydes 

de fer et d’aluminium montrant que l’élimination des nitrates se fait par adsorption. Ils ont aussi 

prouvé à travers différentes combinaisons d’électrodes l’électroréduction des nitrates en 

ammoniac pendant le traitement. Berkani et al. [129] ont montré que l’élimination des nitrates 

se fait par adsorption et par réduction chimique en ammonium. En effet, les expériences ont été 

menées avec une anode inerte (Ti/Pt) et une cathode en aluminium. En faisant varier le courant 

de 0,1 à 0,5 A/m2, ils ont révélé un taux d’élimination faible n’excédant pas les 8% pour une 

concentration initiale de nitrates de 200 mg/L. 

Conclusion partielle 

Vu l’enjeu sanitaire et environnemental ainsi que les limites liées aux procédés existants, 

l’EC a fait l’objet d’une attention particulière ces deux dernières décennies. Le procédé est 

moins coûteux et a montré sa capacité de traiter efficacement une grande variété de polluants y 

compris les orthophosphates et les nitrates. Cela réside dans le fait qu’il combine les avantages 

de plusieurs procédés de traitement classiques. Les études existantes ont aussi montré que 

plusieurs paramètres opératoires influencent le processus. Afin de mieux comprendre 

l’influence de ces paramètres opératoires sur l’efficacité du traitement ainsi que leur parfaite 

optimisation, le recours aux plans d’expérience s’avère utile. Nous consacrerons donc la 

prochaine section à la présentation générale des plans d’expérience et à expliquer les différents 

plans qui seront utilisés dans le cadre de cette étude. 

I.3. GENERALITES SUR LES PLANS D’EXPERIENCES (PE) 

De façon générale, lorsque l’on souhaite étudier un phénomène qui dépend de plusieurs 

paramètres, la méthode qui vient à l’esprit de l’expérimentateur est la méthodologie 

expérimentale classique (OFAT : one factor at a time). Elle consiste à faire varier un facteur 

unique tandis que tous les autres facteurs sont maintenus fixes. On réitère cette méthode pour 

chacun des facteurs. Avec cette méthode, le nombre d’expériences augmente rapidement avec 

le nombre de facteurs, ce qui dépasse les limites de faisabilité tant en temps qu’en coût.  
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Vu les limites de la méthode classique, la méthodologie des plans d’expériences (MPE) 

connait aujourd’hui une large audience et leur pratique se développe dans différents domaines 

de recherches. Cette méthode est une démarche statistique qui permet d’expliquer un processus 

par un modèle mathématique. La procédure expérimentale consiste à faire varier simultanément 

les niveaux des facteurs, ce qui permet d’optimiser l’organisation des essais et de réduire le 

nombre d’expériences à effectuer [36]. Malgré la réduction des expériences, la qualité des 

informations recherchées est conservée [130]. L’expérimentateur pourra gagner du temps et 

réduire le coût financier de la recherche. En un mot, la MPE constitue une stratégie de 

planification d’expériences afin d’obtenir des conclusions solides et adéquates de manière 

efficace et économique [131]. Ils permettent par exemple d’étudier aisément l’influence des 

paramètres expérimentaux, de modéliser et d’optimiser un processus. La méthode a été mise au 

point au début du 20e siècle, par Ronald Aylmer Fisher, dans le cadre d'études agronomiques. 

Elle a pris un essor considérable avec le développement de l'informatique et la puissance de 

calcul qui l'accompagne. 

Dans ce chapitre, nous allons présenter les plans d’expériences en général afin de faire 

ressortir leurs utilités et leurs principes de base. Nous présenterons ensuite les différents plans 

qui seront utilisés lors de nos travaux de recherche. 

I.3.1. TERMINOLOGIE 

I.3.1.1. Facteurs et réponses 

Les paramètres à l’entrée d’un phénomène sont appelés facteurs, noté X. Ce sont les 

paramètres de réglage du processus sur lesquels le chercheur agit pour rechercher son influence 

sur le phénomène à étudier. La réponse, notée généralement par la lettre Y, représente le 

paramètre de sortie du système étudié. Elle est caractérisée comme étant la grandeur d’intérêt 

[132]. Ce sont les grandeurs mesurées à la fin de chaque essai lorsqu’on fait varier les facteurs. 

Les termes « facteur » et « réponse » sont universellement employés dans le domaine des plans 

d’expériences (PE). Les plans visent à établir un lien entre la réponse Y et les facteurs 

X1, X2, X3, … , Xk par un modèle mathématique de la forme (Eq I. 58) [132] :  

Y = f(X1, X2, X3, … , Xk) + Ɛ                                          (Eq I. 58)                                                 

où Ɛ est le résidu. Il représente la différence entre les réponses mesurées et les réponses 

calculées avec le modèle et s’exprime selon la formule suivante (Eq I. 59) :  

Ɛ = 𝑌 − �̂�                                               (Eq I. 59)                                                     
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Généralement, la fonction f est une fonction polynomiale de premier ordre ou de second ordre 

[133]. L'analyse statistique de la fonction mathématique et des coefficients permettent 

d’interpréter l’influence des facteurs sur la réponse et de trouver les valeurs nominales des 

facteurs (maximum ou minimum) qui correspondent aux meilleures conditions du processus 

[134]. 

Il existe deux types de facteurs :  

 le facteur quantitatif : c’est un paramètre expérimental qui s’exprime par un nombre 

(concentration, intensité de courant, temps d’électrolyse etc…) ; 

 les facteurs qualitatifs : ils ne sont pas exprimés à l’aide de valeurs numériques 

(couleur, type d’électrode, nature de l’électrolyte etc.). 

La valeur donnée à un facteur pour réaliser un essai est appelée niveau [132]. Quant aux 

réponses, on les exprime généralement sous forme quantitative car les méthodes d’analyse des 

résultats des essais (l’analyse de la variance, l’analyse des régressions au sens des moindres 

carrés …) s’appuient sur des données exclusivement quantitatives [131]. 

Une autre notion importante est celle de l'interaction entre les facteurs. Lorsque l’effet 

d’un facteur sur la réponse dépend de la valeur prise par un autre facteur, on parle d’interaction 

entre ces deux facteurs. On appelle interaction d’ordre m, une interaction entre m facteurs. 

Les facteurs d’entrée d’un processus traduisent le plus souvent des grandeurs différentes 

et s’expriment dans des unités différentes. On attribue pour cela des valeurs codées sans unité 

aux facteurs afin de les rendre comparables [135,136]. Le passage des variables d’origine ou 

réelles Ui  aux variables codées Xi, est donné par la formule suivante (Eq I. 60) [137–139] : 

𝑋𝑖 =
𝑈𝑖−𝑈𝑖

0

𝛥𝑈𝑖
                                                        (Eq I. 60)                                                 

où 𝑋𝑖, 𝑈𝑖, Ui,0 = (Ui,max + Ui,min) 2⁄  et  𝛥𝑈𝑖 = (Ui,max − Ui,min  ) 2⁄  représentent 

respectivement la valeur codée, la valeur réelle, la valeur réelle au centre du domaine 

expérimental et le pas de variation du facteur i. Ui,max et Ui,min  représentent, respectivement, 

les valeurs maximale et minimale de la variable réelle 𝑈𝑖. 

I.3.1.2. Domaine expérimental 

En général, lorsqu’on étudie l’effet d’un facteur, on limite ses variations entre deux bornes. 

Une borne inférieure qui est le niveau bas et une borne supérieure qui est le niveau haut. Ces 

deux bornes sont définies par l’expérimentateur en fonction des spécificités de l’étude. 

L’ensemble de toutes les valeurs que peut prendre un facteur entre le niveau bas et le niveau 

haut s’appelle le domaine de variation du facteur. Le domaine expérimental représente donc 
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un espace d-dimensionnel défini par les niveaux hauts et les niveaux bas de tous les facteurs 

[140] et est limité par un hypercube. La dimension d représente le nombre de facteurs qui 

influence le phénomène. La Figure 8 indique le domaine expérimental de deux facteurs U1 et U2. 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

Chaque expérience donnée est représentée par un point appartenant au domaine expérimental 

est appelée communément point expérimental. 

I.3.1.3. Matrice d’expériences et plan d’expérimentation  

Une fois les facteurs, les réponses et le domaine expérimental sont connus, on procède 

à l’élaboration d’un plan d’expérimentation. C’est un tableau qui permet de rassembler les 

différents essais à réaliser. Il constitue en quelque sorte, le protocole expérimental à suivre pour 

la réalisation des expériences. Chaque ligne contient les conditions expérimentales d’une 

expérience à effectuer [141] et la colonne est dédiée au facteur considéré. Pour l’obtenir, on 

établit d’abord la matrice d’expériences, un tableau qui contient en fait les valeurs codées des 

facteurs. Le plan d’expérimentation est obtenu en remplaçant dans la matrice d’expériences, les 

valeurs codées par les valeurs réelles des facteurs correspondants.  

I.3.2. PLANS DE PREMIER DEGRE 

Les plans de premier degré sont des plans de criblage (screening en anglais) qui 

permettent d’identifier les facteurs influents ainsi que leurs effets sur une réponse donnée. Avec 

ces plans, chaque facteur est défini à deux niveaux et les modèles mathématiques utilisés sont 

du premier degré (avec ou sans interactions) par rapport à chaque facteur. Les plans factoriels 

complets à deux niveaux, les plans factoriels fractionnaires et les plans de Plackett et Burman 

sont les plans de premier degré les plus connus. Nous nous contenterons de présenter le plan 

factoriel complet et le plan de Plackett et Burman car ce sont les deux plans de premier degré 

qui ont été utilisés dans le cadre de cette thèse. 

Facteur 2 

+1 

-1 

Domaine 

expérimental 

Facteur 1 
+1 -1 

Expérience 

Domaine 

expérimental 

Figure 8 : Domaine expérimental d'un plan de deux facteurs 
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I.3.2.1. Plans factoriels complets (PFC) à deux niveaux 

Les plans factoriels complets (PFC) à deux niveaux font partie des plans de premier 

ordre les plus populaires en raison de leur simplicité et de leur coût relativement faible [142]. 

Ils se notent généralement 2𝒌 où k représente le nombre de facteurs à étudier et 2𝒌 , le nombre 

d’expériences à réaliser. Ce sont des plans qui permettent d’étudier très rapidement l’influence 

des facteurs et de leurs interactions sur la réponse (Y) par l’intermédiaire des coefficients d’un 

modèle de premier degré de la forme (Eq I. 61) [132] : 

𝑌 = 𝑏0 +  ∑ 𝑏𝑖𝑋𝑖
𝑘
𝑖=1 + ∑ ∑ 𝑏𝑖𝑗𝑋𝑖𝑋𝑗

𝑘
𝑖=2𝑗 + 𝜀 ; 𝑖 ≠ j                     (Eq I. 61)                                                  

où  𝑏0 est la valeur moyenne des réponses obtenues, 𝑋𝑖 est la variable codée (-1 ou 1), 𝑏𝑖 est 

l’estimation de l’effet principal du facteur i sur la réponse et 𝑏𝑖𝑗  est l'estimation de l’effet 

d'interaction entre les facteurs i et j sur la réponse.  

Le principe de base est d’attribuer à chaque facteur des valeurs codées (-1) et (+1) 

correspondant respectivement aux bornes inferieures et supérieures du domaine expérimental. 

Les différentes combinaisons de ces valeurs codées permettent d’obtenir une matrice 

d’expériences et se construit selon les règles de Yates [143]. Selon les auteurs, la matrice 

d’expériences est obtenue en alternant les -1 et les +1 toutes les lignes pour la première colonne, 

toutes les deux lignes pour la seconde colonne, toutes les quatre lignes pour la troisième, etc. 

Plus généralement, toutes les colonnes commencent par -1 et on alterne les -1 et les +1 toutes 

les 2 j-1 lignes pour la jème colonne. Cette façon de faire permet de repartir de façon optimale et 

uniforme les essais dans le domaine expérimental choisi. Quant au plan d’expérimentation, il 

s’obtient en remplaçant les valeurs codées par leurs valeurs réelles.  

I.3.2.2. Plan de Plackett et Burman (PPB) 

Lorsque l’on souhaite examiner un très grand nombre de facteurs pour identifier leur 

influence sur une réponse donnée, l’on est amené à concevoir des expériences qui consistent à 

confondre toutes les interactions avec de "nouveaux" effets principaux : c’est le plan de Plackett 

et Burman. Avec cette conception, la réponse étudiée est un modèle  linéaire de premier degré 

dont la forme est la suivante (Eq I. 62) [144] :  

𝑌 = 𝑏0 + ∑ 𝑏𝑖𝑋𝑖
𝑛
𝑖=1                                               (Eq I. 62)                                                 

où b0 est la moyenne des réponses et bi est l’estimation de l'effet principal du facteur i. 
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Ces plans d’expériences utilisés sont des plans saturés parce que toute l'information de 

ces plans est utilisée pour estimer les paramètres. Dans ce cas, un petit nombre d'essais sera à 

réaliser pour atteindre l’objectif visé. Le plan de Plackett et Burman constitue une méthode très 

efficace pour identifier des facteurs importants parmi un grands nombre de facteurs qui 

influencent un processus [145]. Ce sont des plans expérimentaux qui permettent d’examiner au 

maximum N-1 facteurs à deux niveaux (-1; +1)  dans N expériences [146]. En d’autres termes, 

pour k facteurs à étudier, la réalisation de N expériences (𝑘 ≤ 𝑁 − 1) est nécessaire. La matrice 

d’expériences du PPB est représentée par les matrices Hadamard dans lesquelles le nombre 

d’essais doit être un multiple de quatre [146]. Les niveaux -1 et +1 sont représentés 

respectivement par des signes (–) et (+) dans cette matrice. La première ligne de la matrice 

constitue la ligne génératrice et est fonction du nombre k de facteurs à étudier (Tableau 1).  

Tableau 1 : Table des signes plus ou moins pour les plans de Plackett et Burman 

𝑘 ≤ 𝑁 − 1 Premier essai d’un plan de Plackett et Burman 

𝑘 ≤ 3 (𝑁 = 4) + + − 

𝑘 ≤ 7 (𝑁 = 8) + + + − + − − 

𝑘 ≤ 11 (𝑁 = 12) + + − + + + − − − + − 

𝑘 ≤ 15 (𝑁 = 16) + + + + − + − + + − − + − − − 

𝑘 ≤ 19 (𝑁 = 20) + + − − + + + + − + − + − − − − + + − 

𝑘 ≤ 23 (𝑁 = 24) + + + + + − + − + + − − + + − − + − + − − − − 

 

Les N–2 lignes de la matrice sont générées par permutation circulaire de la ligne génératrice 

sur tous les facteurs et la dernière ligne est composée de signes (–) [147]. Il existe quatre 

permutations possibles : la permutation par la gauche, la permutation par la droite, la 

permutation par le bas et la permutation par le haut [131]. 

I.3.2.3. Estimation et significativité des effets des facteurs  

Les coefficients du modèle représentent une estimation de l’effet du facteur sur le 

processus étudié. Il permet de savoir si le facteur dont l’effet est estimé influence ou non le 

processus dans le domaine expérimental choisi. Les coefficients 𝑏𝑖 et 𝑏𝑖𝑗  représentent la 

moyenne de la différence entre la somme des réponses au niveau haut et la somme des réponses 

au niveau bas. Ils se calculent à l’aide de la formule suivante (Eq I. 63) : 

      bi ou bij  =
∑ Yi+−∑ Yi−

N
                                  (Eq I. 63)                                                 
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où N est le nombre d’essais effectués dans le plan d’expérimentation, Yi+ est la réponse du 

facteur i au niveau +1 et Yi- est la réponse du facteur i au niveau –1. 

La significativité d’un coefficient dans le cadre d’un plan de premier degré peut être 

déterminés en le comparant à son écart type 𝜎 (bi) exprimée selon la formule (Eq I. 64) : 

 𝜎(𝑏𝑖) =
𝜎

√𝑁
                                                 (Eq I. 64)                                                 

où σ est l’erreur expérimentale sur la réponse.  

Le coefficient est dit significatif ou statistiquement différent de zéro si│bi│>2𝜎(𝑏𝑖) [130]. 

Dans ce cas, le facteur dont l’effet est estimé influence le processus étudié. Le coefficient est 

dit non significatif ou statistiquement nul si │bi│< 2 𝜎(𝑏𝑖). Dans ce cas, la variation des 

niveaux des facteur influence très peu le processus étudié et ne peut pas être pris en compte. 

Lorsque le coefficient et son écart-type sont dans le même ordre de grandeur, l’influence du 

facteur est possible et l’expérimentateur devrait faire appel à ses connaissances du phénomène 

et aux enjeux de l’étude pour prendre une décision [132].  

I.3.2.4. Estimation de l’erreur expérimentale sur la réponse  

La connaissance de l’erreur expérimentale (ou écart- type expérimental) sur la réponse 

est donc très importante car elle se répercute sur les coefficients et finalement sur le modèle 

postulé. Il existe plusieurs méthodes qui permettent de l’estimer.  

Dans la première méthode, on adopte comme estimation de l’écart- type expérimental, 

l’écart-type résiduel défini à partir de la formule générale (Eq I. 65) [136] : 

  𝜎 = √
1

𝑁−𝑝
∑ (𝑌𝑖 − 𝑌�̂�)2𝑁

1                                   (Eq I. 65)                                                 

où N est le nombre d'expériences réalisées, p est le nombre de coefficients du modèle, 𝑌𝑖  est la 

réponses expérimentale et 𝑌�̂� est la réponse prédite par le modèle.  

Cette méthode de calcul est incorporée dans les logiciels des plans d’expériences [136]. Dans 

le cas où le nombre d’expérience est égal au nombre de coefficients, cette façon d’évaluer 

l’erreur expérimentale n’est pas possible. La solution consiste à répéter n fois un des essais du 

plan d’expérimentation lorsqu’il ya présence de facteurs qualitatifs. Si ce sont que des facteurs 

quantitatifs, les essais sont répétés au centre du domaine. Cette démarche conduit alors à une 

estimation de l’écart-type exprimé selon la formule suivante (Eq I. 66) : 
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      𝜎 = √
1

𝑛−1
∑ (𝑌𝑖 − 𝑌)2𝑁

1                                   (Eq I. 66)                                                 

où 𝑌𝑖  et 𝑌 sont respectivement les réponses observées et la moyenne de ces mesures. 

Les plans de premier degré sont des outils de décision. Ils permettent d’obtenir des 

informations sur les effets principaux et d’interactions des différents facteurs influençant la 

réponse. Dans le cadre d’une optimisation, il est nécessaire d’utiliser la méthodologie des 

surfaces de réponse (MSR). Celui-ci aboutit à des modèles de second degré.  

I.3.3. PLANS DE SECOND DEGRE 

Lorsque le phénomène étudié ne présente pas un trop grand nombre de facteurs ou s’ils 

ont été réduits au préalable par une technique de screening, la seconde étape est l’optimisation 

des conditions opératoires. Cette technique vise à déterminer d’une façon quantitative les 

variations de la réponse vis-à-vis des facteurs d’influence significative. Cette opération se fait 

avec les plans de second degré encore appelé plans pour surfaces de réponse. Ce modèle est 

donné explicitement par l’équation (Eq I. 67) :  

𝑌 = b0 + ∑ 𝑏𝑖𝑋𝑖 + ∑ ∑ 𝑏𝑖𝑗𝑋𝑖𝑋𝑗 + ∑ 𝑏𝑖𝑖 𝑋𝑖
2 + 𝜀 ; 𝑖 ≠ j                           (Eq I. 67)                                                 

où Y, b0, bi, bij, bii et Xm sont respectivement la réponse prédite, le coefficient constant, le 

coefficient linéaire, le coefficient d’interaction, le coefficient quadratique et les valeurs codées 

des paramètres expérimentaux. 

Les plans les plus connus sont : le plan central composite (PCC), le plan de Box Behnken 

(PBB) et les plans de Dohlert [148,149]. Le PCC et le PBB seront utilisés au cours de cette 

thèse pour décrire le processus d’élimination des phosphates et des nitrates, c’est pourquoi ces 

deux plans feront l’objet d’une attention particulière dans la partie bibliographique. 

I.3.3.1. Plan central composite (PCC) 

La  construction du PCC est simple et il a été largement utilisé pour la MSR [111]. Dans ce 

type de plan, chaque facteur prend 5 niveaux (-α, -1, 0, +1, α) dans un domaine expérimental 

sphérique de rayon α, ce qui a pour avantage d’explorer une grande partie du domaine 

expérimental. De plus, le PCC permet le développement séquentiel d’une étude car sa matrice 

est composée des essais du PFC (2k), 2k essais axiaux situés à une distance de ± α du centre 

du domaine et N0 essais répétés au centre du domaine [132]. Pour un PCC de k facteurs, la 

valeur de α peut être calculée à partir de la formule (Eq I. 68) : 

 𝛼 = ±√2𝑘4
                                                       (Eq I. 68)       
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Le plan factoriel complet peut être exploité pour étudier l’influence des facteurs, les 

essais expérimentaux en étoile permettent d’estimer les courbures de la surface de réponse et 

les essais au centre du domaine permettent d’estimer l’erreur expérimentale [150]. Le nombre 

d’expériences dans un PCC est donné par la relation suivante (Eq I. 69) :  

𝑁 = 2𝑘 + 2𝑘 + 𝑁0                                             (Eq I. 69)                                                 

où k est le nombre de facteurs d’entrée et 𝑁0 est le nombre d’essais réalisés au centre du 

domaine. Le principe de construction du PCC est résumé dans le Tableau 2.  

Tableau 2 : Principe de construction du plan central composite [151] 

Nombre de 

facteurs 

Nombre d’essais 

factoriels 

Nombre d’essais 

en étoiles 

Rayon des 

points en étoile 

Nombre d’essais 

au centre 

2 4 4 1,414 3 ou 5 

3 8 6 1,682 3 ou 6 

3 8 12 1,414 3 ou 7 

4 16 8 2,000 2 ou 7 

4 16 16 1,682 3 ou 9 

5 32 10 2,378 4 ou 10 

5 16 10 2,000 2 ou 6 

6 64 12 2,828 3 ou 15 

6 32 12 2,378 3 ou 9 

I.3.3.2. Plan de Box-Behnken (PBB) 

Dans le PBB, chaque facteur prend 3 niveaux (-1, 0, +1) pour l’ajustement de surfaces 

de réponse. Ce plan nécessite moins d’essais comparé au PCC, cependant les bonnes propriétés 

statistiques se conservent [133]. Dans ce type de plan, la matrice d’expériences s’obtient en 

associant les facteurs deux à deux pour former une matrice factorielle 22 tout en maintenant les 

autres facteurs fixés au centre du domaine expérimental. La matrice est ensuite complétée par 

des essais au centre du domaine expérimental. Le nombre d'expériences (N) nécessaires pour 

le développement de la matrice est défini par la formule suivante (Eq I. 70) : 

𝑁 = 2𝑘 (𝑘 − 1) +  𝑁0                                        (Eq I. 70)                                                 

où k est le nombre de facteurs et N0 est le nombre d’essais au centre.  

Conclusion partielle 

Les plans d’expériences représentent des outils statistiques très efficaces capables de 

modéliser et d’optimiser des phénomènes. Cette approche présente de nombreux avantages 

dans la mesure où elle permet d’organiser de façon optimale les différentes expériences d’un 
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protocole expérimental sans que la qualité de l’information recherchée ne soit écorchée. Les 

PPB et les PFC sont des plans de premier degré dont l’analyse statistique des coefficients 

permet de cribler les facteurs, d’évaluer leurs effets principaux ainsi que leurs éventuelles 

interactions sur les processus. Quant aux PCC et le PBB, ce sont des plans de second degré 

permettant de modéliser un processus afin d’optimiser les paramètres opératoires.  

I.4. CONCLUSION DE LA SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE ET 

POSITIONNEMENT DE LA THESE 

Nous avons mis en évidence à travers cette synthèse bibliographique que les eaux usées 

contenant les phosphates et les nitrates sont considérées comme problématiques d’un point de 

vue environnemental et sanitaire. Les phosphates et les nitrates peuvent provoquer 

l’eutrophisation des plans d’eaux. En outre, les nitrates peuvent provoquer la 

méthémoglobinémie ainsi que le cancer lorsqu’ils se retrouvent en excès dans les eaux de 

boisson. Dans ce chapitre, nous avons aussi décrit les différentes méthodes de traitement des 

orthophosphates et des nitrates. Il s’est avéré que plusieurs méthodes existent et que la plupart 

présentent des limites dans leurs mises en œuvre. C’est pourquoi, ces dernières années, les 

regards se sont tournés vers le procédé électrochimique qu’est l’électrocoagulation. Cela nous 

a amené à faire la synthèse des différents processus intervenant dans l’élimination des polluants 

par EC. Il s’agit de la théorie sur la coagulation-floculation chimique avec tous les mécanismes 

de déstabilisation des colloïdes, le principe de l’EC, les réactions chimiques mises en jeu et les 

études existantes portant sur le traitement des phosphates et des nitrates. Les nombreuses 

publications que nous avons trouvées ont révélé que l’efficacité du traitement des 

orthophosphates et des nitrates ne fait aucun doute et que l’efficacité du procédé est influencée 

par plusieurs paramètres tels que l’intensité de courant, le temps de traitement, le pH initial de 

l’effluent, la concentration initiale des polluants etc... Les mécanismes d’élimination des 

phosphates et des nitrates ont aussi fait l’objet de discussion dans la littérature. Les résultats 

obtenus ont indiqué que les orthophosphates sont éliminés de l’eau par précipitation, 

coprécipitation et par adsorption sur les hydroxydes métalliques électrogénérées tandis que les 

nitrates sont éliminés par réduction en azote ammoniacal et/ou par adsorption sur les 

hydroxydes métalliques. La dernière section a mis en exergue l‘utilité des plans d’expériences. 

La méthodologie des plans d’expériences, non seulement, permet de réduire le nombre d’essais 

mais aussi constitue une méthode parfaite pour l’étude des effets des facteurs et de leurs 
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interactions ainsi que pour une optimisation parfaite du processus. Les différents plans qui 

seront utilisés dans cette thèse ont été brièvement décrits.  

  Bien que les différentes études sur les traitements des phosphates et nitrates par EC 

aient donné de meilleurs rendements, la masse des boues produites et le coût de traitement ont 

rarement été pris en compte par les chercheurs. Ces deux paramètres pourraient être minimisés 

et avoir des concentrations résiduelles qui respectent les normes de rejets. Une optimisation 

multiobjective consistant à minimiser la masse des boues et le coût du traitement n’existe pas 

dans la littérature. En outre, une étude comparative des électrodes en aluminium et en fer, dans 

le but d’étudier l’efficience des deux types d’électrodes, a été rarement faite dans la littérature. 

En ce qui concerne le traitement des nitrates, les auteurs se sont contentés d’éliminer les nitrates. 

L’effet des paramètres sur la production du principal sous-produit (azote ammoniacal) reste 

limité. Enfin, les études ont porté généralement sur le traitement individuel des polluants, très 

peu d’études existent sur la compétition lors de l’élimination simultanée des deux polluants 

ainsi qu’une optimisation technico-économique du processus. La principale contribution de 

cette thèse est d’utiliser la MPE pour cribler les facteurs inhérents au procédé d’EC en vue 

d’une optimisation multiobjective en prenant en compte la masse de boues produites, la quantité 

des sous-produits et le coût de traitement. 
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          Ce chapitre présente le matériel et les techniques d’analyses utilisés ainsi que la 

méthodologie expérimentale des essais d’électrocoagulation dans le cadre de cette thèse. 

II.1. MATERIEL 

II.1.1. EFFLUENT REEL 

L’eau usée utilisée a été prélevée à l’entrée de la station de traitement des eaux usées de 

l’INP-HB (site nord). L’eau a été collectée dans des bidons de 25 litres à 10 heures puis 

acheminée au laboratoire et conservée à 4°C afin d’être caractérisée avant leur traitement. Les 

caractéristiques de l’eau sont détaillées dans le Tableau 3. 

         Tableau 3 : Caractéristiques de l’eau usée 

Paramètres Valeurs 

Turbidité (NTU) 24,6 

Conductivité (µS/cm) 414 

pH 6,93 

Nitrates (mg/L) 1,13 

Orthophosphates (mg/L) 0,42 

Nitrites (mg/L) 0,577 

Ammonium (mg/L) 16,6 

DCO (mgO2/L) 110 

 

II.1.2. DISPOSITIF D’ELECTROCOAGULATION  

Le dispositif expérimental, ayant servi aux essais d’EC, se compose d’un réacteur fait 

en plexiglas de forme parallélépipédique (longueur = largeur = 12,5 cm ; hauteur = 20cm) et de 

capacité 1,7 L. Dix électrodes, de forme plane et rectangulaire (longueur = 11 cm ; largeur = 11 

cm ; épaisseur = 1 mm) chacune, sont verticalement immergées dans le réacteur et connectées 

à un générateur de courant continu en mode parallèle monopolaire avec une distance inter-

électrode de 10 mm (Figure 9 et 10). 

    

Figure 9 : Photos du dispositif d’électrocoagulation constitué par les électrodes (a), le support 

(b) et la cellule électrolytique (c) 

(c) 
(b) 

(a) 
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Figure 10 : Schéma du dispositif expérimental 

Le courant est imposé par un générateur (ELC-AL781D : 0-5A ; 0-30V, France) et l’intensité 

de courant mesurée à l’aide d’un ampèremètre ALDA DT-830D. Tous les tests d’EC ont été 

réalisés dans un réacteur en mode batch sous un régime galvanostatique. Pour assurer une 

homogénéité constante à l’intérieur du réacteur pendant le traitement d’EC, l’effluent est 

constamment agité à 700 rpm [152] avec un agitateur magnétique de type AGIMATIC -N. 

II.2. METHODES 

II.2.1. TESTS D’ELECTROCOAGULATION 

La majeure partie de cette étude a consisté à travailler sur des solutions synthétiques de 

phosphates et de nitrates afin de mettre clairement en évidence l’influence des différents 

paramètres inhérents au processus d’électrocoagulation (intensité de courant, concentration 

initiale du polluant, temps d’électrolyse, pH initial de l’effluent, nature des électrodes, nature 

d’électrolyte, conductivité, etc.). Les essais d’EC sont menés dans un réacteur discontinu tel 

que décrit par les Figures 9 et 10. Le volume d’effluent traité est de 1,7 L. Le traitement 

commence après avoir réglé les paramètres à la valeur désirée et le traitement se déroule 

pendant une durée déterminée. Les nettoyages des électrodes s’effectuent à la fin de chaque 

essai avec de l’acide sulfurique puis rincée avec de l’eau distillée. La conductivité des effluents 

est améliorée avec une masse donnée de sulfate de sodium ou de chlorure de sodium. Le pH est 

ajusté à la valeur souhaitée par l’ajout d’hydroxyde de sodium NaOH (1 N) ou d’acide 

chlorhydrique HCl (1 N).  

 

1) Electrodes 

2) Agitateur magnétique 

3) Cellule électrolytique 

4) Effluent 

5) Ampèremètre 

6) Générateur 
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II.2.2. METHODES ANALYTIQUES 

II.2.2.1. Dosage des phosphates 

Le dosage des phosphates est effectué par spectrophotométrie UV-Visible à l’aide d’un 

appareil de marque Jasco V-530 (Japon) selon la méthode définie par la norme NF T 90-923. 

Les ions phosphates forment un complexe avec le paramolybdate d’ammonium 

((NH4)6Mo7O24,4H2O) et tartrate d’antimoine et de potassium (K(SbO)C4H4O6). Ce complexe 

est réduit par l’acide ascorbique en complexe coloré en bleu qui présente deux valeurs 

maximales d’absorption, l’une vers 700 nm et l’autre vers 880 nm. La lecture de l’intensité de 

coloration est effectuée à l’aide du spectrophotomètre UV-visible et la concentration en ions 

orthophosphates est déterminée à l’aide d’une courbe d’étalonnage réalisée avec une solution 

standard de dihydrogénophosphate de potassium (KH2PO4). 

II.2.2.2. Dosage des nitrates 

 Le dosage des nitrates a été fait par spectrométrie d’absorption moléculaire à l’aide du 

spectrophotomètre UV-visible (Jasco V-530) selon la norme NFT 90-045. Le principe de 

détermination est basé sur la mesure spectrophotométrie du composé jaune, issu de la réaction 

des nitrates avec l’acide sulfosalicylique (formé par addition à l’échantillon de salicylate de 

sodium et d’acide sulfurique) après traitement à l’alcali. La lecture de l’absorbance est faite à 

la longueur d’onde de 415 nm et la concentration en ions nitrates est déterminée à l’aide d’une 

courbe d’étalonnage réalisée avec une solution standard de nitrate de potassium (KNO3). 

II.2.2.3. Dosage de l’ammonium 

La détermination de l'azote ammoniacal est faite selon la norme française NF T90-015. 

Le principe est basé sur la réaction entre le réactif de Neesler et les ions 𝑁𝐻4
+ conduisant à la 

formation d'un composé de coloration variant du rouge orangé au brun. Du tartrate double de 

sodium et de potassium est préalablement ajouté dans l’eau à analyser pour éviter la formation 

ultérieure d'une couche due à l’interférence du calcium et du magnésium éventuellement 

présents. La détermination de la teneur en ions 𝑁𝐻4
+ a été effectuée par spectrophotométrie à à 

une longueur d'onde de 420 nm. 

II.2.2.4. Dosage des nitrites 

La détermination des nitrites est faite selon la norme française NF T90-013. Cette 

technique repose sur la réaction de diazotation entre le nitrite acidifié et l’amino-4-

benzènesulfonamide et sa copulation avec le dichlorure de N-(naphtyl-1) diamino-1,2 éthane. 
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Le mélange donne un complexe coloré pourpre susceptible d’un dosage spectrométrique à la 

longueur d’onde de 520 nm. 

II.2.2.5. Mesure de la demande chimique en oxygène (DCO)  

La DCO est déterminée selon la norme NF T90–103. Le principe de mesure consiste à 

faire bouillir à reflux pendant deux heures, la matière oxydable contenue dans un échantillon, 

en milieu fortement acide avec une quantité connue de dichromate de potassium (oxydant), de 

sulfate d’argent (catalyseur d’oxydation) et de sulfate de mercure (II) (permettant de complexer 

les ions chlorures). La consommation d'oxygène par l'échantillon est proportionnelle à la 

quantité de bichromate de potassium réduit et se mesure en équivalent d'oxygène. Le titrage en 

retour des ions bichromate en excès par le sel de Mohr permet de calculer la DCO selon la 

formule (Eq II.1) : 

V

VV
TLmgODCO

10
8000)/2(


                  (Eq II. 1)                                                

 

où V1 (mL),V0 (mL), V (mL) et T représentent respectivement le volume de sel de Mohr / 

dosage échantillon, le volume de sel de Mohr / essai blanc, le volume de la prise d’essai et le 

titre de la solution de bichromate. 

II.2.2.6. Mesure du pH 

La mesure de pH a été faite avant et après chaque essai dans le but de vérifier l’évolution 

du pH au cours du traitement. La mesure du pH a été effectuée au moyen d’un pH-mètre à 

affichage numérique de marque HANNA instruments (HI 8424) équipé d'une électrode Cole-

Palmer à double jonction (référence Ag/AgCl). Le pH-mètre est étalonné avec des solutions 

standards (pH 4,01 ; 7,01 et 10). 

II.2.2.7. Mesure de la conductivité 

 La mesure de la conductivité a été faite selon la norme AFNOR NF T90-03. Elle est 

effectuée à l’aide d’un conductimètre HANNA de type EC 214-EC 215, muni d’une cellule de 

mesure en verre. La gamme de mesure s’étale de 0,1 µS/cm à 199,9 mS/cm. L’étalonnage de la 

cellule est effectué à l’aide de solutions étalons de KCl (0,1 M). 
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II.2.3. CARACTERISATION DES BOUES D’HYDROXYDES METALLIQUES PRODUITES 

Deux techniques expérimentales ont été utilisées pour caractériser les boues séchées à 

la fin de l’EC. Il s’agit de la diffraction des rayons X (DRX) et de la spectroscopie infrarouge 

à transformée de Fourrier (IR-TF). 

II.2.3.1. Identification des phases cristallines par diffraction des rayons X (DRX)  

La diffraction des rayons X est une technique non-destructive qui permet d’identifier les 

phases cristallines d'un matériau à partir de la position des pics caractéristiques présents sur le 

diffractogramme. Dans un matériau cristallin, les atomes du réseau sont organisés selon un 

motif précis dans l'espace avec des distances caractéristiques entre les plans atomiques qui sont 

proches de la longueur d'onde des rayons X (0,1 à 10 nm). Ainsi, lorsqu'un faisceau de rayons 

X rencontre un matériau cristallin, il est diffracté et des interférences constructives sont 

observées suivant la loi de Bragg (Eq II. 2) : 

𝑛𝜆 = 2𝑑𝑠𝑖𝑛𝜃                                                       (Eq II. 2)                                                 

où n est un nombre entier représentant l’ordre de diffraction, λ est la longueur d'onde du faisceau 

monochromatique (Kα du cuivre vaut 1,5401 Å), d est la distance entre les plans cristallins et 

θ l'angle de diffraction. Les analyses DRX ont été réalisées grâce à un diffractomètre de marque 

Rigaku - Miniflex II, Japon. 

II.2.3.2. Identification des groupements fonctionnels par infra-rouge à transformée 

de Fourier (IR-TF)  

La spectroscopie infrarouge à transformée de Fourier a servi à l’identification des 

groupements fonctionnels présents à la surface des boues métalliques formées. Ces fonctions 

de surface permettent d’expliquer les mécanismes d’élimination des phosphates et des nitrates 

car on les retrouve à la surface des adsorbants ou des produits de réactions de complexation. 

Cette technique a permis de déterminer au sein du spectre les nombres d’onde de vibration des 

liaisons caractéristiques dans les boues métalliques. L’analyse IR-TF a été effectuée avec un 

spectromètre Perkin Elmer Spectrum BX FT-IR System. Les échantillons ont été conditionnés 

d’abord sous forme de dispersion dans une pastille de bromure de potassium (KBr) servant de 

référence dans une gamme d’onde de 400 à 4000 cm−1. Ensuite, le champ électrique induit par 

l’onde électromagnétique incidente peut interagir avec le moment dipolaire des molécules 
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présentes dans l’échantillon à analyser. Les réponses obtenues sont collectées sous forme de 

spectre IR avec les pics caractéristiques des groupements fonctionnels présents. 

II.2.4.  ETUDE DE L’INFLUENCE DES FACTEURS SUR L’ELIMINATION INDIVIDUELLE DES 

ORTHOPHOSPHATES 

II.2.4.1. Procédure expérimentale appliquée aux tests d’élimination des 

orthophosphates en solution  

Dans le but de réduire le nombre des essais, l’élimination des phosphates par le procédé 

d’EC a été d’abord décrite avec les plans d’expériences pour l’étude des effets des paramètres 

clés (l’intensité de courant (𝑋1), la concentration initiale des orthophosphates (𝑋2), le pH initial 

de la solution (𝑋3) et le temps d’électrolyse (𝑋4)) sur l’abattement des phosphates et la masse 

des résidus métalliques. Ces paramètres expérimentaux ressortent assez souvent des travaux 

publiés dans la littérature [20]. Une masse m = 2g de sulfate de sodium (Na2SO4) a été ajoutée 

dans le réacteur afin d’améliorer la conductivité de l’effluent synthétique.  

II.2.4.1.1.  Application du plan factoriel complet (PFC) 

Avec la méthodologie des plans d’expérience, un plan factoriel complet (24) est d’abord 

utilisé pour cribler et investiguer les effets principaux de quatre facteurs précédemment cités et 

de leurs interactions éventuelles sur les réponses observées (taux d’abattement en phosphates 

(𝑌1) et la masse de boue (𝑌2)). Les Tableaux 4 et 5 montrent respectivement le domaine 

expérimental et le plan d’expérimentation du PFC. Les effets des facteurs et de leurs 

interactions sur la réponse (Y) (taux d’abattement des phosphates ou masses de flocs) sont 

déterminés à partir des coefficients du modèle de premier degré illustré par l’équation suivante 

(Eq II. 3) : 

Y = b0 + b1X1 + b2X2 + b3X3 + b4X4 + b12X1X2 + b13X1X3 + b22X2X2 + b14X1X4 +

b24X2X4 + b34X3X4                                                                                                        (Eq II.3)                                                 

où b0 est l’effet moyen, Xi est la valeur codée (-1 ou +1), bi est le coefficient de l’effet principal 

du facteur i sur la réponse et bij est le coefficient de l’effet d’interaction entre le facteur i et le 

facteur j. 

Pour un coefficient bi positif, le facteur a un effet synergique sur la réponse. La réponse croit 

de 2|𝑏𝑖| lorsque le facteur évolue du niveau bas (-1) vers le niveau haut (+1). Lorsque le signe 

du coefficient est négatif, c’est l’effet contraire du facteur sur la réponse qui est mis en évidence. 
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Dans ce cas, la réponse diminue de 2|𝑏𝑖| lorsque le facteur évolue du niveau bas vers le niveau 

haut [33] . 

Tableau 4 : Domaine expérimental du PFC (24) 

       

Tableau 5 : Matrice d’expériences et plan d’expérimentation du PFC 

Essais 

N° 

Matrice d’expériences  Plan d’expérimentation 

X1 X2 X3 X4  U1 U2 U3 U4 

1 -1 -1 -1 -1  0,5 30 4 30 

2 1 -1 -1 -1  1,0 30 4 30 

3 -1 1 -1 -1  0,5 60 4 30 

4 1 1 -1 -1  1,0 60 4 30 

5 -1 -1 1 -1  0,5 30 8 30 

6 1 -1 1 -1  1,0 30 8 30 

7 -1 1 1 -1  0,5 60 8 30 

8 1 1 1 -1  1,0 60 8 30 

9 -1 -1 -1 1  0,5 30 4 70 

10 1 -1 -1 1  1,0 30 4 70 

11 -1 1 -1 1  0,5 60 4 70 

12 1 1 -1 1  1,0 60 4 70 

13 -1 -1 1 1  0,5 30 8 70 

14 1 -1 1 1  1,0 30 8 70 

15 -1 1 1 1  0.5 60 8 70 

16 1 1 1 1  1,0 60 8 70 

 

II.2.4.1.2.  Application du plan central composite (PCC) 

Après la réalisation du PFC, le processus d’EC a été modélisé et optimisé avec le PCC 

pour les deux types d’électrodes (fer et aluminium). Pour chaque type d’électrodes, huit essais 

axiaux (α = 2) (essai N°17 à 24) et sept essais au centre du domaine (essai N° 25 à 31) ont été 

réalisés pour compléter le PFC. Un total de 31 essais a été réalisé pour chaque type d’électrode. 

Dans ce domaine, la matrice d’expériences et le plan expérimental sont résumés dans le 

Tableau 6.  

 

 

Variables 

codées (Xi) 

 

Variables 

 réelles (Ui) 

 Domaine expérimental 

Unité Niveau bas 

 (-1) 

Niveau haut 

 (+1) 

𝑋1 Intensité de courant : U1 A 0,5 1,0 

𝑋2 Concentration initiale : U2 mg/L 30 60 

𝑋3 pH : U3 - 4 8 

𝑋4 Temps : U4 Min 30 70 
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        Tableau 6 : Matrice d’expériences et plan d’expérimentation des essais en étoile et du 

centre du domaine du PCC 

Essai 

N° 

Matrice d’expériences  Plan d’expérimentation 

X1 X2 X3 X4  U1 U2 U3 U4 

Essais en étoile 

17 -2 0 0 0  0,25 45 6 50 

18 2 0 0 0  1,25 45 6 50 

19 0 -2 0 0  0,75 15 6 50 

20 0 2 0 0  0,75 75 6 50 

21 0 0 -2 0  0,75 45 2 50 

22 0 0 2 0  0,75 45 10 50 

23 0 0 0 -2  0,75 45 6 10 

24 0 0 0 2  0,75 45 6 90 

Essais au centre du domaine 

25-31 0 0 0 0  0,75 45 6 50 

 

II.2.4.2. Etude de l’influence d’autres facteurs sur l’élimination des orthophosphates 

Les effets d’autres facteurs ont été étudiés dans les conditions optimales définies par le 

PCC. Il s’agit de l’effet du nombre d’électrodes (2 ; 4 ; 6 ; 8 et 10 électrodes), de la masse de 

sulfate de sodium (0,5 ; 1 ; 1,5 et 2 g), de la distance inter-électrodes (1 ; 2 ; 3 ; 4 et 5 cm) et du 

type de connexion (anode-cathode) sur le taux d’élimination des phosphates ainsi que sur 

l’énergie consommée. Pour cette étude, la méthode traditionnelle (un facteur à la fois) a été 

utilisée. 

II.2.5. ETUDE DE L’INFLUENCE DES FACTEURS SUR L’ELIMINATION INDIVIDUELLE DES 

NITRATES 

II.2.5.1. Procédure expérimentale appliquée aux tests d’élimination des nitrates en 

solution  

II.2.5.1.1 Application du plan de Plackett-Burman (PPB) 

Le plan de Plackett-Burman a été d’abord utilisé pour le criblage et l’étude des effets 

principaux de cinq facteurs sur le taux d’élimination des nitrates (𝑌1). Les facteurs et leurs 

niveaux (bas (-1) - haut (+1)) sont les suivants : l’intensité de courant (0,5-2A), le temps de 

traitement (20-60 min), le pH initial de l’effluent (4-10), le type d’électrode (Fe-Al) et le type 

d’électrolyte (Na2SO4 - NaCl) et sont désignés respectivement par X1, X2, X3, X4 et X5. La 

même masse d’électrolyte (2g) de sulfate de sodium ou de chlorure de sodium a été ajoutée au 
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début de chaque essai. La matrice d’expérience du PPB est obtenue par permutation circulaire 

droite du motif de base autour de sept facteurs: +++ − + − −  et la dernière ligne composée de 

signe – [147]. Les deux dernières colonnes de la matrice sont ensuite supprimées pour avoir 

une matrice de cinq facteurs [131,153]. La matrice d’expérience et le plan d’expérimentation 

sont résumés dans le Tableau 7. Un total de 8 essais a été réalisé. 

Le taux d’abattement des nitrates (Y) est représenté par une fonction polynomiale de 

premier degré de la forme (Eq II. 4) :  

                             𝑌 = 𝑏0 + 𝑏1𝑋1 + 𝑏2𝑋2 + 𝑏2𝑋3 + 𝑏4𝑋4 + 𝑏5𝑋5                               (Eq II. 4) 

où b0 est la valeur moyenne de la réponse de 8 tests et bi est le coefficient de l’effet principal 

du facteur i sur la réponse. 

Tableau 7 : Matrice d’expériences et plan d’expérimentation du PPB 

N° Essais  Matrice d’expériences  Plan d’expérimentation 

 X1 X2 X3 X4 X5  U1 U2 U3 U4 U5 

1 1 1 1 -1 1  2 60 10 Fe NaCl 

2 -1 1 1 1 -1  0.5 60 10 Al Na2SO4 

3 -1 -1 1 1 1  0.5 20 10 Al NaCl 

4 1 -1 -1 1 1  2 20 4 Al NaCl 

5 -1 1 -1 -1 1  0.5 60 4 Fe NaCl 

6 1 -1 1 -1 -1  2 20 10 Fe Na2SO4 

7 1 1 -1 1 -1  2 60 4 Al Na2SO4 

8 -1 -1 -1 -1 -1  0.5 20 4 Fe Na2SO4 

 

II.2.5.1.2 Application du  plan de Box-Behnken (PBB) 

Avec les facteurs sélectionnés à l’aide du PPB (l’intensité de courant (X1), le temps de 

traitement (X2) et le pH initial de l’effluent (X3)), le processus a été modélisé et optimisé avec 

la méthodologie des surfaces de réponse (MSR) basée sur le plan de Box-Behnken (PBB). Les 

réponses mesurées à la fin de chaque essai sont : le taux d’abattement des nitrates (Y1), la teneur 

générée en azote ammoniacal (Y2), la masse des flocs formés (Y3) et le coût du traitement (Y4). 

Les différents essais ont été réalisés avec des électrodes en aluminium et une masse de 2 g 

d’électrolyte (chlorure de sodium) a été ajoutée au milieu au début de chaque essai. Les trois 

valeurs codées (-1, 0, +1) et le domaine expérimental des facteurs d’influence sont illustrés dans 

le Tableau 8. Avec les trois facteurs à optimiser, un total de quinze expériences a été réalisé. 

Le protocole expérimental est résumé dans le Tableau 9. 
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Tableau 8 : Domaine expérimental du PBB pour le traitement individuel des nitrates 

 

                    Tableau 9 : Matrice d’expériences et plan d’expérimentation du PBB pour le 

traitement individuel des nitrates 

 

 

Essais N° 

Matrice d’expériences  Plan d’expérimentation 

X1 X2 X3  U1 U2 U3 

1 -1 -1 0  0,5 20 7 

2 1 -1 0  2 20 7 

3 -1 1 0  0,5 60 7 

4 1 1 0  2 60 7 

5 -1 0 -1  0,5 40 4 

6 1 0 -1  2 40 4 

7 -1 0 1  0,5 40 10 

8 1 0 1  2 40 10 

9 0 -1 -1  1,25 20 4 

10 0 1 -1  1,25 60 4 

11 0 -1 1  1,25 20 10 

12 0 1 1  1,25 60 10 

13-15 0 0 0  1,25 40 7 

 

II.2.5.2. Influence d’autres facteurs 

Dans cette série d’expériences, des électrodes d'aluminium ont été utilisées. Les effets 

des concentrations initiales en nitrates (60, 120, 180 et 240 mg.L-1) ont été étudiés pour des 

temps de traitement variant de 20 à 80 minutes. L’effet du type de connexion a été étudié dans 

les conditions optimales obtenues avec le PBB. 

II.2.6. PROCEDURE EXPERIMENTALE APPLIQUEE AUX TESTS D’ELIMINATION SIMULTANEE 

DES ORTHOPHOSPHATES ET DES NITRATES EN SOLUTION  

II.2.6.1. Effets des paramètres sur le traitement simultané des phosphates et des 

nitrates  

Dans cette partie, les effets du type de combinaisons (anode - cathode), de la 

concentration initiale des nitrates (50 ; 100 ; 200 ; 500 mg.L-1), de l’intensité de courant 

 

Variables  

codées (Xi) 

 

Facteurs (Ui) 

 Domaine expérimental 

Niveau 

bas (-1) 

Point au 

centre (0) 

Niveau 

haut (+1) 

𝑋1 Intensité du courant (A):U1 0,5 1,25 2 

𝑋3 Temps (min) : U2 20 40 60 

𝑋3 pH : U3 4 7 10 
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électrique (0,5; 1; 1,5; 2 et 2,5A), du temps de traitement (20; 40; 60 et 80 min) et du pH initial 

de l’effluent (4; 6; 7; 8; 10 et 12) sur le processus de traitement simultané des phosphates et des 

nitrates ont été étudiés. Les résultats obtenus ont porté sur les teneurs résiduelles des nitrates et 

d’ammonium généré ainsi que sur les taux d’abattement en orthophosphates. 

II.2.6.2. Optimisation à l’aide du plan de Box-Behnken 

Dans cette partie de notre étude, le PBB a été utilisé pour trouver les conditions 

optimales du traitement simultané des deux polluants. Les facteurs à optimiser sont ceux 

sélectionnés par le plan de PPB lors du traitement individuel des nitrates (Intensité de courant 

(X1), temps de traitement (X2) et pH initial de l’effluent (X3)). Les trois valeurs codées (-1, 0, 

+1) et le domaine expérimental sont illustrés dans le Tableau 10 et le protocole expérimental 

présenté dans le Tableau 11.  

Tableau 10 : Domaine expérimental du PBB pour le traitement simultané 

 

 

Tableau 11 : Matrice d’expériences et plan d’expérimentation du PBB pour le traitement 

simultané 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Variables  

codées (Xi) 

 

Facteurs (Ui) 

 Domaine expérimental 

Niveau 

bas (-1) 

Point au 

centre (0) 

Niveau 

haut (+1) 

𝑋1 Intensité du courant (A) : U1 0,5 1,5 2,5 

𝑋3 Temps (min) : U2 20 40 60 

𝑋3 pH : U3 4 7 10 

Essais 

N° 

Matrice 

d’expériences 

 Plan 

d’expérimentation 

 X1 X2 X3  U1 U2 U3 

1 -1 -1 0  0,5 20 7 

2 1 -1 0  2,5 20 7 

3 -1 1 0  0,5 60 7 

4 1 1 0  2,5 60 7 

5 -1 0 -1  0,5 40 4 

6 1 0 -1  2,5 40 4 

7 -1 0 1  0,5 40 10 

8 1 0 1  2,5 40 10 

9 0 -1 -1  1,5 20 4 

10 0 1 -1  1,5 60 4 

11 0 -1 1  1,5 20 10 

12 0 1 1  1,5 60 10 

13-15 0 0 0  1,5 40 7 
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Les résultats des quinze tests sont représentés par les taux d’abattement des phosphates (Y1), 

les taux d’abattement des  nitrates (Y2), l’ammonium généré (Y3) et le coût du traitement (Y4). 

II.2.7. EVALUATION DE L’EFFICACITE DU TRAITEMENT ET DU COUT DE L’OPERATION 

II.2.7.1.  Efficacité du traitement 

A la fin de chaque essai, le mélange est placé dans une éprouvette graduée de 2 litres 

pour une décantation naturelle pendant 24 heures. Après la décantation, une partie du 

surnageant est filtrée sous vide sur des filtres en microfibres de verre Whatman (GF/C cercles 

diamètre 47mm). Le filtrat sert d’échantillon dont la caractérisation porte sur la détermination 

de la concentration résiduelle des polluants. Le taux d’abattement Y (%) des polluants est 

obtenu par l’équation suivante (Eq II. 5)  :       

Y (%) = (
𝐶0−𝐶𝑟

𝐶0
) ∗ 100                               (Eq II.5)                                                  

où C0 et Cr représentent respectivement la quantité initiale et la quantité résiduelle des 

phosphates ou des nitrates. 

Pour quantifier la masse de boue, tout le contenu de l’éprouvette est filtré et les boues récupérées 

après filtration sont séchées à l’étuve à 105°C pendant 24 heures. 

II.2.7.2.  Coût de l’opération 

Le coût de l’opération d’un essai d’EC est relatif à la consommation d’énergie 

électrique, aux pertes de masses des électrodes, à la quantité des produits chimiques utilisée, à 

la maintenance du dispositif expérimental et au traitement de la boue [154]. Dans cette étude, 

le coût de l’opération est estimé en tenant compte de l’énergie consommée et de la perte de 

masse car ce sont les plus importants. Il s’exprime à travers l’équation suivante (Eq II. 6) : 

coût de l′opération (FCFA) = aCélectrode + bCénergie                           (Eq II. 6)                                                 

où Célectrode, Cénergie, a et b représentent respectivement la masse d’électrode perdue durant 

chaque essai (Kg), l’énergie consommée (KWh), le prix unitaire de l’énergie (36 FCFA/KWh)  

et les prix unitaires des électrodes (1200 FCFA/Kg pour l’aluminium et 105 FCFA/kg pour le 

fer).  

Les pertes en masse d’électrodes sont obtenues en faisant la différence des masses des 

électrodes au début et à la fin de chaque expérience (Eq II. 7) : 



CHAPITRE II : Matériel et méthodes 

  

 57  

  

        𝐶é𝑙𝑒𝑐𝑡𝑟𝑜𝑑𝑒(𝐾𝑔) =  𝑚1 − 𝑚2                            (Eq II. 7)                                                 

où m1 et m2 représentent respectivement les masses avant et après traitement. L’énergie 

consommée (kWh) est estimée avec l’équation (Eq II. 8)  :  

Cénergie(kWh) =   UIt                                 (Eq II. 8)                                                 

où U, I et t représentent respectivement la tension de la cellule (V), la valeur du courant (A) et 

le temps d’électrolyse (h). 

II.2.8. EVALUATION DES CONTRIBUTIONS RELATIVES DES FACTEURS SUR LES REPONSES 

L’importance des facteurs et des interactions sur l’abattements des orthophosphates et 

des nitrates a été mise en évidence à l’aide du diagramme de Pareto [155]. Ce diagramme permet 

de hiérarchiser l’effet des facteurs par le calcul de leurs contributions relatives (Eq II. 9) :  

 

     𝑃𝑖 = 100 ∗
𝑏𝑖

2

∑ 𝑏𝑖
2   ,   (i 0)                              (Eq II. 9)     

 

où bi représente le coefficient statistique associé au facteur i. 

II.2.9. TRAITEMENTS STATISTIQUES DES DONNEES 

II.2.9.1. Modélisation des réponses 

II.2.9.1.1. Estimation des coefficients du modèle 

Après avoir réalisé les essais du plan d’expérimentation de la conception expérimentale 

choisie, il est nécessaire d'ajuster l’équation du modèle pour décrire le comportement de la 

réponse en fonction des niveaux des facteurs étudiés par l’estimation des coefficients [148]. Les 

différentes réponses observées des N essais forment une matrice colonne notée Y. Ainsi, 

l’équation du modèle est traduite via une écriture matricielle de la forme (Eq II. 10) [156] : 

𝑌 = 𝑋𝐵 + Ɛ                                                        (Eq II. 10)                                                 

Où X est la matrice du modèle, Ɛ est la matrice des résidus et B est le vecteur des estimateurs 

des coefficients. 

La matrice du modèle s'obtient en ajoutant à gauche de la matrice d'expérience une 

colonne ne contenant que des 1. Les autres colonnes qui correspondent aux interactions des 

différents facteurs s’obtiennent en effectuant le produit des colonnes des facteurs 
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correspondants. La matrice du modèle est donc constituée de N lignes représentant les N essais 

et de p colonnes correspondant au nombre de coefficients à estimer dans le modèle. 

L’estimation des coefficients du modèle revient à résoudre un système de N équations à p 

inconnues. Ce système ne peut pas être résolu simplement car le nombre d’équations est 

inférieur au nombre d’inconnus. La résolution ne peut être menée à bien qu’avec la méthode 

des moindres carrés qui consiste à minimiser la somme des carrés des résidus. On obtient ainsi 

les estimations des coefficients sous la forme matricielle (Eq II. 11) [156] : 

 �̂�  = (𝑋𝑇X)−1XTY                                             (Eq II. 11)                                                 

où  �̂� est le vecteur des coefficients estimés, X est la matrice du modèle, XT est la transposée 

de X et Y est le vecteur des réponses observées. Les matrices (𝑋𝑇X) et (𝑋𝑇X)−1 portent 

respectivement les noms de matrice d’information et matrice de dispersion.  

II.2.9.1.2. Analyses statistiques 

Le modèle mathématique obtenu ne peut pas être directement utilisé sans vérifier s’il 

représente correctement la réponse dans le domaine expérimental choisi. Il est donc important 

de vérifier sa qualité (descriptive et prédictive) et sa validation (analyse de variance).  

 Coefficient de détermination (R2)  

L'analyse des coefficients de détermination R2 entre les réponses prédites et les réponses 

expérimentales est très importante car elles permettent de mesurer la qualité des modèles [157]. 

En effet, le coefficient de détermination R2 reflète la contribution du modèle dans la restitution 

de la variation des réponses observées [136] et se définit comme étant la somme des carrés des 

écarts dû au modèle ou la liaison (𝑆𝐶EL) divisée par la somme totale des carrés des écarts 

(𝑆TCE).  

𝑆TCE est la somme des carrés des écarts entre les résultats d’essais et leur moyenne. 

Elle s’exprime selon la formule (Eq II.12) 

𝑆𝑇𝐶𝐸 = ∑ (𝑌𝑖 − 𝑌)2𝑛
1                                          (Eq II. 12)                                                 

Cette quantité peut être décomposée en une somme de deux termes SCEL et SCER. Le 

premier terme (SCEL) traduit la variation des réponses prédites par le modèle autour de leur 

moyenne (Eq II. 13) : 
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𝑆𝐶𝐸𝐿 = ∑ (𝑌�̂� − 𝑌)2𝑛
1                                          (Eq II. 13)                                                 

Le second terme (SCER) traduit la somme des carrés des résidus du modèle exprimé 

selon la formule (Eq II.14) : 

𝑆𝐶𝐸𝑅 = ∑ (𝑌�̂� − Yi)
2𝑛

1                                         (Eq II. 14)                                                 

où 𝑌𝑖  est les réponses observées lors de la réalisation des expériences, 𝑌�̂� est la réponse estimée 

à l'aide du modèle et 𝑌 est la moyenne des réponses observées. 

A partir de ces considérations, le coefficient de détermination (𝑅2) s’exprime selon la formule 

suivante (Eq II. 15) : 

 R2 =
𝑆𝐶𝐸𝐿

𝑆𝑇𝐶𝐸
                                                         (Eq II. 15)                                                 

Le coefficient de détermination prend des valeurs comprises entre 0 et 1. S’il est proche de 1, 

le modèle est meilleur et permet de retrouver les valeurs des réponses mesurées. Cependant s’il 

est égal à 0, le modèle n’explique rien.  

Lorsque le coefficient de détermination est égal à 1, on a recours au coefficient de détermination 

ajusté (𝑅𝑎
2) pour décrire la qualité du modèle qui s’exprime selon l’équation suivante (Eq II. 

16) : 

                                                            Ra
2 = 1 −

𝑆𝐶𝐸𝑅 𝜈𝑅⁄

𝑆𝑇𝐶𝐸 𝜈𝑇⁄
                                          (Eq II. 16)                                                 

La qualité descriptive du modèle est aussi obtenue graphiquement en représentant les réponses 

calculées par le modèle en fonction des réponses observées. Si le nuage de points est aligné sur 

la droite d’équation  𝑦 = 𝑥 alors la qualité descriptive du modèle est bonne. 

 Analyse de variance (ANOVA) 

L’ANOVA est un outil puissant pour montrer la significativité d’un modèle. Elle consiste à 

rechercher les sources de variation des réponses en faisant intervenir la différence entre les 

réponses du plan d’expérience et leur moyenne [132]. L’ensemble de l’analyse de la variance 

est donné dans le Tableau 12. Il présente 5 colonnes (source de variation, somme des carrés, 

degrés de liberté, carré moyen, valeurs de Fisher et valeurs de probabilité) et 6 lignes (titres, 

l’écart dû à la liaison, l’écart des résidus, l’écart d’ajustement, l’erreur pure et l’écart total). En 

se référant aux données du tableau, deux méthodes sont utilisées pour montrer la significativité 

du modèle à travers le test de Fischer : le test de significativité globale du modèle par rapport 
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au résidu (Test F1) et la significativité de l’erreur liée au manque d’ajustement du modèle par 

rapport à l’erreur pure expérimentale (Test F2).    

 

Tableau 12 : Table de l'ANOVA 

 

Sources de variation Sommes des carrés Degré de liberté Carré moyen F-value P-value 

Ecart dû à la liaison SCEL 𝜈𝐿 = 𝑝 − 1 𝑆𝐶𝐸𝐿/𝜈𝐿  F1 P1 

Ecart des résidus SCER 𝜈𝑅 = 𝑛 − 𝑝 𝑆𝐶𝐸𝑅/𝜈𝑅 

Ecart d’ajustement SCEA 𝜈𝐴 = 𝜈𝑅 − 𝜈𝐸 𝑆𝐶𝐸𝐴/𝜈𝐴 F2 P2 

Erreur expérimentale SCEE 𝜈𝐸 = 𝑛0 − 1 𝑆𝐶𝐸𝐸/𝜈𝐸 

Ecart total STCE 𝜈𝑇 = 𝑛 − 1 𝑆𝑇𝐶𝐸/𝜈𝑇   

- Significativité globale du modèle 

La qualité globale du modèle mathématique ajusté permet de savoir si ce modèle résume 

correctement les résultats des essais du plan d’expériences. Cela est possible en comparant les 

carrés moyens des écarts dus à la régression à celui des écarts des résidus. Pour ce faire, on 

calcule le rapport suivant (Eq II. 17) :  

𝐹1 =
𝑆𝐶𝐸𝐿 𝜈𝐿⁄

𝑆𝐶𝐸𝑅 𝜈𝑅⁄
                                                     (Eq II. 17)                                                  

La valeur de ce rapport doit être supérieure à la valeur critique de Fisher (Fα,νL,νR) au niveau de 

confiance α pour que le modèle postulé soit significatif. Dans ce cas, les variations des réponses 

mesurées ne sont pas aléatoires mais sont dues aux variations des facteurs [132]. En d’autres 

termes, les variations des réponses sont expliquées par le modèle.  

- Analyse du manque d’ajustement 

L’analyse du manque d’ajustement (lack of fit en anglais) permet d’évaluer l’adéquation 

des modèles en comparant l'erreur résiduelle à l'erreur pure de réplication [158]. 

Pour l’analyse du manque d’ajustement, le rapport F2 est défini par la formule (Eq II. 20) : 

                                             𝐹2 =
𝑆𝐶𝐸𝐴 𝜈𝐴⁄

𝑆𝐶𝐸𝐸 𝜈𝐸⁄
                                                       (Eq II. 20) 

La somme des carrés due au manque d’ajustement (SCEA) est la différence entre les termes 

SCER et SCEE (Eq II. 18) : 

                                                    𝑆𝐶𝐸𝐴 = SCER − SCEE                                             (Eq II. 18)                                                 
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Le terme SCEE représente la somme des carrés de l’erreur expérimentale ou erreur pure. Elle 

traduit l’erreur commise sur les essais au centre du domaine et s’exprime par la formule suivante 

(Eq II. 19) : 

                                                   𝑆𝐶𝐸𝐸 = ∑ (𝑌𝑖
0 − 𝑌𝐼

0)2𝑛0
1                                           (Eq II. 19)                                                  

où 𝑌𝑖
0 représente les réponses observées au centre du domaine et 𝑌𝑖

0, la moyenne des N0 essais 

réalisés au centre du domaine. 

Le rapport F2 doit être inférieur à la valeur critique de Fisher Fα,νA,νE pour que le manque 

d’ajustement ne soit pas significatif. 

La valeur de P (p-value) est aussi une statistique très importante dans le tableau de 

l'analyse de la variance. Cette valeur peut prendre des valeurs comprises entre 0 et 1 et donne 

la probabilité pour que le modèle ou le manque d’ajustement ne soit pas significatif. C’est la 

valeur de F qui permet de calculer les p-values car plus le F de Fisher est élevé plus la probabilité 

est faible. Lorsque la p-value est inférieure à 0,05, on conclut que l’effet est significatif.  

II.2.9.2. Critères d’optimisation des réponses 

Lorsque le chercheur est sûr que le modèle postulé est de bonne qualité et valide, l’étape 

finale consiste à rechercher les conditions optimales du processus étudié. Lorsqu’une seule 

réponse est analysée, les conditions optimales s’obtiennent par l’annulation des dérivées 

partielles du modèle [148] sous la contrainte d’avoir des solutions qui se trouvent dans le 

domaine expérimental choisi. Des conditions optimales peuvent être obtenues en posant 

certaines contraintes sur certains facteurs pour obtenir la réponse désirée. Lorsque plusieurs 

réponses sont liées à un processus, il est peu probable que les conditions optimales obtenues 

pour chaque réponse soient identiques. La détermination rigoureuse des conditions optimales 

amène l’expérimentateur à faire des compromis en introduisant la notion de désirabilité [132]. 

Cette notion a été introduite par E.C. Harrington en 1965 puis a été développée par la suite par 

Derringer et al.  [159]. Depuis lors, elle a été largement appliquée dans l'optimisation des 

processus impliquant plusieurs réponses dans différents domaines. Dans cette méthode, chaque 

ensemble de réponses est transformé en valeurs sans dimension appelées fonction de 

désirabilités individuelles (di) [160]. Cette fonction de désirabilité individuelle est comprise 

entre 0 et 1 correspondant respectivement à une satisfaction maximale et à un refus complet 

[132]. Dans le cas de la maximisation d’une réponse Y, la fonction de désirabilité individuelle 

s’écrit selon la formule suivante (Eq II. 21) [161] : 
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                   d = {

O,                                si   Y ≤  Ymin               

(
Y−Ymin

Ymax−Ymin)                 si     Ymin ≤ Y ≤ Ymax           

 1,                              si     Y ≥  Ymax             

                        (Eq II. 21)                                                 

Dans le cas contraire, lorsque la réponse Y doit être minimisée, la fonction de désirabilité 

individuelle est donnée par la formule suivante (Eq II. 22) : 

           d = {

1,                                si   Y ≤  Ymin               

(
Y−Ymax

Ymin−Ymax)                 si     Ymin ≤ Y ≤ Ymax          

 O,                              si     Y ≥  Ymax             

                      (Eq II. 22)                                                 

La désirabilité globale D prend en compte à la fois les exigences sur toutes les réponses. 

Elle est obtenue à partir de la moyenne géométrique des désirabilités individuelles dont les 

facteurs de pondération permettent de moduler l’importance accordée à chacune des réponses 

𝑌𝑖. La désirabilité globale D s’exprime selon l’équation (Eq II. 23) [160] :                                                                       

                                                  𝐷 =  [∏ 𝑑𝑖
𝑊𝑖𝑛

𝑖=1 ]
1

∑ 𝑊𝑖                                (Eq II. 23) 

où n est le nombre de réponses à optimiser, di est la désirabilité individuelle et 𝑊𝑖  est le facteur 

de pondération. 

 Le logiciel NemrodW (Design- NemrodW, version 9901 Française LPRAI - Marseille 

Inc., France) a été utilisé pour exécuter ces calculs fastidieux. Il a servi pour calculer les 

coefficients des modèles mathématiques, l’analyse de la variance (ANOVA), l’écart type ou 

l’erreur expérimentale. Il a aussi servi pour tracer les courbes de surface de réponse et les 

courbes d'isoréponse et pour optimiser les conditions de traitement. 

Conclusion partielle  

Cette section a permis de décrire le matériel et la méthodologie utilisés pour atteindre 

les résultats. Les plans d’expériences ont été utilisés pour étudier l’effet des paramètres 

importants sur un certain nombre de variables dépendantes : le taux d’abattement, la masse des 

boues produites et le coût du traitement. Avec le traitement des nitrates, le principal sous-

produit qu’est l’ammonium est modélisée. De même les protocoles expérimentaux adoptés pour 

l’élimination des phosphates et des nitrates ainsi que les méthodes de dosages des polluants ont 

été exposés. Enfin, les principes de fonctionnement des différents appareils ayant servi aux 

mesures ont été décrits. 
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III.1. TRAITEMENT INDIVIDUEL DES ORTHOPHOSPHATES EN MILIEU 

AQUEUX SYNTHETIQUE 

 Cette partie du travail présente les résultats de l’étude des effets principaux et 

d’interaction des paramètres opératoires obtenus avec le plan factoriel complet (PFC). Ensuite, 

les résultats relatifs à la modélisation et la recherche des conditions optimales de traitement par 

la MSR basée sur le PCC ont été exposés. L’effet d’autres facteurs est également étudié afin 

d’améliorer les conditions optimales obtenues avec les plans d’expériences.  

III.1.1. RESULTATS DU PLAN FACTORIEL COMPLET  

Les quatre principaux paramètres étudiés ont été numérotés comme suite : l’intensité de 

courant (U1), la concentration initiale des orthophosphates (U2), le pH initial de la solution (U3) 

et le temps d'électrolyse (U4). Leurs effets portent sur l'efficacité d’élimination des 

orthophosphates et des masses des boues produites représentant les résultats des expériences. 

Après la réalisation des essais du plan d’expérimentation, les différents résultats des deux types 

d’électrodes sont exposés dans le Tableau 13.  

 

Tableau 13 : Récapitulatif des résultats du PFC 

 

Essai 

N° 

Plan d’expérimentation Réponses 

Electrodes en Aluminium Electrodes en Fer 

U1(A) U2 

(mg.L-1) 

U3 U4 

(min) 

Abattement 

(%) 

Masse de 

boue (g) 

Abattement 

(%) 

Masse de 

boue (g) 

1 0,5 30 4 30 100 0,21 70 0,31 

2 1,0 30 4 30 100 1,00 80 0,53 

3 0,5 60 4 30 72,5 0,28 50 0,37 

4 1,0 60 4 30 85 1,03 57,50 0,88 

5 0,5 30 8 30 86,67 0,53 30 0,33 

6 1,0 30 8 30 95 0,74 50 0,72 

7 0,5 60 8 30 43,33 0,12 29,17 0,36 

8 1,0 60 8 30 83,33 0,30 37,50 0,73 

9 0,5 30 4 70 100 1,34 76,67 0,79 

10 1,0 30 4 70 100 0,47 75 1,60 

11 0,5 60 4 70 91,67 1,13 56,67 0,85 

12 1,0 60 4 70 99,83 1,36 63,33 1,68 

13 0,5 30 8 70 100 1,28 56,67 0,78 

14 1,0 30 8 70 100 2,91 66,67 1,58 

15 0.5 60 8 70 77,5 0,70 48,33 0,83 

16 1,0 60 8 70 90,83 1,71 68,33 1,60 

Ecart-types des réponses 5,427 0,7 4,255  0,484 

A l’analyse du Tableau 13, une grande variation des réponses est observée. Sous 

différentes conditions expérimentales, les taux d’abattement varient de façon dispersée de 43,33 
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à100% avec des masses de boue variant de 0,21 à 2,91 g lorsqu’on utilise des électrodes en 

aluminium. Les écart-types sur la variation des taux d’abattement et de la masse des boues sont 

respectivement de 5,427 et 0,70. Avec les électrodes en fer, les taux varient entre 29,17 et 

76,67% et les masses de boues de 0,31 à 1,68 g avec des écart-types respectifs de 4,255 et 0,484. 

La variabilité des résultats observés, confirmée par les valeurs élevées des écart-types, montre 

qu’au moins un facteur influence les différentes réponses dans le domaine d’étude. Elle vient 

confirmer la pertinence du choix du domaine. Pour comprendre l’effet des facteurs sur les 

réponses, il est indéniable d’estimer les coefficients liés à ceux-ci. 

III.1.1.1. Modélisation des réponses relatives aux taux d’abattement des 

orthophosphates 

III.1.1.1.1. Estimation et analyses statistiques des coefficients des effets 

Afin d’étudier l’effet des facteurs dans le domaine expérimental, les valeurs des 

coefficients des modèles de premier degré ont été estimées à l’aide du logiciel NemrodW. Les 

coefficients des modèles et leurs écart-types σ ainsi que les coefficients de détermination R2 

sont consignés dans le Tableau 14.  

Les coefficients de détermination des modèles (0,957 pour l’aluminium et 0,976 pour le 

fer) sont des valeurs très proches de 1, ce qui signifie que les réponses enregistrées sont donc 

bien adaptées aux modèles polynomiaux [138]. Un test de significativité des coefficients a été 

effectué stipulant qu’un coefficient est statistiquement significatif si sa valeur absolue est 

supérieure au double de son écart-type, soit 2,714 (2 x 1,357) pour l’aluminium et 2,128 

(2 x 1,064) pour le fer. Ainsi, les taux d’abattement obtenus avec les deux types d’électrodes 

(aluminium et fer) sont significativement influencés par les quatre facteurs que sont l’intensité 

de courant (U1), la concentration initiale des orthophosphates (U2), le pH initial de la solution 

(U3) et le temps d'électrolyse (U4). Par ailleurs, les interactions des facteurs influençant 

l’abattement des phosphates sont X1X2 (intensité de courant – concentration initiale des 

phosphates) et X2X4 (concentration initiale – temps) lorsque des électrodes en aluminium sont 

utilisées. Par contre, avec les électrodes en fer, ce sont les interactions X1X3 (intensité de 

courant - pH), X2X3 (concentration initiale - pH) et X3X4 (pH-temps) qui sont influents. Les 

coefficients significatifs sont mis en gras dans le Tableau 14.  

Les valeurs moyennes des taux d’abattement des 16 essais obtenues avec les électrodes 

en aluminium et le fer sont données par le coefficient b0. Elles valent 89,104 % et 57,24% 
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respectivement pour l’aluminium et le fer. Les électrodes en aluminium éliminent les polluants 

plus que le fer. 

Tableau 14 : Estimation des coefficients et statistiques des modèles du PFC relatifs aux taux 

d’abattement des phosphates 

 

Noms 

Aluminium Fer 

Valeurs Significativité Valeurs Significativité 

Effet moyen (𝑏0) 𝟖𝟗, 𝟏𝟎𝟒 S 𝟓𝟕, 𝟐𝟒 S 

Courant (𝑏1) 𝟓, 𝟏𝟒𝟓 S 𝟓, 𝟎𝟓𝟏 S 

Concentration (𝑏2) −𝟖, 𝟔𝟎𝟓 S −𝟓, 𝟖𝟖𝟔 S 

pH (𝑏3) −𝟒, 𝟓𝟐𝟏 S −𝟖, 𝟗𝟎𝟔 S 

Temps (𝑏4) 𝟓, 𝟖𝟕𝟓 S 𝟔, 𝟕𝟏𝟗 S 

Interaction X1X2 (𝑏12) 𝟒, 𝟏𝟎𝟒 S 0,26 NS 

Interaction X1X3 (𝑏13) 2,562 NS 𝟐, 𝟐𝟒 S 

Interaction X2X3 (𝑏23) −2,23 NS 𝟑, 𝟑𝟖𝟓 S 

Interaction X1X4 (𝑏14) −2,459 NS −0,678 NS 

Interaction X2X4 (𝑏24) 𝟑, 𝟓𝟖𝟒 S 1,092 NS 

Interaction X3X4 (𝑏34) 1,625 NS 𝟒, 𝟗𝟒𝟕 S 

2 fois l’écart-type (2𝜎) 2,714 2,128   

Coefficient de détermination (𝑅2) 0,957 0,976 

S : significatif ; NS : non significatif 

III.1.1.1.2. Etude comparative des contributions des facteurs et de leurs 

interactions des deux types d’électrodes 

Le test de significativité des coefficients permet de connaitre les facteurs qui influencent 

le processus étudié. Cependant, une classification ou une hiérarchisation de ces facteurs 

influents est importante. Le diagramme de Pareto est l’outil parfait pour cette démarche car il 

permet d’estimer le poids relatif de chacun des paramètres par rapport à l’ensemble par le calcul 

des contributions relatives 𝑃𝑖 (Eq II. 9). La Figure 11 présente le diagramme de Pareto des 

effets principaux des facteurs et de leurs interactions sur le taux d’élimination des phosphates 

obtenu avec les deux types d’électrodes.  
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Figure 11 : Diagramme de Pareto des effets des facteurs et de leurs interactions 

Concernant les taux d’élimination obtenus avec les électrodes en aluminium, les valeurs 

des contributions sont de 12,88%, 36,05%, 9,95% et 16,80% respectivement pour l’intensité de 

courant (X1), la concentration initiale en phosphates (X2), le pH initial (X3) et le temps 

d’électrolyse (X4). Ces mêmes facteurs principaux, pris dans le même ordre que précédemment, 

contribuent à hauteur de 11,22%, 15,24%, 34,89% et 19,86% pour ce qui est du taux 

d’élimination obtenu avec les électrodes en fer. Les quatre principaux facteurs que sont 

l’intensité de courant (X1), la concentration initiale en phosphate (X2), le pH initial (X3) et le 

temps d’électrolyse (X4) ont des fortes contributions sur les taux d’abattement quel que soit le 

type d’électrode. Cependant pour un facteur donné, les contributions varient d’un type 

d’électrode à l’autre. L’intensité de courant (X1) et la concentration initiale des phosphates (X2) 

influencent plus l’élimination des phosphates avec les électrodes en aluminium par rapport aux 

électrodes en fer. Par contre, les facteurs principaux relatifs au pH et au temps contribuent plus 

à l’élimination des phosphates avec les électrodes en fer par rapport à celles en aluminium. En 

se focalisant sur les interactions dont les effets sont significatifs, l’on constate que les 

interactions X1X2 et X2X4 contribuent respectivement pour 8,20% et 6,25% lorsqu’on utilise 

des électrodes en aluminium. En revanche, pour les électrodes en fer, les interactions 

significatives X1X3, X2X3 et X3X4, contribuent respectivement pour 2,2%, 5,04% et 10,76%. 

Les effets significatifs ont une contribution cumulative de 90,13% et 99,21%, respectivement 

avec les électrodes d’aluminium et de fer. Cela signifie qu’une faible contribution est donc 
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attribuée aux effets non significatifs, environs 9,87% et 0,79%, respectivement pour 

l’aluminium et le fer. 

III.1.1.1.3. Effet de l’intensité de courant et du temps de traitement 

En ce qui concerne l’influence des paramètres, on voit que l’intensité du courant 

influence positivement l’élimination des phosphates (b1 = 5,145 pour l’aluminium et b1 = 5,051 

pour le fer) (Tableau 14). Le taux d’élimination augmente en moyenne de 10,29% (2 x 5,145) 

pour l’aluminium et 10,102% (2 x 5,051) pour le fer lorsque l'intensité du courant passe de 0,5 

à 1 A. L’effet du temps d’électrolyse pour les deux types d’électrode est aussi positif (b4 = 

+5,875 pour l’aluminium et b4 = +6.719 pour le fer) (Tableau 14). L'augmentation de la durée 

de l'électrolyse contribue à augmenter le taux d’élimination des phosphates. Pour les électrodes 

en aluminium et en fer, les pourcentages d’élimination augmentent respectivement de 11,75% 

(2 x 5,875) et de 13,438% (2 x 6,719) pour l’augmentation de la durée d'électrolyse de 30 à 70 

min. Les effets positifs du courant électrique et du temps d’électrolyse obtenus avec le plan 

factoriel complet concordent avec plusieurs résultats de la littérature [3,39,40,116–118]. Ces 

resultats s’expliquent par le fait que l’intensité de courant et le temps de traitement déterminent 

la quantité de cations métalliques (coagulants) injectée dans le milieu aqueux selon la loi de 

Faraday [162]. Ainsi, lorsque l'intensité du courant (ou le temps) augmente, la quantité de 

cations métalliques dissous dans la solution augmente. Ces derniers précipiteraient avec les ions 

hydroxydes pour former une grande quantité d'hydroxydes métalliques Fe(OH)2, Fe(OH)3 ou 

Al(OH)3 qui adsorberaient une grande quantité de phosphates sur leurs surfaces [40]. Les 

cations métalliques générés qui sont encore libres peuvent également précipiter directement les 

ions phosphates sous forme des phosphates métalliques (FePO4 et AlPO4). Ces deux 

mécanismes sont responsables de l'élimination des phosphates dans l'eau [3,84]. Les différents 

flocs formés peuvent être éliminés de l'eau par décantation. De plus, avec un courant électrique 

plus élevé, la production rapide de petites bulles d'hydrogène facilite la flottation et 

l’élimination des polluants piégés par les flocs [37]. 

III.1.1.1.4. Effet de la concentration initiale des orthophosphates 

La concentration initiale en orthophosphates a un effet négatif (b2 = -8,605 pour 

l’aluminium et b2 = -5,886 pour le fer) (Tableau 14). Cela signifie que l’augmentation de la 

concentration initiale des phosphates entraine une diminution de l’efficacité. Pour une charge 

initiale de phosphates augmentant de 30 à 60mg.L-1, le taux d’abattement diminue de 17,21% 
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(2 x 8,605) pour un traitement avec des électrodes d’aluminium et de 11,772% (2 x 5.886) 

lorsque le fer est utilisé comme électrodes. Travaillant dans des conditions différentes, ce 

résultat a été également obtenu par Irdemez et al. [39] et par Hashim et al. [163]. Ce résultat 

est dû au fait qu'avec l’intensité de courant, le pH et la durée fixés, les quantités de cations 

métalliques ainsi que celle d’hydroxydes métalliques seraient également définies et 

insuffisantes pour précipiter ou coaguler ce nombre croissant d’ions phosphates [119]. 

III.1.1.1.5. Effet du pH initial de la solution 

Le coefficient du pH est b3 = - 4,521 pour l’aluminium et b3 = - 8.906 pour le fer 

(Tableau 14). L'augmentation du pH initial de la solution contribue à diminuer le taux 

d’élimination des phosphates car les signes des coefficients sont négatifs. Le taux diminue en 

moyenne de 9,042% (2 x 4,521) pour l’aluminium et de 17,812% (2 x 8,906) pour le fer lorsque 

le pH évolue de 4 à 8. L'élimination des phosphates par EC repose principalement sur deux 

mécanismes qui sont l'adsorption à la surface des hydroxydes métalliques et la précipitation (y 

compris la coprécipitation). La prédominance et la solubilité de ces différentes formes 

coagulantes d'aluminium ou de fer dépendent du pH du milieu aqueux. C'est pourquoi le pH est 

l'un des facteurs importants affectant la performance du processus d’électrocoagulation. En 

effet, les cations Al3+ et Fe3+ sont dominants à pH acide, la grande quantité de cations 

métalliques précipiterait les ions phosphates sous forme de AlPO4 et FePO4, ce qui permet 

d’expliquer l'efficacité élevée du procédé à des valeurs de pH acides. Lorsque le pH augmente, 

la solubilité des différents précipités AlPO4, FePO4, Al(OH)3 et Fe(OH)3 augmente également, 

leur formation diminue, ce qui expliquerait la diminution de l'efficacité [37]. De plus, à pH 

acide, la surface des hydroxydes a une charge positive nette et l'adsorption des phosphates 

anioniques est renforcée par l'attraction colombienne. Cependant, à un pH plus élevé (basique), 

la surface des hydroxydes a une charge négative et tendrait à repousser les phosphates 

anioniques dans la solution [118,121], d’où la diminution de l’efficacité à des valeurs de pH 

basiques. 

III.1.1.1.6. Effet des interactions entre les facteurs 

Un des avantages de la méthodologie des plans d’expériences par rapport à la méthode 

traditionnelle, c’est de mettre en évidence les interactions entre les facteurs. Ces interactions 

sont susceptibles d’influencer la réponse étudiée. Dans cette étude, la significativité des 
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coefficients d’interaction varie en fonction du type d’électrode. C’est pourquoi l’étude des 

effets d’interaction sera faite de façon séparée avec les deux types d’électrodes. 

 Electrodes en aluminium 

Les interactions X1X2 (intensité de courant - concentration initiale) et X2X4 

(concentration initiale - temps) ont des effets non négligeables lorsqu’on utilise les électrodes 

en aluminium (b12 = 4,104 et b24 = 3,584) (Tableau 14). Les coefficients positifs signifient 

qu’elles ont un effet positif sur la réponse étudiée. Les coefficients des interactions permettent 

certes de quantifier les effets associés, mais ils n’expliquent pas concrètement de quelle manière 

s’opère leur influence sur la réponse étudiée. Les interprétations des interactions peuvent être 

facilitées par les graphes d’interaction (Figures 12 et 13). 

  

                        

Figure 12 : Interaction X1X2 sur les taux d’élimination des phosphates obtenus avec des 

électrodes en aluminium selon le PFC 

                                     

Figure 13 : Interaction X2X4 sur les taux d’élimination des phosphates obtenus avec des 

électrodes en aluminium selon le PFC 
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Un graphe d’interaction est obtenu par la combinaison des niveaux de deux facteurs sur 

les sommets d’un carré. Considérons par exemple l’interaction entre l’intensité de courant et la 

concentration initiale (Figure 12). Pour une intensité de courant de 0,5 A appliquée sur une eau 

de 30 mg/L, on obtient un taux d’élimination de 96,67%.  

D’après la Figure 12, lorsque la concentration initiale (X2) est fixée au niveau le plus 

bas (30 mg/L), l'intensité du courant, évoluant de de 0,5 à 1 A, a une influence négligeable sur 

l'élimination des phosphates. Le taux d’abattement augmente de 96,67 à 98,75% (un gain de 

2,08 %). Par contre, sur une eau de concentration fixée au niveau le plus élevé (60 mg/L), le 

rendement augmente de 71,25 à 89,75% (un gain de 18,49%) lorsqu’on augmente l’intensité de 

courant dans le même domaine que précédemment.  

La Figure 13 illustre l’interaction X2X4 et l’interprétation est analogue à celle présentée 

pour l’interaction X1X2. En fixant la durée de traitement à son niveau bas (30 min), le taux 

d’élimination diminue de 95,42 à 71,04% (une perte de 24,38%) pour des concentrations 

évoluant de 30 à 60 mg/L. Pour le temps fixé au niveau haut, le taux diminue faiblement de 100 

à 89,96% (une perte de 10,04%) lorsque la concentration initiale évolue de 30 à 60 mg/L. 

 Electrodes en fer 

Avec les électrodes en fer, les interactions X1X3 (intensité de courant et pH), X2X3 

(concentration initiale et pH) et X3X4 (pH et temps) sont significatives et sont représentées 

respectivement sur les Figures 14, 15 et 16. 

 

          

Figure 14 : Interaction X1X3 sur les taux d’élimination des phosphates obtenus avec des 

électrodes en fer selon le PFC 
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Figure 15 : Interaction X2X3 sur les taux d’élimination des phosphates obtenus avec des 

électrodes en fer selon le PFC 

               

Figure 16 : Interaction X3X4 sur les taux d’élimination des phosphates obtenus avec des 

électrodes en fer selon le PFC 

 

Avec les interactions X1X3 (Figure 14), lorsque le pH (variable X3) est fixé au niveau le 

plus bas (pH 4), l’augmentation de l’intensité de courant (de 0,5 à 1 A) a une influence faible 

sur la réponse. Le taux moyen d’élimination des phosphates augmente seulement de 63,34 à 

68,96% (une augmentation de 5,62%). Cependant, pour un pH initial fixé au niveau haut (pH 

8), le taux est passé de 41,04 à 55,63% (une augmentation de 15,59%). L’effet de l’intensité de 

courant n'est pas constant, elle dépend du pH.  

L’interaction X2X3 (Figure 15) montre que lorsque le pH est à son niveau bas (pH 4), 

l’augmentation de la concentration initiale de la solution (de 30 à 60 mg/L) entraine une 

diminution du taux d’élimination des phosphates de 75,42 à 56,88% (une diminution de 

18,54%). Pour un pH fixé au niveau haut (pH 8), le taux est passé de seulement 50,84 à 45,83%. 

L’effet de la concentration dépend aussi du pH et l’effet est favorable pour des pH plus faibles.  



CHAPITRE III : Résultats et discussion 

  

 72  

  

Nous terminons par les interactions X3X4 (Figure 16). Lorsque le pH est à son niveau 

bas (pH 4), le temps de traitement, évoluant de 30 à 70 min, entraine une augmentation du taux 

d’élimination des phosphates de 64,38 à 67,92% (une augmentation seulement de 3,54%). Pour 

un pH fixé au niveau haut (pH 8), le taux est passé de 36,67 à 60% pour le même intervalle de 

temps. L’effet de la concentration dépend aussi du pH et est favorable pour des pH plus faibles. 

III.1.1.1.7 Evolution du pH de l’eau 

La valeur du pH de chaque solution après traitement est comparée avec la valeur initiale. 

La Figure 17 montre le pH final pour différents pH initiaux pour les électrodes en Al et Fe.  

  

 

Figure 17 : Evolution du pH initial : (a) électrodes en aluminium et (b) électrodes en fer 

Au cours du processus d’électrocoagulation, le pH final de l’effluent augmente 

significativement. Les valeurs finales des pHs oscillent entre 7,5 et 9,5 avec l’aluminium et 

entre 6,6 et 11 avec le fer pour des pH initiaux compris entre 4 et 8. Le caractère basique des 

eaux traitées est attribué aux ions hydroxydes qui sont produits suite à la réduction de l’eau au 

niveau de la cathode [102,106]. Il est aussi important de noter que l’augmentation du pH est 

importante et brusque lorsque le pH de l’effluent est acide, mais par contre croit faiblement 

lorsque le pH initial est basique. Cela pourrait s’expliquer par le fait qu’à des pH faibles, 

l’élimination des ions orthophosphates est obtenue principalement par précipitation sous forme 

AlPO4 ou FePO4, les ions hydroxydes libres participeraient à l’augmentation du pH. Pour des 

effluents basiques, une bonne partie des ions hydroxydes participeraient à la formation des 

hydroxydes métalliques Al(OH)3 ou Fe(OH)3 puis aux espèces monomériques anioniques 

Al(OH)4
− ou Fe(OH)4

− stabilisant le pH des eaux traitées à des valeurs basiques. Ces espèces 

(a) (b) 
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sont solubles et chargés négativement, ce qui est défavorables à une coagulation des 

orthophosphates. 

III.1.1.1.8 Comparaison de l’efficacité des deux types d’électrodes 

              Les résultats de la Figure 18 permettent de comparer les performances des deux types 

d’électrodes. La figure révèle que des taux d’élimination de 100 % ont été enregistrés avec 

l’aluminium (essais 1 ; 2 ; 9 ; 10 ; 13 et 14) alors qu’avec les électrodes en fer le plus fort taux 

d’élimination est de 80% (essais 2). En comparant les différents résultats obtenus avec les deux 

types d’électrode opérés dans les mêmes conditions, on obtient toujours des taux d’élimination 

en phosphates supérieurs lorsque des électrodes en aluminium sont utilisées. Ces différents 

résultats permettent de conclure que les électrodes en aluminium sont plus efficaces que celles 

en fer. Des résultats similaires ont été également rapportés dans la littérature [38,39,84]. Selon 

Behbahani et al. [38], cela est probablement dû à la capacité d’adsorption des hydroxydes 

d’aluminium supérieure que les hydroxydes de fer. Par ailleurs, Lacasa et al. [84] ont montré 

qu’avec les électrodes de fer, l'élimination des phosphates se fait principalement par adsorption 

sur les hydroxydes de fer alors qu’avec les électrodes en aluminium, l’élimination est due à 

l’action conjuguée de la précipitation directe et de l'adsorption sur les hydroxydes d’aluminium. 

Cela pourrait expliquer les performances supérieures des électrodes en aluminium. 

 

       Figure 18 : Comparaison des taux d’abattement obtenus avec les deux types d’électrodes 
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III.1.1.2 Modélisation des réponses relatives aux masses de boues 

III.1.1.2.1. Application aux électrodes en aluminium  

Les résultats du Tableau 13 permettent d’estimer les effets des facteurs sur les 

productions de boues. Les coefficients des facteurs principaux et des interactions sont inscrits 

dans le Tableau 15.  

Tableau 15 : Estimation des coefficients des modèles du PFC relatifs aux masses des boues 

obtenues avec les électrodes en aluminium 

Noms 𝑏0 𝑏1 𝑏2 𝑏3 𝑏4 𝑏12 𝑏13 𝑏23 𝑏14 𝑏24 𝑏34 

Valeurs 𝟎, 𝟗𝟒 O, 246 0,116 0,092 𝟎, 𝟒𝟏𝟖 0,026 0,133 −0,213 0,004 −0,022 0,196 

Ecart-type (𝜎) = 0,1428 

Coefficient de détermination (𝑅2) = 0,766 

 

A partir des données du tableau, il apparait que les valeurs de l’écart-type commun des 

coefficients et du coefficient de corrélation générées par le logiciel NemrodW valent 

respectivement 𝜎 = 0,1482 et 𝑅2 = 0,766. Chaque coefficient, comparé au double de l’écart-

type (2𝜎 = 0,2964) permet de connaitre ceux qui sont significatifs ou pas. Les résultats 

révèlent que parmi les facteurs étudiés, seul le temps d’électrolyse a un effet très significatif sur 

les masses des boues produites. Quant aux d’interaction, aucune d’entre elle n’est 

significativement différente de zéro. La faible valeur du coefficient de détermination montre 

que la linéarité entre les facteurs est faible dans le domaine expérimental soumis à notre étude. 

La réponse « masse de boue » présente de fortes courbures dans la modélisation des variables 

indépendantes. Il serait intéressant d’ajouter des plans axiaux et des plans au centre 

au plan factoriel complet exécuté. Cependant, nous pouvons interpréter le coefficient 

significatif. Son signe positif (𝑏4 = 0,418) (Tableau 15) signifie que l’augmentation du temps 

d’électrolyse entraine une production importante de résidus métalliques (flocs). En effet, la 

masse de boue augmente de 0,84 g (2 x 0,418) lorsque le temps de traitement augmente de 30 

à 70 min. 

III.1.1.2.2. Application aux électrodes en fer 

 Le Tableau 16 met en évidence les coefficients principaux des effets des facteurs et 

des interactions de la réponse « masse des boues produites » au cours des traitements des 

phosphates avec les électrodes en fer.  
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Tableau 16 : Estimation des coefficients des modèles du PFC relatifs aux masses des boues 

obtenues avec les électrodes en fer 

Noms 𝑏0 𝑏1 𝑏2 𝑏3 𝑏4 𝑏12 𝑏13 𝑏23 𝑏14 𝑏24 𝑏34 

Valeurs 𝟎, 𝟖𝟕 𝐎, 𝟐𝟗𝟒 𝟎, 𝟎𝟒𝟏 −0,005 𝟎, 𝟑𝟒𝟑 0,016 0,003 −0,028 𝟎, 𝟏𝟎𝟖 −0,015 −0,011 

Ecart-type (𝜎) = 0,0171 

Coefficient de détermination (𝑅2) = 0,933 

 

Il ressort que l’intensité de courant (𝑏1 = O, 294), la concentration initiale 

d’orthophosphates (𝑏2 = 0,041) et le temps d’électrolyse (𝑏4 = 0,343) ont des effets très 

significatifs sur la production des résidus métalliques car les coefficients sont supérieurs au 

double de l’écart-type des coefficients (2𝜎 = 0,0342). De fortes interactions entre l’intensité 

de courant et le temps sont observées (𝑏14 = 0,108) tandis que les autres interactions sont 

moins significatives. Les résultats du plan factoriel montrent que l’augmentation des trois 

paramètres influents (intensité de courant, concentration initiale en phosphates et le temps 

d’électrolyse) a pour effet d’augmenter les masses des résidus métalliques. Une augmentation 

de l’intensité de courant, de 0,5 à 1 A, entraine une augmentation des masses des flocs d’environ 

0,588 g (2 x 0,294). Avec le facteur « concentration initiale », on enregistre une augmentation 

de la production des flocs de 0,082 g (2 x 0,041) lorsqu’elle augmente de 30 à 60 mg/L. Quant 

au temps de traitement, lorsqu’il augmente de 30 à 70 min, la masse de boue augmente de 0,686 

g (2 x 0,343). Un fonctionnement à des courants élevés et des durées plus longues fournissent 

des concentrations de cations ferreux et ferriques plus importantes, lesquels entrainent la 

formation d’importantes quantités d’hydroxydes métalliques. Ces hydroxydes constituent pour 

la plupart les boues du processus d’EC. Par ailleurs plus la quantité d’ions orthophosphates à 

éliminer est importante, plus ils pourraient être adsorbés à la surface des hydroxydes, d’où 

l’augmentation de la masse des boues lorsque la concentration initiale des phosphates 

augmente. 

En ce qui concerne les interactions, il n’y a que l’interaction entre l’intensité de courant 

et le temps qui a une forte influence (voir Figure 19). Pour un courant faible de 0,5 A appliqué 

à la cellule, la masse des flocs augmente de 0,342 à 0,812 g (une augmentation de 0,47 g) pour 

une durée évoluant de 30 à 70 min alors que pour un courant de 1 A, la masse des flocs augmente 

de 0,715 à 1,615 g (une augmentation de boue de 0,9 g). Pour la même variation du temps 

d’électrolyse, l’effet du courant dépend du niveau auquel il se trouve. Pour un niveau bas, la 

production de boue est faible alors qu’elle est forte pour un niveau haut. 
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Figure 19 : Interaction X1X4 sur les productions de boues obtenues avec des électrodes en fer 

selon le PFC pendant le traitement des phosphates 

Les résultats obtenus avec le PFC sont très intéressants car ils permettent d'étudier les 

effets des paramètres et de leurs interactions sur les réponses. Il apparait que le pH et la 

concentration initiale en phosphates placés à leurs faibles niveaux permettent d'obtenir des taux 

d'élimination meilleurs alors que pour l'intensité du courant et le temps d'électrolyse, ils doivent 

être à leurs niveaux les plus élevés pour être favorables. Les résultats obtenus sont similaires à 

ceux obtenus par certains auteurs qui ont utilisé la méthode traditionnelle. Cependant, ce plan 

ne peut pas être utilisé pour prédire les réponses et déterminer les conditions optimales du 

processus [137,138]. Un modèle de second degré serait approprié. Dans ce cas, le plan central 

composite (PCC) a été utilisé car il représente la suite du PFC. 

III.1.2. OPTIMISATION DU TRAITEMENT DES ORTHOPHOSPHATES  

III.1.2.1. Modélisation des réponses en fonction des électrodes 

L’étude des effets des facteurs a montré que les quatre coefficients des effets principaux 

des facteurs sont significatifs, ce qui voudrait dire que les quatre facteurs (l’intensité de courant 

(X1), la concentration initiale des phosphates (X2), le pH (X3) et le temps (X4)) influencent 

significativement le taux d’abattement des orthophosphates quelques que soit le type 

d’électrode. Il est donc important de modéliser et d’optimiser le phénomène avec ces quatre 

paramètres. Dans cette partie du travail, le PCC a été utilisé. Pour constituer la matrice du PCC, 

la matrice du PFC a été considérée et complétée par huit essais en étoile et sept essais au centre 

du domaine expérimental. Pour chaque type d’électrodes, un total de 31 essais a été nécessaire 

pour la modélisation du processus. Les résultats du plan en étoiles et du centre du domaine 

expérimental sont présentés dans le Tableau 17.  
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Tableau 17 : Récapitulatif des résultats du plan en étoiles et du centre du domaine 

 

Essai 

N° 

 

Plan d’expérimentation 

Réponses 

Electrodes en 

Aluminium 

Electrodes en Fer 

U1(A) U2 

(mg.L-1) 

U3 U4 

(min) 

Abattement 

(%) 

Masse de 

boue (g) 

Abattement 

(%) 

Masse de 

boue (g) 

17 0,25 45 6 50 81,11 0,28 52,22 0,14 

18 1,25 45 6 50 99,91 2,08 55,55 1,38 

19 0,75 15 6 50 99,98 1,33 60,00 0,58 

20 0,75 75 6 50 87,33 3,76 65,33 0,81 

21 0,75 45 2 50 88,88 1,26 79,55 1,01 

22 0,75 45 10 50 81,11 0,89 47,78 0,80 

23 0,75 45 6 10 48,88 0,10 37,77 0,14 

24 0,75 45 6 90 100,0 2,02 68,89 1,09 

25 0,75 45 6 50 96,66 4,54 62,22 1,00 

26 0,75 45 6 50 94,44 4,00 57,77 1,05 

27 0,75 45 6 50 94,00 3,99 66,66 0,97 

28 0,75 45 6 50 95,00 4,35 60,44 1,01 

29 0,75 45 6 50 94,00 4,05 61,00 1,07 

30 0,75 45 6 50 96,00 4,00 59,00 1,08 

31 1,0 60 8 70 94,50 4,45 62,00 0,97 

 

L’application de la méthode des moindres carrés sur les résultats expérimentaux permet 

de faire ressortir quatre équations polynomiales de second dégré Y1(Al), Y2(Al), Y1(Fe) et 

Y2(Fe) (Eq III. 3 à Eq III. 6). Y1(Al) et Y2(Al) representent respectivement l’abattement des 

phosphates et la masse des boues lorsque des électrodes en aluminium sont utilisées. Y1(Fe) et 

Y2(Fe) representent respectivement l’abattement des phosphates et la masse des boues pour les 

électrodes en fer. Ces équations définies, en fonction des variables codées X1, X2 , X3 et X4, 

sont les suivantes : 

Electrodes d’aluminium :  

𝑌1(𝐴𝑙) =  94,943 + 4,997𝑋1 − 6,791𝑋2 − 3,662𝑋3 + 8,177𝑋4 − 0,574𝑋1
2 + 0,212𝑋2

2 −

1,953𝑋3
2 −4,592𝑋4

2 + 4,104𝑋1𝑋2 + 2,562𝑋1𝑋3 − 2,23𝑋2𝑋3 − 2,459𝑋1𝑋4 + 3,584𝑋2𝑋4 +

1,625𝑋3𝑋4                                                                                                                       (Eq III. 3)                                                             

𝑌2(𝐴𝑙) =  4,197 + 0,314𝑋1 + 0,125𝑋2 + 0,03𝑋3 +  0,439𝑋4 − 0,841𝑋1
2 − 0,5𝑋2

2 −

0,867𝑋3
2 + 0,871𝑋4

2 + 0,026𝑋1𝑋2 + 0,133𝑋1𝑋3 − 0,213𝑋2𝑋3 + 0,004𝑋1𝑋4 −

0,022𝑋2𝑋4 + 0,196𝑋3𝑋4                                                                                               (Eq III. 4)                                                                            
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Electrodes de fer :  

𝑌1(𝐹𝑒)  = 61,299 + 3,645𝑋1 − 3,48𝑋2 − 8,585𝑋3 + 7,073𝑋4 − 2,044𝑋1
2 + 0,151𝑋2

2 +

0,401𝑋3
2 − 2,183𝑋4

2 − 0,26𝑋1𝑋2 + 2,24𝑋1𝑋3 + 3,385𝑋2𝑋3 − 0,678𝑋1𝑋4 + 1,092𝑋2𝑋4 +

4,947𝑋3𝑋4                                                                                                                      (Eq III. 5)                                                                         

𝑌2(𝐹𝑒) = 1,021 + 0,299𝑋1 − 0,047𝑋2 − 0,021𝑋3 + 0,308𝑋4 − 0,44𝑋1
2  − 0,008𝑋3

2 −

0,08𝑋4
2 + 0,016𝑋1𝑋2 − 0,003𝑋1𝑋3 − 0,028𝑋2𝑋3 + 0,108𝑋1𝑋 4 − 0,015𝑋2𝑋4 −

0,011𝑋3𝑋4                                                                                                                              (Eq III. 6)        

où X1, X2 , X3 et X4 sont respectivement les variables codées de l’intensité de courant, de la 

concentration initiale des phosphates, du pH et du temps de traitement.  

III.1.2.2. Evaluation de la qualité des modèles 

L'analyse des coefficients de détermination R2 entre les réponses prédites et les valeurs 

expérimentales est très importante car elles permettent de mesurer la qualité des modèles [157]. 

Sa valeur doit être d'au moins 80% pour un bon ajustement d'un modèle de second ordre 

[135,164]. Les valeurs de R2 sont élevées et supérieures à 80% quelle que soit la nature des 

électrodes, montrant la fiabilité des modèles à prédire les réponses expérimentales. Elles valent 

88,6 ; 90,4 ; 89,5 et 96,2% pour Y1(Al), Y2(Al), Y1(Fe) et Y2(Fe). En d’autres termes, seulement 

11,4 ; 9,6 ; 10,5 et 3,8% des variations observées ne sont pas expliquées par les modèles 

empiriques respectivement pour Y1(Al), Y2(Al), Y1(Fe) et Y2(Fe). Aussi, les tracés des valeurs 

prédites (Ycal) par rapport aux valeurs expérimentales (Yexp) pour les taux d’abattement (%) et 

les masses de boue (g) sont représentés par les Figures 20 et 21.  

 

 

Figure 20 : Relation entre les réponses prédites et expérimentales obtenues avec les électrodes 

en aluminium : (a) Taux d’abattement des phosphates et (b) masses des boues 
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Figure 21 : Relation entre les réponses prédites et expérimentales obtenues avec les électrodes 

en fer : (a) Taux d’abattement des phosphates et (b) masses des boues 

 

Les figures montrent que les valeurs des réponses prédites par les quatre modèles 

concordent bien avec les valeurs observées car les différents points de données sont répartis sur 

la première bissectrice. Ceci confirme les valeurs élevées des coefficients de détermination 

obtenus. On peut donc conclure des résultats de toutes ces analyses que les modèles obtenus 

peuvent être utilisés pour décrire le processus d'élimination des orthophosphates dans le 

domaine d'étude. 

Bien que la qualité descriptive des modèles soit bonne dans cette première analyse, il 

est important de faire une deuxième analyse pour appuyer les premières conclusions. Il s’agit 

de l’analyse de variance (ANOVA) des modèles dont les différentes données sont résumées 

dans le Tableau 18. Il apparaît que la somme des carrés dus aux résidus est très faible comparée 

à la somme des carrés due à la régression. Selon Walter [165], le modèle est bien ajusté si la 

somme des carrés due aux résidus est inférieure au tiers (ou 33,33%) de la somme des carrés 

due au modèle, ce qui indique clairement que les différents  modèles postulés sont bien ajustés. 

La F-value et la p-value sont également des paramètres importants pour vérifier la pertinence 

et l'adéquation des modèles [166]. Selon le Tableau 18, les F-values des modèles (348,265 

pour Y1 (Al), 78,44 pour Y2 (Al), 39,81 pour Y1 (Fe) et 170,89 pour Y2 (Fe)) sont beaucoup 

plus élevées que la valeur critique (F14 , 16, 0,05 = 2,373) dans le tableau de Fischer. Cela signifie 

que les quatre modèles obtenus sont significatifs, ils décrivent très précisément la variation des 

réponses [167]. De plus le tableau montre que les modèles ont des valeurs de probabilités faibles 

et inférieures au seuil de 5%, ce qui confirme la significativité des modèles postulés. 
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Tableau 18 : Analyse de la variance des modèles de 2nd degré relatifs au PCC 

 Source de variation Somme des carrés Degrés de liberté F-value p-value 

  Y1 Y2 Y1 Y2 Y1 Y2 Y1 Y2 

 

 

Al 

Modèles    5116,52 63,530 14      14      348,265 78,44 *** *** 

Residues 657,10 6,7639 16       16              

Manques d’ajustement 650,81 6,4100 10 10 62,0179 11,09 *** ** 

Erreurs 6,2900 0,3471 6 6     

Total 5773,63 70,300 30 30     

 

 

Fe 

Modèles    4518,88 4,9786 14      14      39,81 170,89 *** *** 

Residues 530,000 0,1963 16       16              

Manques d’ajustement 481,340 0,1838 10 10 5,930 8,830 * ** 

Erreurs 48,6400 0,0125 6 6     

Total 5048,88 5,1749 30 30     

*** p-value << 0.1%; ** p-value << 1% ; * p-value << 5 % 

III.1.2.3. Etude de l’effet des facteurs par la méthode des surfaces de réponses  

Le domaine expérimental étant choisi à partir de la variation de quatre facteurs, il est 

difficile de trouver de façon simple les zones favorables à une valeur optimale de la réponse. 

On a donc recours à des courbes à trois dimensions appelées surfaces de réponse ou à deux 

dimensions appelées courbes d’iso-réponses. Les courbes à surfaces de réponses consistent à 

choisir à chaque fois deux variables à étudier et à fixer les niveaux des autres à leurs valeurs au 

centre du domaine. Le plan horizontal de la figure donne le domaine de variation de deux 

facteurs à étudier et l’axe vertical indique la variation de la réponse obtenue à partir du modèle. 

La projection de la surface de réponse dans le plan horizontal constitué par les deux facteurs 

représente la courbe d’isoréponse. Elle s’interprète comme des courbes de niveau sur lesquelles 

est projetée la valeur de la réponse. 

III.1.2.3.1. Application aux électrodes en aluminium 

Les Figures 22 et 23 illustrent les courbes de surface de réponse et d’isoréponse de 

l’abattement des orthophosphates et des masses de flocs obtenus avec les électrodes 

d’aluminium. La Figure 22 montre l’effet de l’intensité de courant et du temps sur les réponses 

en ayant fixé la concentration initiale des phosphates et le pH à leurs valeurs au centre du 

domaine (45 mg/L et pH 6).  
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Figure 22 : Surfaces de réponse et courbes d’isoréponse montrant l’évolution du taux 

d’abattement des orthophosphates (a) et des masses des boues (b) pour l’interaction X1X4 

(courant – temps) avec les électrodes en aluminium 

 

A partir de la Figure 22a, on observe que les augmentations de l'intensité du courant et 

du temps d'électrolyse entraînent une élimination croissante des orthophosphates. Un meilleur 

taux de traitement de 100% est observé à partir d’un courant de 1 A. En ce qui concerne la 

masse des boues, la Figure 22b illustre que les masses des boues augmentent aussi avec le 

courant et le temps. Les masses des boues atteignent la valeur de 3,733 g lorsque l’intensité de 

courant et le temps augmentent respectivement dans les gammes 0,25 - 0,75 A et 10 - 50 min. 

Les masses des boues diminuent ensuite pour des courants et des temps évoluant de 0,75 – 2 A 

et 50 – 90 min.  La représentation montre une forte courbure avec une grande masse de boue 

produite pour un courant de 0,75 A et une durée de 50 minutes. La grande quantité des boues 

proviendraient des hydroxydes d’aluminium Al(OH)3 et AlPO4  formés à partir des ions Al3+ et 

OH- présents en grande quantité dans le milieu. Pour des valeurs de courant et de durée au-delà 

de 0,75 A et 50 min respectivement, l’on assiste à une chute des masses de flocs produites. Cela 

proviendrait de la dissolution des flocs formés pendant l’augmentation du pH du milieu aqueux 

pour former les ions Al(OH)4
− solubles en solution.  
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La Figure 23 montre l’effet de la concentration initiale et du pH initial sur l’abattement 

des phosphates et la masse de boue produite. L’intensité de courant et le temps sont fixés à leurs 

valeurs au centre (0,75 A et 50 min).  

 

 

Figure 23 : Surfaces de réponse et courbes d’isoréponse montrant l’évolution du taux 

d’abattement des orthophosphates (a) et des masses des boues (b) pour l’interaction X2X3 

(concentration – pH) avec les électrodes en aluminium 

Il apparait clairement que l’abattement des orthophosphates décroit avec le pH et la 

concentration initiale des orthophosphates (Figure 23a). Pour les concentrations en phosphates 

faibles (15 mg/L), un meilleur taux est obtenu que ce soit en milieu acide et basique. Pour des 

concentrations élevées, le traitement est meilleur en milieu acide. Le pH et la concentration en 

phosphates ont une influence faible sur la masse des flocs produite (Figure 23b). En conclusion, 

nous retenons à partir de cette analyse que l’efficacité du procédé est atteinte pour des courants 

élevés, des concentrations initiales plus faibles, un pH acide et une durée longue. Pour la masse 

des boues, la quantité est beaucoup plus importante lorsque les facteurs se trouvent à leurs 

valeurs au centre du domaine.  
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III.1.2.3.2. Application aux électrodes en fer 

Les Figures 24 et 25 illustrent les courbes de surfaces de réponses et d’isoréponse de 

l’abattement des phosphates et de la masse des boues en fonction du courant et du temps de 

traitement.  

Les courbes montrent qu’un courant élevé et une durée longue induisent de meilleurs 

taux (Figure 24a) et des masses importantes de boues (Figure 24b). Pour ce qui est de 

l’influence de la concentration initiale des phosphates et du pH sur les taux d’élimination des 

phosphates, on constate que l’augmentation des niveaux des deux paramètres entraine une 

diminution des taux d’abattement des phosphates (Figure 25a). Cette diminution est plus 

marquée à des concentrations d’orthophosphates plus élevées. Les évolutions des masses des 

boues provoquées par la modification du pH et de la concentration initiale sont plus faibles 

comparées à l’intensité de courant et le temps (Figure 25b). 

En conclusion, les forts taux d’élimination des phosphates sont obtenus pour un courant 

électrique élevé, un temps de traitement long, un pH acide et une concentration faible en 

orthophosphates. Quant à la masse des boues produite, elle se produit en grande quantité pour 

des courants élevés et des durées de traitement prolongées. 

 

 
Figure 24 : Surfaces de réponse et courbes d’isoréponse montrant l’évolution du taux 

d’abattement des orthophosphates (a) et de la masse des boues (b) pour l’interaction X1X4 

(courant – temps)  avec les électrodes en fer 
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Figure 25  : Surfaces de réponse et courbes d’isoréponse montrant l’évolution du taux 

d’abattement des orthophosphates (a) et des masses des boues (b) pour l’interaction X2X3 

(concentration - pH) avec les électrodes en fer 

III.1.2.4. Optimisation multiobjective et étude technico-économique 

III.1.2.4.1. Evaluation des conditions optimales 

La recherche des conditions optimales pour cette étude consiste à déterminer les valeurs 

de l’intensité de courant, de la concentration initiale en phosphates, du pH initial et du temps 

de traitement permettant de maximiser le taux d’élimination des phosphates tout en limitant la 

production des résidus métalliques (boues). Pour une optimisation multiobjective où il est 

question d’optimiser plusieurs réponses à la fois, il est indéniable d’introduire la notion de 

désirabilité. Ainsi, une importance relativement élevée (facteur de pondération 5/5) est attribuée 

à la réponse Y1 (taux d’abattement en phosphates) et une importance relativement faible (facteur 

de pondération 3/5) à la réponse Y2 ( masses des boues) pour chaque type d'électrode [137,138]. 

Les conditions optimales pour l'élimination des phosphates sont présentées dans le Tableau 19 

avec une désirabilité globale de 100%.   
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Tableau 19 : Conditions optimales obtenues avec le PCC 

 

Type d’électrode 

Facteurs (Ui) Efficacité d’élimination 

𝑌1(%) 

Masse de boue 

 𝑌2 (g) 𝑈1 (A) 𝑈2 (mg/L) 𝑈3 𝑈4 (min) 

Aluminium 1,09 48,55 4 59,19 99,97 1,96 

Fer 0,85 26,8 3 47,48 85,75 0,89 

 

Pour confirmer l'adéquation et la validité des modèles, trois expériences 

supplémentaires ont été réalisées dans des conditions de fonctionnement optimales. Les 

résultats sont résumés dans le Tableau 20. 

Tableau 20 : Résultats des tests de confirmations des conditions optimales du PCC 

 Abattement en 

phosphates (%) 

Masse de boue (g) 

Aluminium 99,33 ±2,6 2,1 ± 0,44 

Fer 80,74 ±1,4 1,01 ±0,2 

 

Les rendements d’élimination obtenus expérimentalement avec les électrodes 

d’aluminium sont en moyenne de 99,33% avec un résidu métallique de 2,1 g. Avec les 

électrodes de fer, on a obtenu expérimentalement 80,74% comme taux d’élimination et un 

résidu métallique de 1,01 g. Les valeurs expérimentales sont proches des valeurs proposées par 

les modèles, ce qui démontre une fois de plus la bonne qualité (descriptive ou prédictive) des 

modèles mathématiques établis. La valeur de la désirabilité globale (100%) montre que lors de 

la recherche des conditions optimales de traitement, aucun compromis n’a été fait pour satisfaire 

au critère d’optimisation imposé. 

Avec les électrodes en aluminium, l'efficacité du traitement est maximale à pH 4 avec 

un résidu métallique relativement faible. La masse de boue produite correspond à près la moitié 

de celle produite à pH 6. L'explication donnée à ce résultat est liée à la grande capacité 

d'adsorption des flocs formés à pH 4 comparée à ceux formés à pH 6 [86]. En effet, le travail 

de recherche de cet auteur a porté sur l’élimination des anions fluorure par EC avec des 

électrodes en aluminium. Il a constaté que la masse des flocs formés à pH 4 est faible comparée 

à celle obtenue à pH 7,4. Cependant les résultats ont révélé que les flocs obtenus à pH 4 ont une 

porosité élevée, siège de l'adsorption d'une quantité importante d'ions fluorure en solution. 

Ainsi, la masse de boues peut ainsi être minimisée tout en ayant des taux d’élimination 

raisonnables. 
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III.1.2.4.2.  Etude technico-économique des conditions optimales 

Les deux aspects importants de l’optimisation sont le coût du traitement et l’efficacité 

d’élimination désirée. Le coût du traitement fait généralement allusion à l’énergie consommée 

et à la consommation des électrodes dans de nombreuses études lues dans la littérature.  

Dans cette étude, le coût de l’opération est évalué dans les conditions optimales du 

traitement dans le but de comparer l’efficience des deux types d’électrodes. Les valeurs sont 

résumées dans le Tableau 21. 

Tableau 21 : Etude économique des conditions optimales 

Type 

d’électrode 

Masse de 

polluants traités 

(mg) 

Energie 

consommée 

(Wh) 

Electrode 

consommée 

(g) 

 

Coût spécifique 

(FCFA/kg de 

polluants éliminé) 

Aluminium 82 2,87 1,07 16920 

Fer 21,6 1,77 1,49 10193 

 

Dans les conditions optimales, les masses de polluants éliminées sont de  82 mg pour 

les électrodes en aluminium et 21,6 mg pour les électrodes en fer. L’aluminium est donc plus 

efficace que le fer comme l’a montrée les analyses du plan factoriel. Cependant l’énergie 

consommée par les électrodes en aluminium est élevée (2,87 Wh) par rapport au fer (1,77 Wh), 

ce qui n’est pas le cas pour la masse d’électrodes consommée. Une masse de 1,07 g 

d’aluminium a été consommée alors qu’avec le fer, c’est une masse de 1,49 g qui est 

consommée. Des coûts de traitement de 1,387 FCFA et 0,22 FCFA respectivement pour les 

électrodes en aluminium et en fer ont été obtenus. Une évaluation, en termes de coût par unité 

de masse de polluants éliminée (coût spécifique), révèle des coûts de 16920 et 10193 FCFA/Kg 

de phosphates éliminés respectivement pour l’aluminium et le fer. Bien que l’aluminium soit 

plus efficace en termes d’abattement, les électrodes de fer sont économiquement fiables. 

III.1.3. ANALYSE DES BOUES GENEREES PAR LE PROCEDE D'ELECTROCOAGULATION 

Avec les électrodes de fer, le résidu métallique séché a une couleur rouge-brune alors 

qu’avec les électrodes d’aluminium, la couleur est grise blanchâtre. La diffraction des rayons 

X (DRX) et la spectroscopie à infrarouge à transformée de Fourrier (IRTF) ont été utilisées 

pour analyser les résidus métalliques.  
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III.1.3.1. Caractérisation par diffraction des rayons X   

Afin d’identifier la nature des phases cristallines dans les précipités, la diffraction aux 

rayons X a été utilisée avec les balayages 2θ enregistrés de 10 à 80 °. La Figures 26 illustre les 

diagrammes de diffraction des boues séchées.  

 

 

Figure 26 : Spectres DRX des boues obtenue lors du traitement individuel des phosphates avec : 

(a) les électrodes en aluminium et (b) électrodes en fer 

On peut voir que le diffractogramme des boues d’aluminium (Figure 26a) présente six 

pics de diffraction. Ce diffractogramme obtenu a été comparé avec les différentes phases 

identifiées à partir des données de la littérature. Les pics aux angles 2θ de 13,38° ; 27,9° ; 

49,01° ; 64,64° et 71,62° seraient dus à la présence  de AlPO4 tandis que les pics à 2θ = 38° est 

du à Al(OH)3 [119,168]. Par ailleurs, les résultats DRX des boues électrogénérées avec les 

électrodes en fer n'ont pas montré de pics de diffraction caractéristiques nets (Figure 26b), ce 

qui indique une structure amorphe. Un résultat similaire est observé par Omwene et al .[40].  

III.1.3.2. Caractérisation par infrarouge à transformée de Fourier (IR-TF) 

Le spectre IR-TF donne des informations sur la chimie de surface et la présence de 

groupes fonctionnels dans la boue [169]. Ces groupes de fonction jouent des rôles très 

importants dans l’élimination des polluants, d’où l’importance de l’analyse IR-TF. Les spectres 

IR-FT d'échantillons de boues sont donnés sur la Figure 27.  
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Figure 27 : Spectres infrarouge des boues séchées obtenues lors du traitement individuel des 

phosphates 

L’examen des spectres a permis d’associer les pics caractéristiques aux groupements 

fonctionnels présents à la surface des boues. On peut voir que les spectres sont caractérisés par 

de larges pics aux environ de 3306,7 cm-1 et 3246 cm-1 respectivement pour les boues obtenues 

avec l’aluminium et le fer. Ces pics sont attribués aux vibrations d’étirement -OH dans la 

structure Al(OH)3 et Fe(OH)3 [40,169,170]. Les pics à 1636,3 cm-1 obtenus sur les deux spectres 

pourraient être attribués à la vibration courbées des groupes hydroxyle des molécules d’eau 

[119,170,171]. Enfin, la bande observée vers 1062,3 cm-1  pour l’aluminium et 1043,7 cm-1  est 

due à la vibration de flexion Me-O-P dans la structure cristalline de AlPO4, FePO4 et Fe3(PO4)2 

[121].  

Les résultats des analyses DRX et IR des deux précipités révèlent la présence 

d’hydroxydes métalliques, d’hydroxylphosphates métalliques et des phosphates métalliques, 

confirmant que les orthophosphates sont éliminés par adsorption, par précipitation ou par 

coprécipitation.  

III.1.4. ETUDE COMPARATIVE DE LA PRESENTE ETUDE AVEC DES TRAVAUX ANTERIEURS 

Les conditions optimales et les taux d’élimination des phosphates dans la présente étude 

peuvent être comparés à certaines études déjà existantes dans la littérature. Cette comparaison 

a été faite en considérant seulement les travaux réalisés sur les effluents synthétiques. Les 

résultats et les méthodologies expérimentales utilisées sont présentés dans le Tableau 22.  
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Tableau 22 : Comparaison des résultats du traitement individuel des phosphates avec 

quelques travaux de la littérature  

Connexion 

(Anode/cathode) 

Conception 

expérimentale 

Conditions 

optimales 

Taux 

d’abattement (%) 

 

Auteurs 

 

 

Al/Al 

 

Taguchi 

j = 1 mA/cm2 

Ci = 50 mg/L 

pHi = 4 

t = 35 min 

 

100 

 

[168] 

 

 

Fe/Fe 

 

Traditionnelle 

I = 0,75A 

Ci = 100 mg/L 

pHi = 3 

t = 35 min 

 

80 

 

[52] 

 

Al/Al 

Traditionnelle j = 250 mA/cm2 

Ci = 400 mg/L 

pHi = 3 

t = 20 min 

 

100 

 

[38] 

 

 

 

Fe/Fe 

 

Traditionnelle 

j = 250 mA/cm2 

Ci = 400 mg/L 

pHi = 3 

t = 40 min 

 

84,74 

 

[38] 

 

Al/Al 

 

Traditionnelle 

j = 10 mA/cm2 

Ci = 100 mg/L 

pHi = 3 

t = 40 min 

 

100 

 

[37] 

 

Fe/Fe 

 

Traditionnelle 

j = 10 mA/cm2 

Ci = 52 mg/L 

pHi = 5 

t = 100 min 

 

100 

 

[40] 

 

Al/Al 

 

Traditionnelle 

j = 10 mA/cm2 

Ci = 52 mg/L 

pHi = 4 

t = 30 min 

 

100 

 

[40] 

 

Fe/Fe 

PCC I = 0,85A 

Ci = 26,8 mg/L 

pHi = 3 

t = 47 min 

 

80,74 

 

Présente étude 

 

 

 

Al/Al 

PCC I = 1,09 A 

Ci = 48,55 mg/L 

pHi = 4 

t = 59 min 

 

99,33 

 

Présente étude 

 

Selon les résultats du Tableau 22, les valeurs des pH des conditions optimales varient 

entre 3 à 4 pour les électrodes d’aluminium. Avec les électrodes en fer, ces valeurs oscillent 

entre 3 à 5. L'efficacité d'élimination des phosphates se situe entre 80 à 100% lorsque des 

électrodes en fer ont été utilisées tandis qu’avec les électrodes en aluminium, ces valeurs se 

situent entre 85,8 à 100%. Le pHi des effluents est généralement acide pour un traitement 
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efficace, ce qui concorde avec les résultats de la présente étude. Avec les électrodes en fer, la 

valeur optimale du pHi (pHi = 3) obtenue dans la présente étude est en accord avec celles 

suggérées par Irdemez et al. [52]. Il en est de même pour les travaux d’Omwene et al. [40] et 

d’Irdemez et al. [168] utilisant des électrodes en aluminium. Ces auteurs ont rapporté qu'un pH 

initial de 4 permet d'obtenir de meilleurs taux d'élimination des phosphates. 

III.1.5. INFLUENCE D’AUTRES FACTEURS 

III.1.5.1. Influence du nombre d’électrodes 

Pour chaque type d’électrode, l’intensité de courant, la concentration initiale des 

phosphates, le pH initial et le temps sont maintenus dans les conditions optimales obtenues avec 

le plan central composite. Les effluents ont été traités en faisant varier le nombre d’électrodes 

monopolaires de 2 à 10. Le nombre de cathodes est toujours égal au nombre d’anodes. Les 

Figures 28 et 29 illustrent leurs effets sur l’efficacité du traitement ainsi que sur l’énergie 

consommée. 

 

 

Figure 28 : Variation de l’énergie consommée et de l’abattement des phosphates en fonction 

du nombre d’électrodes avec les électrodes en aluminium (C0P = 48,55 mg/L ; t = 59 min ; I = 

1,09 A ; me = 2 g et pHi = 4) 
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Figure 29 : Variation de l’énergie consommée et de l’abattement des phosphates en fonction 

du nombre d’électrodes avec les électrodes en Fer (C0P = 26,8 mg/L ; t = 48 min ; I = 0,85 A ; 

me = 2 g et pHi = 3) 

Nous assistons à une augmentation des rendements d’élimination avec le nombre 

d’électrodes et une diminution d’énergie consommée quel que soit le type d’électrode. Avec les 

électrodes d’aluminium, les taux d’abattement des phosphates évoluent de 40 à 99% tandis que 

les énergies consommées diminuent de 11,08 à 1,58 kWh.m-3. Avec les électrodes en fer, le 

taux d’abattement des phosphates et l’énergie évoluent respectivement de 37,5 à 87,2% et de 

4,61 à 1,1 kWh.m-3. L’évolution des taux d’élimination obtenus dans cette étude est similaire à 

celle obtenue par Bouamra et al. [116]. Ces auteurs ont montré qu’avec une eau usée contenant 

initialement 10 ppm de phosphates, l’augmentation du nombre d’électrodes de 1 à 4 permet 

d’atteindre des taux d’élimination de 96% au bout de 70 min de traitement. Selon ces auteurs, 

le nombre d’électrodes augmente avec la surface des électrodes, ce qui entrainerait une bonne 

distribution de la densité des agents coagulants dans l’eau. Cela permettrait aussi de diminuer 

les effets électrostatiques, ce qui réduirait le mouvement des ions dans le milieu aqueux et 

faciliteraient leurs rencontres dans la formation des flocs. Ces flocs seront disponibles, ce qui 

renforcerait l’adsorption des orthophosphates. L’autre avantage est la diminution de l’énergie 

consommée avec l’augmentation du nombre d’électrodes. 

III.1.5.2 Influence de la masse de sulfate de sodium 

L’effet de la teneur de sulfate de sodium (électrolyte) sur les taux d’abattement des 

phosphates et de l’énergie consommée est investigué en faisant varier la masse d’électrolyte de 

0,5 à 2 g dans l’effluent. Pour cette série d’expériences, la concentration initiale en 

orthophosphates est fixée à 40 mg/L, le pH initial à 3, la durée de traitement à 40 min et 
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l’intensité de courant à 1 A pour les électrodes en fer tandis qu’avec les électrodes en 

aluminium, la concentration initiale en orthophosphates est fixée à 48,55 mg/L, le pH initial 

à 4, la durée de traitement à 59 minutes et l’intensité de courant à 1,09 A. Les Figures 30 et 31 

regroupent l’évolution des taux d’abattement et de l’énergie consommée observée avec les deux 

types d’électrodes.  

Les deux courbes révèlent que l’augmentation de la concentration du sulfate de sodium 

entraine une diminution de l’énergie consommée pendant le traitement. Avec les électrodes en 

aluminium (Figures 30), l’énergie diminue de 1,89 à 0,63 kWh/m3 alors qu’avec les électrodes 

en fer (Figures 31), l’énergie consommée diminue de 1,52 à 0,91 kWh/m3. L’augmentation de 

la quantité d’électrolyte dans l’eau usée augmente la conductivité du milieu diminuant ainsi la 

résistance du milieu. La diminution de la résistance du milieu réduit la tension entre les 

électrodes lorsqu’on fixe l’intensité de courant. Ainsi l’énergie qui est proportionnelle à la 

tension entre les électrodes devrait diminuer. L’augmentation de la conductivité faciliterait le 

passage du courant dans la solution, ce qui expliquerait l’augmentation de l’efficacité du 

traitement lorsque des électrodes en aluminium sont utilisées. En effet, avec l’augmentation de 

la masse d’électrolyte de 0,5 à 2 g dans l’eau, le taux d’abattement en phosphates croit de 72,5 

à 97,6%. Par contre, avec les électrodes en fer, c’est l’effet contraire qui est constaté. Le taux 

de traitement diminue de 67,5 à 56,25%, ce qui pourrait être dû au phénomène de compétition 

entre les ions 𝑆𝑂4
2− et les ions orthophosphates sur les sites d’adsorption des hydroxydes du fer. 

 

 

Figure 30 : Evolution du taux d’élimination des phosphates et de l’énergie consommée en 

fonction de la masse d’électrolyte avec les électrodes en aluminium (C0P = 48,55 mg/L ; t = 

59 min ; I = 1,09 A et pHi = 4) 
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Figure 31 : Evolution du taux d’élimination des phosphates et de l’énergie consommée en 

fonction de la masse d’électrolyte avec les électrodes en Fer (temps = 40 min, C0P = 40 mg/L, 

pH = 3 et I = 1 A) 

III.1.5.3 Influence de la distance inter-électrode 

Plusieurs études existantes ont montré que la variation de la distance entre les électrodes 

affecte également l’efficacité du procédé d’EC ainsi que sur l’énergie consommée. Dans le 

cadre de cette étude, nous avons utilisé deux électrodes en fer ou en aluminium et nous avons 

fait varier la distance inter électrode de 1 à 5 cm. Les évolutions des taux d’abattement et de 

l’énergie sont illustrées par la Figures 32.  

 

Figure 32 : Evolution du taux d’abattement et de l’énergie consommée en fonction de la 

distance inter électrode avec des électrodes en aluminium (a) et des électrodes en fer (b) (C0P = 

40 mg/L ; pH = 3 et I = 1 A) 

Cette figure montre une diminution du taux de traitement et une augmentation de 

l’énergie consommée à mesure que la distance inter-électrode augmente de 1 à 5 cm. Le suivi 

des taux d’élimination des phosphates dans le cas de l’aluminium (Figure 32a) montre une 

 

(b) 
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augmentation de l’énergie consommée de 11,08 à 19,3 kWh.m-3. Avec le fer, l’énergie 

augmente de 2,98 à 11,39 kWh.m-3 (Figure 32b). Cette observation s’explique par le fait que 

la distance inter-électrode est inversement proportionnelle à la résistance du milieu (Eq I.51), 

ce qui induit une augmentation de la résistance du milieu lorsqu’on augmente ce paramètre. 

Cette augmentation de la résistance électrique entraîne un passage difficile du courant dans le 

milieu entraînant par ricochet une baisse de la dissolution de l’anode libérant de moins en moins 

de cations métalliques en solution. Cela provoque aussi le dégagement d’une faible quantité de 

dihydrogène et dioxygène baissant ainsi le processus de flottation des polluants. Ces deux effets 

sont à l’origine de la baisse de l’efficacité du traitement. En effet, une baisse d’efficacité de 

64,5 à 37% a été enregistrée avec les électrodes en aluminium et une baisse de 37,5 à 29% pour 

le fer. Cette baisse d’efficacité et cette hausse de l’énergie ont été aussi rapportées par 

Kuokkanen et al. [162] et Hashim et al. [163]. 

III.1.5.4. Effet du type de connexion 

Il a été prouvé dans les études antérieures que le traitement des phosphates utilisant les 

coagulants tels que l’alun (Al2(SO4)3,18H2O), le chlorure ferrique (FeCl3), le sulfate ferrique 

Fe(SO4)3,7H2O et les sels de calcium sont efficaces pour l’élimination des phosphates [120]. Il 

a été aussi rapporté que la coprécipitation des sels peuvent s’avérer efficace pour le traitement 

des phosphates par rapport aux sels pris séparément [172]. Il s’avère que dans le processus 

d’EC, très peu d’études ont traité l’influence des combinaisons d’électrodes (y compris les cas 

où les anodes sont hybrides). Le présent paragraphe comble les insuffisances des études 

antérieures. Le matériau des électrodes et leur disposition ont été mis en évidence dans cette 

étude. Cinq essais ont été réalisés avec cinq anodes et cinq cathodes branchées en monopolaire 

(5 anodes / 5 cathodes) avec les combinaisons suivantes : 5 Al/5Al ; 5Fe/5Fe, 5Al /5Fe ; 5Fe 

/5Al ; 2Al+3Fe /5Al. Les essais ont été effectués dans les conditions optimales obtenues avec 

les électrodes en aluminium. Les différents résultats sont illustrés par la Figure 33. 

 
                Figure 33 : Effet du type de connexion sur l’élimination des phosphates 
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Les différents rendements obtenus avec les combinaisons 5Fe/5Fe, 5Al/5Al, 5Al/5Fe, 

5Fe /5Al, 2Al+3Fe /5Al sont respectivement 87,2 ; 97,6 ; 96,8 ; 99,2 et 99,3%. La disparité des 

différents taux d’abattement montre que le type de combinaison influence fortement l’efficacité 

du traitement des phosphates. Les meilleurs taux d’élimination des orthophosphates sont 

obtenus avec les combinaisons pour lesquelles il y a dissolution simultanée des deux types 

d’électrodes 5Fe/5Al et 2Al+3Fe/5Al. La présence des deux types de cations métalliques est 

favorable pour une efficacité plus élevée du traitement. Ces résultats peuvent être comparés 

avec ceux de Kuokkanen et al. [120], puis de Dura et al. [173]. Ces auteurs ont montré que la 

dissolution d’alliages d’aluminium était plus efficace que l’aluminium pur. Cela permet de 

conclure que la présence simultanée des cations métalliques créerait une synergie d’action 

pendant le traitement des phosphates par EC. 

Conclusion partielle 

Au terme de ce chapitre, il ressort que la méthodologie des plans d’expériences constitue 

un moyen incontournable pour appréhender le traitement des orthophosphates par le procédé 

d’EC. Le PFC, appliqué en première position a permis de montrer que tous les facteurs 

principaux (l’intensité de courant, la concentration des phosphates, le pH initial et le temps 

d’électrolyse) ont chacun un effet significatif sur l’efficacité du procédé. Le plan a aussi montré 

que l’intensité de courant et le temps d’électrolyse doivent être à leurs niveaux hauts pour que 

l’efficacité du traitement soit élevée. Ces effets sont contraires à ceux des paramètres tels que 

la concentration initiale et le pH initial de l’effluent qui doivent être à leurs niveaux bas pour 

obtenir de meilleurs taux d’élimination. Les études ont aussi montré que les électrodes en 

aluminium sont plus efficaces que celles en fer. A la suite du PFC, des modèles de second degré 

ont été établis à travers un PCC pour modéliser les taux d’abattement des orthophosphates et 

les masses des boues produites, ce qui a abouti à une optimisation multiréponse. Cette 

optimisation a consisté à rechercher les valeurs des facteurs qui maximisent les taux 

d’abattement tout en minimisant la masse des résidus métalliques. Les conditions optimales 

obtenues avec les électrodes sont les suivantes : électrodes d’aluminium (intensité de courant = 

1,09 A, concentration des phosphates = 48,55 mg/L, pH initial = 4 et le temps d’électrolyse = 

59 min) et électrodes en fer (intensité de courant = 0,85 A, concentration des phosphates = 26,8 

mg/L, pH initial = 3 et le temps d’électrolyse = 47,48 min). Sous ces conditions, 99,33% de 

phosphates ont été éliminés utilisant les électrodes en aluminium avec un résidu métallique de 

2,1 g. En comparaison, 80,74% de phosphates ont été éliminés utilisant les électrodes de fer 
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avec un résidu métallique de 1,01 g. Les coûts spécifiques de traitement estimés dans les 

conditions optimales révèlent des valeurs de 16920 et 10193 FCFA/kg de phosphates éliminés 

respectivement pour l’aluminium et le fer. L’on a pu observer qu’un nombre élevé d’électrodes, 

une distance faible, une masse faible d’électrolyte ainsi que la connexion avec les anodes 

hybrides et avec l’aluminium comme cathode seraient avantageux pour le traitement des 

phosphates. 

III.2 TRAITEMENT INDIVIDUEL DES NITRATES EN MILIEU AQUEUX 

SYNTHETIQUE 

Comme mentionné dans la synthèse bibliographie, des chercheurs ont déjà montré un 

grand intérêt pour le procédé d’EC dans la dénitrification des eaux. Les travaux ont montré que 

plusieurs paramètres principaux tels que l’intensité du courant, le temps d'électrolyse, le pH 

initial, le type d'électrodes et le type d'électrolyte influencent le processus. Une étude de 

criblage et de hiérarchisation des facteurs est donc nécessaire avant d’optimiser le processus. 

Cette partie du travail a pour objectif de modéliser et d’optimiser les paramètres influents par 

l’utilisation de la MSR. Il s’agira d’abord de cribler et d’étudier l’influence des paramètres 

opératoires sur l’efficacité du procédé en utilisant un plan de Plackett et Burman (PPB). Ensuite, 

nous procèderons à la recherche des conditions optimales de traitement à partir d’un plan de 

Box-Behnken (PBB). Les effets d’autres facteurs tels que la concentration initiale et le type de 

combinaison seront étudiés dans les conditions optimales obtenues avec les plans de Box-

Behnken afin d’améliorer l’efficacité du procédé. 

III.2.1. RESULTATS DU PLAN DE PLACKETT ET BURMAN 

III.2.1.1 Etude du criblage des facteurs 

Afin de détecter les facteurs d'influence et leurs effets sur l’élimination des nitrates par 

le procédé d’EC, un plan de criblage de Plackett et Burman a été utilisé. Les taux d'élimination 

des nitrates (%) des huit expériences sont résumés dans le Tableau 23. Selon le Tableau 23, 

on observe une grande variation des réponses. Les taux d'élimination des nitrates (réponses) 

varient de 19,58 à 81,91% avec un écart-type élevé de 11,85 montrant ainsi une influence 

significative d'au moins un facteur sur le processus de traitement. Le plus fort taux d'élimination 

des nitrates est de 81,91% (essai N°7). Ce taux est obtenu en utilisant des électrodes 

d'aluminium pour un courant de 2 A, un pH 4 et du sulfate de sodium comme électrolyte pendant 

60 minutes de traitement. Le plus faible taux est de 19,58% (essai N°8), cela a été obtenu avec 
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des électrodes en fer pour un courant de 0,5A, pH 4 et du sulfate de sodium comme électrolyte 

pendant une durée de traitement de 20 minutes.  

   Tableau 23 : Résultats du PPB 

N° Essai Plan d’expérimentation Taux d’abattement 

(%) 
 U1(A) U2 (min) U3 U4 U5 

1 2 60 10 Fe NaCl 57,08 

2 0,5 60 10 Al Na2SO4 35,75 

3 0,5 20 10 Al NaCl 31,5 

4 2 20 4 Al NaCl 54,33 

5 0,5 60 4 Fe NaCl 30,66 

6 2 20 10 Fe Na2SO4 21,92 

7 2 60 4 Al Na2SO4 81,91 

8 0,5 20 4 Fe Na2SO4 19,58 

Ecart-type de la réponse : 11,85 

 

Pour comprendre le criblage des facteurs ainsi que leurs effets sur l’abattement, les 

coefficients du modèle, l'écart-type commun ainsi que les coefficients de détermination ont été 

calculés avec le logiciel NemrodW. Les résultats sont résumés dans le Tableau 24.  

Tableau 24 : Coefficients du PPB et leurs significativités 

Nom  Coefficient des 

effets 

Significativité 

Effet moyen (𝑏0) 41,591 Significatif 

Courant (𝑏1) 12,219 Significatif 

Temps (𝑏2) 9,759 Significatif 

pH (𝑏3) -5,029 Possible 

Type d’électrode (𝑏4) 9,281 Significatif 

Type d’électrolyte (𝑏5) 1,801 Non significatif 

Coefficient de détermination (𝑅2) 0,911 

Ecart-type des coefficients (σ) 4,191 

 

La valeur du coefficient de détermination R2 = 0,911 est une valeur très proche de 1, ce qui 

signifie que les réponses enregistrées sont bien adaptées au modèle polynomial. En comparant 

l'écart-type commun des coefficients 𝜎 =   4,191 avec les coefficients de chaque facteur, 

quatre facteurs parmi les cinq initialement soumis à notre étude influencent le taux d'élimination 

des nitrates. Ce sont l'intensité du courant (U1), le temps de traitement (U2), le pH de la solution 

(U3) et le type d'électrode (U4)).   

L'importance des effets de ces facteurs est confirmée par le diagramme de Pareto 

indiquant les contributions des facteurs (Figure 34). D'après le diagramme, il apparaît que 



CHAPITRE III : Résultats et discussion 

  

 98  

  

l'intensité du courant, la durée du traitement, le type d'électrode et le pH contribuent 

respectivement à 41,56 %, 26,51 %, 23,97 % et 7,04 % avec un pourcentage cumulé de 99,01 

%. Le facteur X5 (type d'électrolyte) contribue pour 0,99%, il n'influence donc pas le processus. 

 

Figure 34 : Diagramme de Pareto du PPB 

III.2.1.2 Effet des facteurs d’influence sur la réduction des nitrates par EC 

III.2.1.2.1. Effet de l’intensité de courant et du temps   

A partir du Tableau 24, le signe positif des coefficients (𝑏1 = +12,219 pour X1 et 𝑏2 =

+ 9,759  pour X2) indique qu’un courant élevé de 2 A et une durée de traitement longue de 60 

min sont favorables à de meilleurs taux d’abattement des nitrates. Dans toutes les études 

antérieures, l’intensité de courant et le temps d’électrolyse ont des effets cruciaux sur le 

processus d’EC car le dosage des coagulants métalliques dans le milieu aqueux ainsi que le 

dégagement de l’hydrogène gazeux dépendent de ces paramètres. Les effets de ces paramètres 

dans la présente étude sont en accord avec certains résultats de la littérature [114,127,174–176]. 

Ces travaux ont révélé que les augmentations de l’intensité de courant et du temps d'électrolyse 

permettent d'améliorer l’abattement des nitrates. En effet, les augmentations de l'intensité du 

courant et du temps d'électrolyse entraînent la production plus importante de cations 

métalliques et d'ions hydroxydes selon la loi de Faraday [127], ce qui permet une augmentation 

des quantités d'hydroxydes d'aluminium (Al(OH)3 ou de fer Fe(OH)3) dans le milieu aqueux 

[174]. Ces hydroxydes métalliques ont de grandes surfaces qui élimineraient les nitrates par 

adsorption ou par piégeage pendant leur croissance [177]. Le temps d'électrolyse définit 

également le temps de contact pendant l'adsorption des nitrates à la surface des hydroxydes 
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métalliques, ce qui augmente l'efficacité du processus. En outre, la durée du traitement et 

l'intensité du courant permettent de contrôler la vitesse de réaction d'oxydoréduction dans le 

réacteur. En augmentant ces paramètres, davantage d'électrons seraient disponibles à l'interface 

cathode/milieu aqueux, ce qui réduit électrochimiquement les nitrates en azote ammoniacal [24] 

ou augmenterait la production des bulles d’hydrogène bénéfiques à l'élimination des nitrates 

par flottation [176].  

III.2.1.2.2. Effets du type d’électrode 

Le signe positif du coefficient b4 (+ 9,281) du Tableau 24 suggère que l'utilisation 

d'électrodes en aluminium est favorable à des taux élevés d'élimination des nitrates par rapport 

à celles en fer. Ce résultat est en accord avec plusieurs résultats de la littérature  

[123,128,129,178]. En fait, le matériau de l’électrode détermine la nature de l’espèce 

coagulante introduite dans l’eau. Ces espèces n’ont pas la même capacité de coagulation et 

d’adsorption des polluants. Govinda et al. [123] avaient comparé la teneur des nitrates contenue 

dans les flocs obtenus après avoir utilisé successivement l’aluminium et le fer comme anodes 

et le graphite comme cathode. Sous les mêmes conditions opératoires, 58% et 87% 

d’abattements de nitrates avaient été obtenus respectivement avec le fer et l’aluminium. Cette 

étude a aussi révélé l’adsorption de 31 mg.L-1 et 66 mg.L-1 dans les boues obtenues 

respectivement avec le fer et l’aluminium. L’hydroxyde d’aluminium a donc une forte capacité 

de coagulation et d’adsorption comparée aux hydroxydes de fer. De plus, avec les électrodes en 

aluminium, une dissolution chimique du métal est complémentaire à la quantité de métal 

dissous électrochimiquement dépassant le niveau théorique estimé par la loi de Faraday, ce qui 

améliore le taux d'élimination des nitrates [129]. 

III.2.1.2.3. Effet du pH initial 

Le signe négatif b3 (-5,029) du pH (Tableau 23) indique que le traitement à pH 4 est 

favorable à une élimination des nitrates par rapport à un pH 10. Cela est dû au fait que, dans 

des conditions fortement alcalines, les espèces majoritaires dans la solution se présentent sous 

les formes Al(OH)4
− et Fe(OH)4

−  [111,122]. Ces espèces ont une faible activité coagulante qui 

pourrait réduire l'efficacité du processus. De plus, à pH basique, les quelques hydroxydes 

métalliques (Fe(OH)3 et Al(OH)3) présents dans le milieu ont des surfaces négatives qui 

repousseraient les ions nitrates chargés négativement [122]. Cela est donc défavorable à leur 

adsorption par les hydroxydes métalliques. 
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L'utilisation du PPB a permis de trouver des résultats intéressants. Avec un très petit 

nombre d’essais, nous avons trouvé des résultats similaires à ceux de certains chercheurs 

utilisant la méthode traditionnelle (OFAT). À la fin du test de criblage, trois facteurs ont été 

sélectionnés à savoir l'intensité du courant (U1), le temps d'électrolyse (U2) et le pH initial de 

l'effluent (U3). Vu que l’électrode d’aluminium est plus efficace, elle sera utilisée pour 

optimiser le processus. Par ailleurs, bien que le type d'électrolyte ne soit pas influent, le signe 

positif de b5 (1,801) a toutefois permis de choisir le chlorure de sodium comme électrolyte pour 

la suite des travaux. Dans la deuxième étape, la MSR basée sur le PBB sera utilisée pour trouver 

les conditions optimales de l'élimination des nitrates.   

III.2.2. OPTIMISATION DU TRAITEMENT DES NITRATES 

III.2.2.1. Modélisation des réponses obtenues  

La modélisation de quatre réponses (le taux d'élimination des nitrates (Y1), la 

concentration d'azote ammoniacal générée (Y2), la masse de boue (Y3) et le coût de l'opération 

(Y4) est réalisé avec le PBB. La combinaison des variables indépendantes (l’intensité du courant 

(U1), le temps d'électrolyse (U2) et le pH initial de l'effluent (U3)) permet d’obtenir les résultats 

des quinze essais (Tableau 25). 

Tableau 25 : Résultats des essais du PBB pour le traitement individuel des nitrates 

Essai 

N° 

Plan d’expérimentation Réponses 

U1(A) U2 

(min) 

U3 Taux 

d’abattement 

(%) 

Ammonium 

généré 

(mg.L-1) 

Masse 

des flocs 

(g) 

Coût de 

l’opération 

(FCFA/m3) 

1 0,5 20 7 45 5,4 0,232 114,124 

2 2 20 7 65,57 7,2 1,199 476,44 

3 0,5 60 7 70,98 16,2 0,989 414,392 

4 2 60 7 82,26 23 3,303 1284,726 

5 0,5 40 4 65,65 12,6 0,585 244,314 

6 2 40 4 73,15 21,6 2,573 819,366 

7 0,5 40 10 63,45 7,2 0,586 572,282 

8 2 40 10 71,81 14,4 2,125 935,706 

9 1,25 20 4 65,36 18 0,544 314,118 

10 1,25 60 4 78,85 25,6 2,788 952,88 

11 1,25 20 10 63,39 14,40 0,599 283,648 

12 1,25 60 10 80,03 25,2 2,406 914,1 

13 1,25 40 7 71,18 18 1,62 568,958 

14 1,25 40 7 71,56 17,56 1,6 559,54 

15 1,25 40 7 70 17,4 1,59 572,836 

Ecart-type de la réponse  8,9  6,28  0,95  321,94 
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 Il ressort du Tableau 25 que les différentes réponses varient de façon significative (Y1 

entre 45 et 82,26 %, Y2 entre 5,4 et 25,6 mg/L, Y3 entre 0,232 et 3,303 g et Y4 entre 114,124 et 

1284,726 FCFA/m3) avec des écarts type respectifs de 8,9 ; 6,28 ; 0,95 et 321,94. Ces valeurs 

élevées des écarts-types montrent que les variations observées sur les réponses relèvent 

effectivement de la variation d’au moins un facteur dans leurs domaines d’étude. En outre, ces 

écarts-types sont supérieurs à ceux obtenus sur les expériences répétées au centre du domaine 

(0,81 ; 0,31 ; 0,015 ; 6,814, respectivement pour Y1, Y2, Y3 et Y4). Ce qui permet de conclure 

que les erreurs expérimentales, bien qu’elles existent, sont négligeables devant l’effet des 

facteurs sur la variation des réponses observées. Les facteurs expérimentaux influencent donc 

de façon significative les réponses expérimentales, ce qui permet de conclure que le domaine 

expérimental des facteurs choisis est bon. 

L’analyse et l’interprétation des résultats par le logiciel NemrodW ont permis d'estimer 

les coefficients des modèles mathématiques des réponses (Eq III. 7 à Eq III.10) : 

𝑌1 = 70,913 + 5,964 𝑋1 + 9,100𝑋2 − 0,541𝑋3 − 4,177𝑋1
2 − 0,784𝑋2

2 + 1,778𝑋3
2 −

2,322𝑋1𝑋2 + 0,215𝑋1𝑋3 + 0,788𝑋2𝑋3                                                                       (Eq III. 7)                                                                                                

𝑌2 = 17,6533 + 3,1 𝑋1 + 5,625𝑋2 − 2,075𝑋3 − 5,7767𝑋1
2 + 1,0733𝑋2

2 + 2,0733𝑋3
2 +

1,25𝑋1𝑋2 − 0,45𝑋1𝑋3 + 0,8𝑋2𝑋3                                                                                (Eq III. 8)                                                 

𝑌3 = 1,603 + 0,851 𝑋1 + 0,864𝑋2 − 0,097𝑋3 − 0,145𝑋1
2 − 0,028𝑋2

2 + 0,009𝑋3
2 +

0,337𝑋1𝑋2 − 0,112𝑋1𝑋3 − 0,109𝑋2𝑋3                                                                       (Eq III. 9)                                                 

𝑌4 = 567,11 + 271,39 𝑋1 + 297,22𝑋2 + 46,88 𝑋3 + 16,02𝑋1
2  − 10.71𝑋2

2 +  59,79𝑋3
2 +

127 𝑋1𝑋2  − 52,91𝑋1𝑋3 − 2𝑋2𝑋3                                                                              (Eq III. 10)                                                                                              

où X1, X2 et X3 sont respectivement les variables codées de l’intensité de courant, du pH et du 

temps de traitement.  

A partir de ces équations (Eq III. 7 à 10), on peut voir que l'intensité du courant et le 

temps d'électrolyse influencent fortement les quatre réponses avec des effets positifs. L'effet du 

pH est faible sur les réponses, sauf dans le cas de l'ammonium généré où le coefficient est 

relativement élevé avec un signe négatif (b3 = −2,075). Le pH initial du milieu a un effet négatif 

sur la formation d'ammonium. En ce qui concerne les interactions, il apparaît que l'interaction 

entre l'intensité du courant et le temps est la plus importante pour les quatre réponses. 
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III.2.2.2. Analyses statistiques des modèles quadratiques 

 Les résultats de l'analyse de la variance (ANOVA) sont résumés dans le Tableau 26.  

Tableau 26 : Résumé de l’analyse statistique des modèles quadratiques du PBB pour le 

traitement individuel des nitrates 

 

*** p-value << 0.1%; ** p-value << 1%; * p-value << 5 % 

.  

Selon le Tableau 26, les F-values des modèles sont de 177,27 ; 607,1 ; 3334,694 et 5939,1, 

respectivement, pour Y1 (taux d’abattement des nitrates), Y2 (ammonium généré), Y3 (masse 

des boues) et Y4 (coût de l'opération). Les F-values sont supérieures à la valeur critique (FC = 

4,77) du tableau de Fischer avec des valeurs de probabilité faibles inférieures à 5% (0,566 ; 

0,165 ; 0,0168 et 0,03 respectivement pour Y1 ; Y2 ; Y3 et Y4). Cela signifie que les modèles 

sont statistiquement significatifs et sont bien adaptés aux résultats expérimentaux. En outre, la 

faible probabilité du manque d'ajustement des modèles (3,66 ; 1,15 ; 0,374 et 0,298 

respectivement pour Y1 ; Y2 ; Y3 et Y4) indique que le manque d'ajustement des modèles est 

significatif. 

Les valeurs élevées des coefficients de détermination des quatre modèles montrent une 

bonne corrélation entre les valeurs expérimentales et les valeurs théoriques (R2 = 0,951 pour 

Y1, R
2 = 0,955 pour Y2, R

2 = 0,968 pour Y3 et R2 = 0,985 pour Y4) (Figure 35). La figure 

 

Réponses 

 

Sources 

Somme 

des carrés 

Degré de 

liberté 

Carré 

moyen 

 

F-value 

 

p-value (%) 

Y1 Regression 1055,78 9 117,3 177,27 0,562** 

 Résidus 53,88 5 10,77 - - 

 Manque d’ajustement 52,56 3 17,52 26,4768 3,66* 

 Erreur pure 1.32 2 66,17 - - 

 Total 1109,67 14 - - - 

Y2 Regression 527,5080 9 58,6120 607,16 0,165** 

 Résidus 25,0631 5 5,0126 - - 

 Manque d’ajustement 24,8700 3 8,2900 85,877 1,15* 

 Erreur pure 0,1931 2 0,09650 - - 

 Total 552,5711 14 - - - 

Y3 Regression 12,4723 9 1,3858 5939,1 0,0168 *** 

 Résidus 0,1868 5 0,0374 - - 

 Manque d’ajustement 0,1864 3 0,0621 266,25 0,374** 

 Erreur pure 0,0005 2 0,0002 - - 

 Total 12,6591 14 - - - 

Y4 Regression 4,5719 9 0,5080 3334,694 0,03*** 

 Résidus 0,1534 5 0,0307 - - 

 Manque d’ajustement 0,1531 3 0,0510 335,04 0,298** 

 Erreur pure 0,0003 2 0,0002 - - 

 Total 4,7253 14 - - - 
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représente les valeurs prédites par les différents modèles en fonction des valeurs 

expérimentales. Les différents points sont presqu’alignés sur la première bissectrice avec une 

bonne corrélation, ce qui traduit une bonne conformité entre les données expérimentales et 

théoriques. Selon les valeurs des R2, un pourcentage élevé de la variation des réponses est 

expliqué par chacun des modèles. Seuls 4,9%, 4,5%, 3,2% et 1,5% de la variation totale ne 

peuvent être expliqués par les modèles empiriques respectivement pour l’abattement des 

nitrates, pour l'ammonium généré, la masse des boues et le coût de l'opération. 

 

Figure 35 : Relation entre les réponses prédites et expérimentales pour (a) le taux d'élimination 

des nitrates (b) l’ammonium généré, (c) la masse de boue et (d) le coût de l’opération dans le 

cadre du traitement individuel des nitrates 

III.2.2.3. Etude de l’effet des interactions par la méthode des surfaces de réponses 

III.2.2.3.1. Interaction entre l’intensité de courant et le temps  

Les Figures 36-39 montrent l'interaction entre l'intensité du courant et le temps 

d'électrolyse sur l'évolution des quatre fonctions réponse. 
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Figure 36 : Surface de réponse (a) et courbe d’isoréponse (b) montrant l’évolution du taux 

d’abattement des nitrates pour l’interaction intensité de courant –temps dans le cadre du 

traitement individuel des nitrates 

 

 

Figure 37 : Surface de réponse (a) et courbe d’isoréponse (b) montrant l’évolution de 

l’ammonium généré pour l’interaction intensité de courant –temps dans le cadre du traitement 

individuel des nitrates 

 

 
Figure 38 : Surface de réponse (a) et courbe d’isoréponse (b) montrant l’évolution de la masse 

de boue pour l’interaction intensité de courant –temps dans le cadre du traitement individuel 

des nitrates.  
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Figure 39 : Surface de réponse (a) et courbe d’isoréponse (b) montrant l’évolution du coût du 

traitement pour l’interaction intensité de courant –temps dans le cadre du traitement individuel 

des nitrates. 

La Figure 36 (Le pH initial fixé à 7) montre qu’en augmentant à la fois l'intensité du 

courant et la durée de l'électrolyse, le taux d'élimination des nitrates augmente pendant le 

processus d’EC. L'efficacité de l'élimination des nitrates atteint environ 82,26 % pour une 

intensité de courant élevée (2 A) et un temps de réaction élevé (60 min). Cependant, la Figure 

37 montre que l'élimination des nitrates s'accompagne d'une production importante 

d'ammonium. Ce résultat a été également rapporté par des auteurs dans la littérature 

[50,123,179,180]. Selon la Figure 37, l'intensité du courant, variant de 0,5 à 1,25 A, entraîne 

une augmentation de l'ammonium généré, suivie d'une diminution de celui-ci. L'ammonium 

atteint 25,6 mg/L pour un courant de 1,25 A et une durée élevée de 60 min. Pour une intensité 

de courant élevée et une courte durée, on obtient une efficacité d'élimination d'environ 61,94%. 

Avec ce taux d’abattement, la masse éliminée en N-NO3
− est de 28,52 mg avec 9,62 mg de N-

NH4
+ produite en solution (7,24 mg.L-1). Pour une intensité de courant faible (0,5 A) et une 

durée de traitement élevée (60 min), on enregistre environ 75% du taux d'élimination des 

nitrates. Cependant, l'augmentation de l'intensité du courant entraine une production importante 

de boue (Figure 38). Ces flocs participeraient à l'adsorption d'une partie de l'ammonium généré 

et des nitrates non réduits [50]. Le phénomène d'adsorption et la réduction de l'ammonium en 

N2 gazeux expliqueraient pourquoi la masse d'ammonium généré est toujours inférieure à celle 

des nitrates éliminés. Les mécanismes d'électroréduction et d'adsorption expliquent la 

diminution de la teneur des nitrates et la faible teneur en ammonium de l’eau traitée. Berkani et 

al. [129] ont montré que plus l'intensité du courant augmente, plus la masse d’hydroxyde 

d’aluminium Al(OH)3 augmente et le taux d'élimination des nitrates est meilleur. La Figure 38 

montre également qu’en maintenant constante l’intensité de courant avec une durée de 
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traitement variant de 20 à 60 min, la quantité d’ammonium augmente jusqu'à atteindre environ 

25 mg/L. Dans ce cas, l'électroréduction des nitrates en ammonium serait plus rapide que les 

phénomènes d'adsorption. Bien que les augmentations de l'intensité du courant et du temps 

d'électrolyse soient favorables à l'élimination des nitrates, une augmentation du coût de 

traitement est observée (Figure 39). L’augmentation des taux d'élimination des nitrates 

nécessite donc un coût de traitement élevé. Selon les Figures 36 et 39, pour atteindre un taux 

de réduction des nitrates de 82,26 %, un coût de traitement élevé d'environ 1178,1 FCFA/m3 

est nécessaire. L’effet de l’intensité de courant et du temps d’électrolyse sur le coût du 

traitement a été confirmé par Sharma et al. [176], Koparal et al. [181] et Nazlabadi et al. [182]. 

Ceci est dû au fait que la consommation d'énergie et la consommation d'électrodes sont des 

quantités qui sont fortement liées à l'intensité du courant et au temps d’électrolyse (Eq.I.45 et 

Eq.I.52). 

III.2.2.3.2. Interaction entre l’intensité de courant et le pH 

En fixant le temps d’électrolyse X2 à sa valeur au centre, la forme du modèle permet de 

construire les courbes de surfaces de réponses et d’isoréponse des quatre réponses (Figures 40- 

43).  

 

 

Figure 40 : Surface de réponse (a) et courbe d’isoréponse (b) montrant l’évolution du taux 

d’abattement des nitrates pour l’interaction intensité de courant –pH  dans le cadre du 

traitement individuel des nitrates 

 

 

 

(a) (b) 

Intensité 
Intensité 

Abattement des nitrates (Y1) 

Intensité 
Intensité 

pH 



CHAPITRE III : Résultats et discussion 

  

 107  

  

 

Figure 41 : Surface de réponse (a) et courbe d’isoréponse (b) montrant l’évolution de 

l’ammonium généré pour l’interaction intensité de courant –pH dans le cadre du traitement 

individuel des nitrates 

 

 

Figure 42 : Surface de réponse (a) et courbe d’isoréponse (b) montrant l’évolution de la masse 

de boue pour l’interaction intensité de courant –pH dans le cadre du traitement individuel des 

nitrates 

 

 

 

Figure 43 : Surface de réponse (a) et courbe d’isoréponse (b) montrant l’évolution du coût du 

traitement pour l’interaction intensité de courant –temps dans le cadre du traitement 

individuel des nitrates 
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On observe sur la Figure 40 qu’avec une augmentation de l’intensité de courant entre 

0,5 et 1,5 A, le taux d’abattement des nitrates croît rapidement jusqu’atteindre environ 82,64% 

puis décroit lentement jusqu’atteindre une valeur autour de 75,49%. Quant au pH, son influence 

est faible sur le taux d’abattement des nitrates. Avec la Figure 41, la quantité d’ammonium 

augmente avec l’augmentation du courant électrique jusqu’à la valeur de 1,25A puis décroit. 

Quant à l’influence du pH initial, l’on assiste à un effet contraire sur la formation de 

l’ammonium. L’ammonium diminue lorsque le pH augmente jusqu’atteindre un palier autour 

de 18,55 mg.L-1 à partir du pH égal à 7. La diminution de l’ammonium provient du fait que 

l’électroréduction des nitrates est consommatrice de protons (Eq I.22 à 26). Lorsque le pH 

augmente, la quantité de protons diminue ce qui réduit la transformation électrochimique des 

nitrates en ammonium. Cette diminution de l’ammonium pourrait aussi être due à l’adsorption 

plus prononcée de l’ammonium dans la plage de pH autour de la neutralité. Les Figures 42 et 

43 montrent que le pH initial de l’effluent n’a pas d’influence sur la production des boues et le 

coût du traitement. 

III.2.2.4. Optimisation multiobjective  

Dans cette partie, l'optimisation multiréponse du processus consiste à déterminer les 

valeurs de l'intensité de courant, du pH initial et du temps de traitement permettant de maximiser 

les taux d'élimination des nitrates tout en minimisant l'ammonium généré et le coût de 

l'opération. La même importance est attribuée à chaque réponse (facteur de pondération 1), ce 

qui permet d’avoir une désirabilité globale de la forme (Eq III. 11) :  

𝐷 = (𝑑1 ∗ 𝑑2 ∗ 𝑑3)
1

3                                           (Eq III. 11)                                                 

La réponse choisie est celle dont la désirabilité est élevée de 100%, ce qui a permis de ne faire 

aucun compromis pour satisfaire les critères attribués à chacune des réponses pour trouver les 

conditions optimales recherchées. Les conditions optimales prédites par les modèles sont 

indiquées dans le Tableau 27.  

Tableau 27 : Conditions optimales du PBB pour le traitement individuel des nitrates 

Factors (Ui)  Condition optimale prédite   

Désirabilité 

U1(A) U2 

(min) 

U3  Y1 (%) Y2 

(mg/L) 

Y3 (g) Y4 

(FCFA/m3) 

  

1,80 33,01 8,73  70,58 13,78 1,68 663,14  100% 
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Pour confirmer l'adéquation et la validité du modèle, trois expériences ont été réalisées 

dans des conditions de fonctionnement optimales prédites par les modèles. Le rendement 

d'élimination obtenus est de 73,8 ± 1,05 % (88,56 mg.L-1 de nitrates éliminés), l'ammonium 

généré de 12,02 ± 2,2 mg.L-1, la masse de boue de 1,8 ± 0,33 g et le coût d'exploitation de 720,2 

± 110,8 FCFA/m3. Les valeurs issues des vérifications expérimentales sont proches de celles 

obtenues par les modèles. Cela prouve la bonne corrélation entre les données prédites et les 

données expérimentales, confirmant ainsi l'éligibilité des modèles dans leur capacité à prédire 

les réponses expérimentales.  

Par ailleurs, il est important de rappeler que le taux d’abattement obtenu (73,8%) 

correspond à une concentration résiduelle de 31,44 mg/L. Cette concentration résiduelle de 

nitrates est inférieure à la limite recommandée par l'OMS (50 mg.L-1). Il est donc possible 

d’éliminer les nitrates et atteindre des niveaux en dessous des limites de l’OMS tout en 

minimisant l’ammonium généré et le coût du traitement. 

III.2.3. INFLUENCE D’AUTRES FACTEURS 

III. 2.3.1. Influence de la concentration initiale des nitrates 

Dans le but d’étudier l’effet de la concentration initiale des nitrates sur l’efficacité 

d’élimination, les essais d’electrocoagulation ont été réalisés en faisant varier la concentration 

initiale des nitrates de 60 à 240 mg.L-1. La Figure 44 montre l’évolution de la concentration 

résiduelle des nitrates en fonction du temps d’électrolyse pour différentes concentrations 

initiales (60, 120, 180 et 240 mg.L-1 ). Le pH initial des solutions est fixé à 8,73, la masse de 

chlorure de sodium à 2 g et l’intensité de courant à 1,8 A.  

           

Figure 44 : Effet de la concentration initiale du nitrate : I = 1,8 A ; pH = 8,73 et NaCl = 2 g 

dans le cadre du traitement individuel des nitrates 
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A partir de la Figure 44, on constate que la concentration résiduelle des nitrates diminue 

avec le temps pour les différentes concentrations initiales en nitrates. Le temps nécessaire pour 

atteindre les limites acceptables de rejet (50 mg.L-1 selon l'OMS) augmente de 20 minutes à 

80 minutes pour des concentrations initiales variant de 60 à 180 mg.L-1. Après 40 minutes, la 

concentration résiduelle des nitrates dans la solution pour les expériences menées avec des 

concentrations initiales de 60, 120 et180 mg.L-1 sont respectivement de 15,02 ; 27,22 et 45,53 

mg.L-1. Avec une concentration initiale très élevée de 240 mg.L-1, la teneur résiduelle des 

nitrates est de 148,29 mg.L-1 au bout de la même durée de traitement. Cette teneur est plus 

élevée que la concentration en nitrates admise dans les eaux de boisson. Plus la concentration 

initiale des nitrates est élevée, plus la teneur résiduelle dans l’eau traitée est élevée lorsqu’on se 

met dans les mêmes conditions opératoires. En d’autres termes, lorsque la concentration des 

nitrates est élevée dans le milieu aqueux, l’abattement est faible. L’effet de la concentration 

initiale des nitrates obtenu dans la présente étude coïncide avec ceux d’El-Shazly et al. [174], 

puis de Ghanbari et al.  [183] et de Pak et al. [184]. Différentes raisons pourraient être à l’origine 

de ce résultat. Cela peut être dû au fait qu’avec un courant fixé et une durée de traitement 

déterminée, la quantité d’électrons, issue de l’oxydation de l’anode, reste insuffisante pour 

réduire électrochimiquement la quantité élevée de nitrates. En outre, la quantité des complexes 

d’hydroxydes métalliques produits serait insuffisante pour coaguler la quantité excessive de 

nitrates [183] car ils bloqueraient les sites d’adsorption des hydroxydes d’aluminium Al(OH)3 

et diminuerait sa capacité à adsorber d’autres ions nitrates [174]. Il est également probable qu'en 

cas de concentration élevée de nitrates, ils rivaliseraient avec les ions chlorure lors du transfert 

du courant à l’anode. La concentration élevée des nitrates à la surface de l'anode aux dépens 

des ions chlorure encourage la formation d'un film passif sur la surface de l'anode diminuant 

ainsi la quantité des ions Al3+ dissous avec une diminution conséquente du pourcentage 

d’élimination des nitrates [122]. 

III. 2.3.2. Influence du type de connexion 

Comme dans le cas du traitement des phosphates, les effets du type de matériaux et du 

type de combinaison des électrodes sur l’abattement des nitrates et l’ammonium généré ont été 

étudiés (Figure 45). Comme indiqué sur cette figure, les teneurs résiduelles des nitrates et la 

quantité d’ammonium générée par les différentes combinaisons d'électrodes anode-cathode ; 

5Fe/5Fe, 5Al/5Al, 5Al/5Fe; 5Fe /5Al; 2Al+3Fe /5Al sont respectivement 63,9; 36 ; 69,53 ; 74 

et 68,08 mg.L-1 pour le premier et 9,8 ; 14,06 ; 7,71 ; 8,5 et 8,75 mg.L-1 pour le second. Le taux 
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d’élimination des nitrates et la quantité d’ammonium générée dépend du type de connexion 

ainsi que du matériau constituant les électrodes.  

On constate que la combinaison 5Al/5Al permet d’obtenir de meilleurs taux 

d'élimination des nitrates. Ces résultats sont conformes à ceux obtenus par Majlesi et al. [128] 

et Berkani et al. [129]. Berkani et al. [129] ont comparé différentes combinaisons d’électrodes 

en mode discontinu pendant le traitement de 200 mg.L-1 de nitrates en milieu synthétique. Ils 

ont observé une efficacité d'élimination élevée de 80% avec les électrodes en aluminium. Ces 

résultats pourraient s'expliquer par la neutralisation des ions hydroxydes par l'acidité de Lewis 

de l'aluminium, induisant ainsi un effet tampon maintenant le pH final du milieu entre 7 et 8. 

Cette plage de pH serait favorable à la formation de l'hydroxyde d'aluminium Al(OH)3, 

bénéfique à l'adsorption des nitrates [22,30]. Il est important de rappeler que les résultats 

obtenus sont contraires à ceux observés par Malakootian et al. [126].  

En termes de production d’ammonium, c’est la combinaison Al/Al qui produit une 

grande quantité d’ammonium. Ce constat est évident dans la mesure où c’est cette combinaison 

présente une grande sélectivité en termes d’élimination de nitrates. Il y a eu donc une grande 

quantité de nitrates qui est convertie en ammonium. 

 

Figure 45 : Effets du type de connexion et du type de matériel sur les taux d’abattement des 

nitrates et sur l’ammonium généré dans le cadre du traitement individuel des nitrates 

III.2.4. ANALYSE DES BOUES GENEREES  

Avec les électrodes en aluminium, la boue générée dans les conditions optimales a été 

analysées par diffraction aux rayons X (DRX) et par infrarouge à transformée de fourrier (IR-

TF) (Figure 46 ).  
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Figure 46 : Spectres DRX (a) et IR (b) des boues obtenues lors du traitement individuel des 

nitrates avec les électrodes en aluminium  

 

La Figure 46a présente des pics de diffraction très larges et de faible intensité aux angles 

2Ɵ de 31°, 41° et 64° attribuables aux précipités d’hydroxyde d’aluminium [123]. Ces larges 

bosses et de faible intensité indiquent que la boue est amorphe ou de nature cristalline très 

pauvre [185]. Combiné à l’analyse IR, d’autres informations complementaires ont été tirées. En 

effet, le spectre IR de la Figure 46b présente un pic net et fort à 3369,5 cm-1 dû à la vibration 

d'étirement du groupe fonctinnel – OH dans les structures Al(OH)3 et une vibration courbée de 

H-O-H à 1636,3 cm-1. Une bande d’adsorption s’est signalée à la fréquence de 1021,3 cm-1 qui 

pourrait être caractéristique de la flexion Al – O – H [185]. 

A partir des spectres DRX et IR, du nitrate n’a pas été détecté dans la phase cristalline 

de la boue séchée. Cependant, pour vérifier la présence des différents composés de l’azote, la 

boue a été dissoute dans l’acide sulfurique concentré  [123]. Ensuite, nous avons ajouté de l’eau 

distillée jusqu’à atteindre le volume du réacteur. La mesure des teneurs en composés azotés, 

révèlent une teneur de 8,01 mg.L-1 de nitrates, 3,02 mgL-1 d’ammonium et 0,032 mgL-1 de 

nitrite. Ce résultat montre qu’une partie des nitrates ainsi que ces sous-produits ont été piégés 

par les boues produites pendant le traitement. Les analyses de l’eau traitée et de la boue viennent 

donc confirmer que les nitrates sont éliminés par réduction en ammonium et par adsorption. 

III.2.5. ETUDE COMPARATIVE DE LA PRESENTE ETUDE AVEC D’AUTRES ETUDES DE LA 

LITTERATURE 

Lors de l'élimination des nitrates par EC, l'évaluation de l'ammonium généré a déjà été 

rapportée par Yehya et al. [50] et Govinda et al. [123]. Cependant, la modélisation de 
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l'ammonium généré par la MSR n'avait jamais été faite. Il pourrait donc être intéressant de 

comparer les résultats de la présente étude avec ceux trouvés dans la littérature travaillant dans 

des réacteurs en mode batch et utilisant la méthode traditionnelle. Ces résultats portant sur 

l'élimination des nitrates ont été présentés dans le Tableau 28.  

 

Tableau 28 : Comparaison des résultats du traitement individuel des nitrates avec quelques 

travaux de la littérature   

Types d'eaux 

usées 

Electrodes 

 

Conditions 

optimales 

Taux d’élimination 

𝑁𝑂3
−(%) 

𝑁𝐻4
+ 

généré (mg.L-1) 

Ref. 

 

Eau 

synthétique 

 

Al/Al 
I = 2,5 A  
Ci = 200 mg/L 

pHi = 9 

t = 90 min 

 

88,89  
 

44,8 

 

[114] 

 

Eau 

synthétique 

 

 

Al/Al 

I = 4,5 A  
Ci = 200 mg/L 

pHi = 7 

t = 120 min 

 

 

75,39 

 

 

6,4 

 

 

[50] 

 

Eau 

synthétique 

 

 

Al/Fe 

 

j = 25 mA/𝑐𝑚2 

Ci = 443 mg/L 

pHi = 7 

t = 180 min 

 

 

92 

 

 

25,6 

 

 

[123] 

 

 

Eau 

synthétique 

 

 

Fe/Fe 

 

j = 25 mA/𝑐𝑚2 

Ci = 443 mg/L 

pHi = 7 

t = 180 min 

 

 

80 

 

 

19,2 

 

 

[123] 

 

 

Eaux 

synthétiques 

 

 

Al/Al 

j =  21 mA/cm2 

Ci = 111 mg/L 

pHi = n. d. 
t = 45 min 

 

 

77,66 

 

 

12,0 

 

 

[180] 

 

Eau 

synthétique 

 

Al/Al 

 

j =  1.64 mA/cm2 

Ci = 120 mg/L 

pHi = 8,73 

t = 33 min 

 

 

73,8 

 

 

12,02 

 

Présente 

étude 

Ref. : références, Ci : Concentration initiale, pHi : pH initial, t : temps, j : densité de courant, 

OI : Osmose inverse, p.d.: pas détectée 

 

Conclusion partielle 

On peut retenir à travers ce chapitre que le procédé d’EC, utilisant des électrodes de fer 

et d'aluminium, peut permettre de réduire la teneur en nitrates jusqu’à une valeur inférieure à 

celle préconisée par l'OMS. La méthode traditionnelle a été remplacée par les plans 

d’expériences, ce qui a permis de réduire le nombre d'expériences. Les résultats obtenus dans 

cette étude concordent avec ceux de la littérature. Le plan de Plackett et Burman, appliqué en 
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premier lieu, a permis d’identifier le courant d'intensité, le temps d'électrolyse, le pH et le type 

d'électrodes comme paramètres qui influencent le plus l’abattement des nitrates avec des 

contributions respectives de 41,56 ; 26,51 ; 23,97 et 7,04%. Ce plan a aussi révélé qu'une 

intensité de courant élevée, un temps d'électrolyse longue, un pH initial bas ainsi que 

l'utilisation d'électrodes en aluminium sont favorables à des taux d'élimination de nitrates 

élevés. Par la suite, le plan de Box-Behnken a été utilisé pour modéliser l'élimination des 

nitrates, l'ammonium généré, la masse de boues et le coût de traitement. Le critère 

d’optimisation était de maximiser le taux d’élimination des nitrates tout en minimisant 

l’ammonium résiduel et le coût de l’opération.  Dans ces conditions expérimentales, 73,8% des 

nitrates ont été éliminés produisant 12,02 mg/L d'ammonium et 1,8 g en masse de résidus 

métalliques. Cette performance correspond à un coût de traitement de 720,2 FCFA/m3. Ces 

valeurs sont proches de celles prédites permettant de conclure que la MSR basée sur les PBB 

est une technique statistique puissante pour prédire et optimiser l'élimination des nitrates par le 

procédé d’EC. La concentration initiale des nitrates et le type de connexion ont aussi fait l’objet 

d’étude dans les conditions optimales obtenues avec les surfaces de réponses. Il ressort que la 

concentration initiale a un effet négatif et que la connexion Al/Al était plus efficace parmi les 

différents types de connexion. 

III.3. TRAITEMENT SIMULTANE DES PHOSPHATES ET DES NITRATES: 

APPLICATION DES CONDITIONS OPTIMALES SUR UN EFFLUENT REEL 

Dans les sections III.1 et III.2, des résultats sur l'élimination individuelle des phosphates 

et des nitrates ont été présentés en milieu synthétique. Bien qu’il existe une littérature abondante 

portant sur le traitement des nitrates et phosphates par électrocoagulation, peu d'études ont été 

rapportées sur l’optimisation des paramètres opératoires dans le cadre d’un traitement simultané 

des deux polluants. Dans ce chapitre, des résultats seront présentés et discutés sur l’effet des 

paramètres sur le processus de traitement simultané des deux polluants ainsi que sur 

l’optimisation du processus de traitement. La méthodologie de surface de réponses sera utilisée 

pour modéliser le processus et pour optimiser simultanément l’élimination des deux polluants 

de l’eau. Enfin, les conditions optimales obtenues seront appliquées sur un effluent réel.  
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III.3.1. EFFETS DES PARAMETRES SUR LE PROCESSUS DE TRAITEMENT SIMULTANE DES 

PHOSPHATES ET DES NITRATES EN MILIEU SYNTHETIQUE 

L’élimination simultanée des nitrates et des phosphates a été réalisée en faisant varier 

les types de combinaison (anode/cathode), la concentration initiale des nitrates, l’intensité de 

courant, le temps de traitement et le pH initial de l’effluent.  

III.3.1.1. Influence du type de connexion 

  L’effet du type d’électrode est mis en évidence par la Figure 47. Les deux types 

d’électrodes ont été arrangés suivant différentes configurations. L’électrolyse est réalisée à une 

intensité de courant de 2 A pour une durée de 30 minutes. La solution traitée contient 

initialement 100 mg.L-1 d’orthophosphates  et 100 mg.L-1 de nitrates.  

 
Figure 47 : Effet du type de matériel d’électrodes sur le traitement simultané des deux 

nutriments 

A partir de la Figure 47, on peut voir que les concentrations résiduelles des phosphates 

et des nitrates dépendent de la nature et du type de combinaisons des électrodes. Avec les 

combinaisons Fe/Fe, Al/Al, Al/Fe et Fe/Al, les teneurs résiduelles des ions phosphates sont 

respectivement de 35 ; 1,7 ; 2 et de 9 mg.L-1. Les résultats indiquent que la connexion Al/Al 

conduit à une meilleure efficacité d’élimination des phosphates avec un taux d’élimination de 

98,3%. Inversement, les concentrations résiduelles des nitrates varient peu, elles sont 

respectivement de 28,83 ; 25,19 ; 29,22 et de 28,42 mg.L-1. La variation du type de combinaison 

influence peu l’élimination des nitrates, cependant sa concentration résiduelle est relativement 

faible avec la combinaison Al/Al.  
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III.3.1.2. Effet de la concentration initiale des nitrates sur l’efficacité du procédé et 

sur la génération de l’azote ammoniacal 

L’influence de la teneur initiale des nitrates a été étudiée avec les deux types 

d’électrodes (anodes/cathodes) : 5Al/5Al et 5Fe/5Fe. Différents mélanges contenant 

initialement 100 mg.L-1 et des concentrations différentes de nitrates (de 50 à 500 mg.L-1) ont 

été préparés. Ces solutions ont été traitées dans les mêmes conditions opératoires. Les différents 

résultats sont illustrés par les Figures 48 et 49.  

 
 

Figure 48 : Effets de la concentration initiale des nitrates sur l’élimination des phosphates et 

l’ammonium généré avec les électrodes d’aluminium 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 49 : Effets de la concentration initiale des nitrates sur l’élimination des phosphates et 

l’ammonium généré avec les électrodes de fer 
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A partir des Figures 48 et 49, il apparait que lorsque les teneurs initiales des nitrates 

augmentent de 50 ; 100 ; 200 et 500 mg.L-1alors les concentrations restantes dans le milieu 

aqueux augmente également en prenant respectivement les valeurs 6,33; 9,49; 16,66 et 43,63 

mg.L-1 pour l’aluminium et 6,51 ; 11,17 ; 18 et 47 mg.L-1 pour le fer. Cela s’expliquerait par un 

nombre insuffisant d’électrons disponibles ou d’hydroxydes métalliques capables de réduire 

électrochiquement les nitrates ou d’adsorber ces teneurs de nitrates de plus en plus élevées dans 

le milieu. Par ailleurs, la quantité d’ammonium augmente dans l’eau bien que la quantité 

d’électrons mis en jeu reste fixe. L’ammonium généré prend les valeurs 2,67 ; 4,47 ; 10,87 et 

26,16 mg.L-1 pour l’aluminium et 5,88 ; 10,8 ; 17 et 26,8 mg.L-1 pour le fer. Cela s’expliquerait 

par le déplacement des différentes réactions dans le sens de la réduction électrochimique des 

nitrates et des nitrites en ammonium (Eq I.24 et Eq I. 25). 

Par ailleurs, on voit sur la Figure 48 que les tendances à la hausse des taux d’abattement 

des phosphates (de 89 à 98%) ont été observées lorsque la concentration initiale des nitrates 

augmente (électrodes en aluminium). Cela est dû au fait que les ions nitrates peuvent jouer le 

rôle de support d’électrolyte facilitant le transfert d’électrons pendant le processus d’EC [180], 

ce qui enclencherait la production de coagulants qui élimineraient les phosphates par 

adsorption, précipitation et coprécipitation. Le résultat observé avec les électrodes en 

aluminium est contraire avec celles en fer (Figure 49). Dans ce cas, l’augmentation de la 

concentration des nitrates interfère négativement sur l'élimination des phosphates puisque le 

taux d'élimination a diminué de 64 à 53%. Ce résultat a été également rapporté par Ghazouani 

et al. [17] et Yoshino et al. [186]. Selon Ghazouani et al. [17], cette observation proviendrait 

du fait qu’avec l’augmentation des nitrates dans le milieu, il y aurait une compétitivité pendant 

le processus d’adsorption et de complexation des deux polluants.  

III.3.1.3. Influence des paramètres opératoires sur l’élimination simultanée des 

phosphates et des nitrates 

A partir des études précédentes, l’on a montré que les électrodes en aluminium sont plus 

efficaces pour le traitement des deux polluants pris séparément. Les résultats ont montré aussi 

que l’efficacité du traitement individuel des phosphates et des nitrates dépend de l’intensité de 

courant, du temps de traitement et du pH initial. Pour cela, pour la suite des travaux, des 

électrodes en aluminium sont utilisées pour étudier les effets des paramètres précédemment 

cités sur un effluent contenant simultanément des phosphates et des nitrates. Les solutions 

traitées contiennent la même concentration en ions phosphates et nitrates (100 mg.L-1). 



CHAPITRE III : Résultats et discussion 

  

 118  

  

III.3.1.3.1. Influence de l’intensité de courant et du temps  

Les effets de l’intensité de courant et du temps sur l’efficacité de traitement des ions 

orthophosphates et nitrates ont été étudiés. Les résultats sont résumés sur les Figures 50 et 51.  

 
Figure 50 : Taux d’élimination des phosphates et des nitrates en fonction de l’intensité de 

courant (pH non ajusté ; t = 30 min ; 1,7 g de chlorure de sodium) 

 

 
Figure 51 : Taux d’élimination des phosphates et des nitrates en fonction du temps (pH non 

ajusté, I = 2,5A ; 2 g de chlorure de sodium) 

 

D'après ces figures, il apparait que les taux d'élimination des phosphates et des nitrates 

augmentent avec l’intensité de courant et la durée de traitement. L'augmentation de l’intensité 

de courant de 0,5 à 2,5 A permet d’atteindre un taux d'élimination de 96% de phosphates et 

27,2% de nitrates (Figure 50). Lorsque le temps évolue de 10 à 80 min, les taux d’élimination 

des phosphates et des nitrates évoluent respectivement de 29 à 91% pour le premier et de 10,74 

à 71% pour le second (Figure 51). Dans les processus d’EC, le courant et le temps sont des 

paramètres importants. Avec les orthophosphates et les nitrates, ces deux paramètres 

déterminent le taux de dissolution anodique, la taille des flocs et le taux de production de bulles 

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

0 0,5 1 1,5 2 2,5

A
b

a
tt

e
m

e
n

ts
 (

%
)

Intensité (A)

Orthophosphates Nitrates

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

0 20 40 60 80

A
b

a
tt

e
m

e
n

ts
 (

%
)

Temps (min)

Orthophosphates Nitrates



CHAPITRE III : Résultats et discussion 

  

 119  

  

de dihydrogène, c’est la raison pour laquelle, ils influencent positivement l’élimination des 

deux polluants [17]. L'effet de ces paramètres sur l'élimination des ions phosphates est plus 

important que celle des nitrates. Les nitrates s’éliminent donc difficilement par rapport aux 

phosphates. Les quantités d’ions Al3+ produits et des hydroxydes d’aluminium sont suffisantes 

respectivement pour la précipitation et l’adsorption des phosphates. Quant aux ions nitrates, 

l'efficacité d'élimination est faible par rapport aux orthophosphates car la quantité d’électrons 

disponibles à l’interface électrodes/solution a servi à plusieurs réactions (réduction des ions 

nitrates et des sous-produits).  

III.3.1.3.2 Influence du pH 

Le pH est également considéré comme l'un des facteurs clés ayant un effet significatif 

sur les performances du procédé EC car il détermine la disponibilité des différentes formes 

coagulantes dans le milieu. La Figure 52 illustre l'effet du pH initial sur les abattements des 

deux polluants. L’intensité de courant et le temps de traitement sont maintenus respectivement 

à 2,5 A et 60 min. 

 
Figure 52 : Effet du pH initial sur le traitement simultané des deux polluants (I = 2,5 A ; t = 

60 min ; 2 g de chlorure de sodium) 

A partir de la Figure 52, on observe que l'efficacité d'élimination des ions phosphates 

diminue avec l'augmentation du pH. Le taux d’élimination diminue de 96,75 à 77,5% pour des 

pH augmentant de 4 à 12, ce qui est identique aux résultats obtenus lors du traitement individuel 

des phosphates en solution. La raison est la même, cela proviendrait de la baisse de solubilité 

des hydroxydes d’aluminium à mesure que le pH augmente. Un pH faible est donc favorable à 

l’élimination des phosphates. La tendance de variation des taux d’élimination a été 

différemment observée dans le cas de l’élimination des nitrates. Lorsque la valeur initiale du 
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pH augmente de 4 à 8, le taux d'élimination des ions nitrate diminue de 47,94 à 33,56%. Pour 

une augmentation du pH initial de 8 à 12, le taux d'élimination des ions nitrate augmente de 

33,56 à 49%. Globalement, de pH 4 à 12, l’effet du pH est négligeable. 

III.3.2. OPTIMISATION DU TRAITEMENT SIMULTANE DES ORTHOPHOSPHATES ET DES 

NITRATES EN MILIEU SYNTHETIQUE 

III.3.2.1. Modélisation des différentes réponses 

Pour une solution aqueuse contenant initialement 100 mg.L-1 d’orthophosphates et 120 

mg.L-1 de nitrates, le processus de traitement simultané des deux polluants a été modélisé à 

l’aide du plan de Box-Behnken (PBB). Les expériences réalisées à partir de la combinaison des 

trois variables indépendantes ont permis d'obtenir les taux d’abattement des phosphates et des 

nitrates, les concentrations résiduelles en ammonium et en nitrite ainsi que le coût du traitement. 

Les résultats sont résumés dans le Tableau 29.  

Tableau 29 : Résultats du PBB pour le traitement simultané 

Essai 

N° 

Plan 

d’expérimentation 

Réponses 

U1(A) U2 

(min) 

U3 % 

Phosphates 

%  

Nitrates 

Ammonium 

généré 

(mg.L-1) 

Coût de 

l’opération 

(FCFA/m3) 

Nitrite 

généré (mg.L-1) 

1 0,5 20 7 54,5 19,58 4,94 139,085 0,156 

2 2,5 20 7 89,5 35 8,29 596,51 0,368 

3 0,5 60 7 82 36,77 12,3 393,68 0,353 

4 2,5 60 7 89 70,06 15,66 2015 0,350 

5 0,5 40 4 82 38,33 10,44 298,32 0,182 

6 2,5 40 4 92 49,39 14,65 1392 0,328 

7 0,5 40 10 64 31,96 10,04 280,6 0,326 

8 2,5 40 10 94 45,19 14,61 1200 0,39 

9 1,5 20 4 87,5 17,77 6,08 386 0,273 

10 1,5 60 4 93,5 66,34 12,4 1318,73 0,354 

11 1,5 20 10 60,5 18,37 5,43 367,84 0,28 

12 1,5 60 10 91 49,15 11,35 1263,45 0,368 

13 1,25 40 7 96 39,02 11,01 840,23 0,307 

14 1,5 40 7 91 40,61 11,78 835 0,327 

15 1,5 40 7 96 44,94 10,87 785,71 0,312 

 

Ce tableau montre une variabilité de différentes réponses en fonction des conditions 

expérimentales établies. Les valeurs de la réponse du taux d’abattement des phosphates varient 
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entre 54,5 et 96%, le taux d’abattement en nitrates de 19,58 à 70,06%, l’ammonium de 4,94 à 

15,66 mg.L-1 et le coût d’opération de 139,085 à 1392 FCFA/m3. Les teneurs obtenues en 

nitrites sont très faibles (variant de 0,156 à 0,368 mg.L-1), très inférieures à la limite autorisée 

par l’OMS (3 mg.L-1), confirmant que cet ion est un produit intermédiaire pendant le processus 

d’élimination des nitrates. En utilisant l'analyse de régression multiple, les réponses (Yi) ont été 

corrélées avec les trois variables indépendantes (intensité de courant (X1), temps de traitement 

(X2) et pH (X3)). Les modèles de régression quadratique, traduisant les taux d'élimination des 

orthophosphates et des nitrates, l’ammonium généré et le coût du traitement en fonction des 

variables codées , sont représentés respectivement par les équations polynomiales du second 

ordre (Eq III. 14 à Eq III. 17) : 

 

𝑌1 = 94,33 + 10,25 𝑋1 + 7,94𝑋2 − 5,69𝑋3 − 7,85𝑋1
2 − 7,73𝑋2

2 − 3,48𝑋3
2 − 7𝑋1𝑋2 +

5𝑋1𝑋3 + 6,13𝑋2𝑋3                                                                                                     (Eq III. 14)                                                                                                          

𝑌2 = 41,52 + 9,12 𝑋1 + 16,45𝑋2 − 3,4𝑋3 + 1,07𝑋1
2 − 2,24𝑋2

2 − 1,38𝑋3
2 + 4,47𝑋1𝑋2 +

0,5425𝑋1𝑋3 − 4,45𝑋2𝑋3                                                                                            (Eq III. 15)                                                 

𝑌3 = 11,22 + 1,94 𝑋1 + 3,37𝑋2 − 0,2675 𝑋3 + 1,35𝑋1
2  − 2,27𝑋2

2 −  0,1338𝑋3
2 +

0,025 𝑋1𝑋2  − 0,09𝑋1𝑋3 − 0,1𝑋2𝑋3                                                                          (Eq III. 16)                                                 

𝑌4 = 820,31 + 511,48 𝑋1 + 437,68𝑋2 − 35,4𝑋3 − 37,76𝑋1
2 − 3,52𝑋2

2 + 10,18𝑋3
2 +

290,37𝑋1𝑋2 − 43,57𝑋1𝑋3 − 9,28𝑋2𝑋3                                                                     (Eq III. 17)                                                                             

où X1, X2 et X3 sont respectivement les variables codées de l’intensité de courant, du pH et du 

temps de traitement.  

III.3.2.2. Etude de la qualité des modèles 

La Figure 53 montre une comparaison entre les valeurs prédites et les valeurs 

expérimentales. L’on constate que les valeurs prédites par les modèles sont proches des valeurs 

expérimentales car la plupart des couples de valeurs sont alignées sur la première bissectrice. 

Les modèles postulés ont donc une grande capacité à prédire fidèlement les résultats 

expérimentaux. Ces résultats sont confirmés par les valeurs élevées des coefficients de 

détermination (𝑅 2). Les valeurs des coefficients R2 (0,9798 ; 0,9426 ; 0,9868 ; 0,927 et 0,9981, 

respectivement pour les taux d’abattements des phosphates (Y1), les taux d’abattements des 

nitrates (Y2), l’ammonium généré (Y3) et le coût du traitement (Y4)) sont supérieures à 0,8, ce 
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qui voudrait dire que les modèles mathématiques sont valides et qu’ils prédisent un grand 

pourcentage des réponses expérimentales.  

 
Figure 53 : Relation entre les valeurs prédites et expérimentales du taux d’abattement des 

phosphates (a), du taux d’abattement des nitrates (b), de l’ammonium généré (c) et du coût de 

l‘opération (d) dans le cadre du traitement simultané  

 

L’analyse statistique de la variance (ANOVA) basée sur le plan Box-Behnken est 

résumée dans le Tableau 28. En effet, les résultats de l'ANOVA révèlent des F-values de 26,97 ; 

9,12 ; 41,68 ; 7,05 et 288,36 et des valeurs de probabilité de 0,001 ; 0,0127 ; 0,00036 et < 

0,0001, respectivement, pour les taux d’abattement en phosphates, les taux d’abattement en 

nitrates, l’ammonium produit et le coût de l’opération. Ces valeurs de F sont tous supérieures à 

la valeur critique (FC = 4,77) et les valeurs de probabilité inférieures à 0,05. Cela montre que 

les modèles sont statistiquement significatifs. En ce qui concerne les manques d’ajustement, ils 

ne sont pas significatifs vu que les valeurs des probabilités sont élevées et supérieures à 0,05 

(0,4458 pour Y1 ; 0,1448 pour Y2 ; 0,3393 pour Y3 et 0,332 pour Y4). L’absence du manque 

d’ajustement montre que l’adéquation des  modèles générés est vérifiée [158]. 
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Tableau 30 : ANOVA des réponses du traitement simultané 

*** p-value << 0.1%; ** p-value << 1% ; * p-value << 5 % 

III.3.2.3. Etude des zones de conditions optimales potentielles 

Les modèles mathématiques extraits du logiciel NemrodW ont été utilisés pour dessiner 

les diagrammes d’isoréponse afin de visualiser la région où l’optimum se situerait Figures 54 

et 55).  

En effet, pour un pH fixé à 7, les courbes de surface de réponse, représentées par la 

Figure 54, révèlent l’interaction mutuelle entre l’intensité de courant et le temps d’électrolyse.   

On constate que les valeurs des 4 réponses augmentent avec l’intensité de courant et le temps 

d’électrolyse. Des taux d‘élimination de 92% ont été obtenus pour les orthophosphates (Figure 

54a) et 65% pour les nitrates (Figure 54b) pour des courants et des temps de traitement proches 

respectivement de 2,5 A et 60 minutes. Quant à l’ammonium généré et le coût du traitement, 

ils atteignent des valeurs respectives de 14,4 mg.L-1 (Figure 54c) et 1944,6 FCFA/m3 (Figure 

54d). Si l’on désire maximiser les taux d’élimination des nutriments, il faudrait plutôt se placer 

dans la région où les valeurs des paramètres opératoires intensité (𝑋1) et temps d’électrolyse 

(𝑋2) sont proches de leurs niveaux supérieurs (2,5 A et 60 min). Pour minimiser l’ammonium 

et le coût de l’opération, les paramètres doivent être placés à leurs niveaux bas.  

 

 

Réponses 

 

Sources 

Somme 

des carrés 

Degré de 

liberté 

Carré 

moyen 

 

F-value 

 

p-value 

Y1 Regression 2486,6 9 276,29 26,97 0,102 ** 

Résidus 51 ,23 5 10,25 - - 

Manqué d’ajustement 34,56 3 11,52 1,38258 44,6 

Erreur pure 16,67 2 8,33 - - 

Totale 2537,83 14 - - - 

Y2 Regression 3113,78 9 345,98 9,12 1.27 * 

 Résidus 189,65 5 37,93 - - 

 Manqué d’ajustement 170,87 3 56,96 6,07 14,5 

 Erreur pure 18,77 2 9,39 - - 

 Totale 3303,43 14 - - - 

Y3 Regression 149,24 9 16,58 41,68 0,0358*** 

 Résidus 1,99 5 0,3979 - - 

 Manqué d’ajustement 1,51 3 0,5030 2.1 33,9 

 Erreur pure 0,4808 2 0,2501 - - 

 Totale 151,23 14 - - - 

Y4 Regression 3.988.106 9 4,43.105 288,36 < 0,01 *** 

Résidus 7683,29 5 1536,66 - - 

Manqué d’ajustement 5873,53 3 1957,84 2,16 33,2 

Erreur pure 1809.76 2 904,88 - - 

Totale 3.996.106 14 - - - 
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Figure 54 : Courbe d’isoréponse montrant l’évolution du taux d’abattement des phosphates (a), 

du taux d’abattement des nitrates (b), de l’ammonium formé (c) et le coût de l’opération (d) 

pour l’interaction Temps-Intensité (X1X2) 

 

 
 

Figure 55 : Courbe d’isoréponse montrant l’évolution du taux d’abattement des phosphates (a), 

du taux d’abattement des nitrates (b), de l’ammonium formé (c) et du coût de l’opération (d) 

pour l’interaction Temps-Intensité (X1X2)  
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Les graphes de la Figure 55 montrent l’interaction entre l’intensité de courant et le pH 

sur l’évolution des réponses. Ils peuvent servir pour détecter les zones de pH où se situerait 

l’optimum. La Figure 55a et 55b montrent que le pH a un effet négatif sur le taux d’abattement 

des orthophosphates et des nitrates. Pour obtenir des taux d’élimination élevés en phosphates 

et nitrates, le pH doit être à son niveau bas. Pour l’ammonium et le coût du traitement, le pH a 

un effet non significatif (Figures 55c et 55d). En somme, l’analyse graphique des courbes 

d’isoréponse permet certes de déterminer les zones des conditions optimales, cependant une 

détermination rigoureuse passe par une résolution numériquement des équations des modèles. 

III.3.2.4. Optimisation multiobjective 

En utilisant les modèles établis, on s’est proposé d’optimiser simultanément le traitement 

des phosphates et des nitrates. Nous avons considéré deux scenarii. Le scénario 1 consiste à 

maximiser les taux d'élimination des polluants alors que le scénario 2 consiste à maximiser les 

taux d'élimination des polluants tout en minimisant le coût de l’opération. Selon le scénario 1,  

les conditions optimales proposés par le logiciel NemrodW, avec une désirabilité globale de 

0,93, sont les suivantes : intensité de courant = 2,45A, temps d’électrolyse = 58 minutes et pH 

= 6,8. Pour le scénario 2, les conditions optimales suivantes ont été proposées : intensité de 

courant =1,135 A, temps d’électrolyse = 57 minutes et pH = 4,3. La désirabilité globale est de 

0,74. Les différentes désirabilités des deux scénarii sont proches de 1, ce qui montre que moins 

de compromis sera fait pour atteindre les valeurs prédites par les modèles. Les expériences ont 

été réalisées dans les conditions optimales afin de confirmer la qualité de prédiction des 

modèles. Le Tableau 31 résume les valeurs prédites et les valeurs expérimentales. 

Tableau 31 : Résultats de l’optimisation multicritère du traitement simultané des deux 

nutriments 

 Abattement en 

phosphates (%) 

Abattement en 

nitrates (%) 

Ammonium généré 

(mg.L
-1

) 

Coût de l’opération 

FCFA/m3 

Scénario 1 Théo :  91 

Exp : 89,21 ±3,36 

Théo : 68 

Exp ; 69,06 ± 1,84 

Théo : 15,52 

Exp : 13,68 ±1,92 

Théo : 1908 

Exp : 1853,7 ± 43 

Scénario 2 Théo :  92,17 

Exp : 91,06 ±1,4 

Théo :  54,76 

Exp : 51,2 ±3,1 

Théo :  12,17 

Exp : 11,44 ± 0,3 

Théo : 943,39 

Exp : 934 ±35 

Théo : Théorique ; Exp : Expérimentale 
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A partir du tableau, on peut voir que les valeurs expérimentales obtenues sont proches des 

valeurs prédites par les modèles confirmant la validité des modèles.  

En conséquence, la méthodologie de surface de réponses, avec une approche de désirabilité, 

s'est révélée être une méthode efficace pour optimiser les conditions expérimentales. Avec le 

scenario 1, la désirabilité globale (0,93) est proche de 1, il ya eu donc moins de compromis pour 

atteindre les conditions optimales. Aussi, les teneurs résiduelles des deux polluants sont 

inférieures aux valeurs limites recommandées. Cependant, pour le scenario 2, non seulement la 

désirabilité est relativement faible par rapport au premier mais aussi la teneur résiduelle des 

nitrates est supérieure à la valeur limite autorisée par l’OMS. Ainsi pour la suite des travaux, 

nous avons choisi les conditions optimales du scenario 1. 

III.3.2.5. Effet de la concentration de chlorure de sodium et étude technico-

économique des conditions optimales 

L’effet de la teneur en électrolyte sur les taux d’abattement des polluants est investigué. 

Pour cela, l’on a fait varier la concentration en électrolyte dans le réacteur entre 0 et 3 g, dans 

les mêmes conditions expérimentales précédemment définies par le scénario 1. Les efficacités 

des différents tests ainsi que les sous-produits (l’ammonium et le nitrite générés) sont présentées 

dans le Tableau 32. 

Tableau 32 : Valeurs des abattements des phosphates et des nitrates, de l’ammonium et des 

nitrites en fonction de la masse d’électrolyte   

Masse du 

chlorure de 

sodium (g) 

Abattement en 

phosphates (%) 

Concentration 

résiduelle en 

nitrate (mg.L-1) 

Ammonium 

généré (mg.L-1) 

Nitrite formé 

(mg.L-1) 

0 90,93 0 18,22 0,268 

0,5 94,46 14 16,5 0,35 

1,5 94,72 30,51 14,65 0,447 

2 89,21 37,12 13,68 0,366 

3 80,02 39,1 8,95 0,36 

 

A partir de l’analyse de ce tableau, on observe une augmentation de la concentration 

résiduelle des nitrates lorsque la dose en électrolyte augmente dans le milieu aqueux. L’addition 

de chlorure de sodium entraine donc une baisse de l’efficacité de traitement des nitrates. Ce 

résultat est également obtenu par Amarine et al. [177], puis Ziouvelou et al. [180].  Plusieurs 

raisons pourraient expliquer cette situation. Cette baisse d’efficacité pourrait être dû à la 

compétition des ions chlorure et des ions nitrates sur les sites d’adsorption des hydroxydes 
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d’aluminium Al(OH)3 [177]. Cela pourrait être aussi expliqué par le fait que l’oxydation des 

ions chlorure en dichlore (Eq I.32) soit favorisée par rapport à l’oxydation des électrodes (Eq 

I.38). En effet, en augmentant la concentration en électrolyte, plus d’ions chlorure pourraient 

être oxydés en dichlore au détriment de l’oxydation de l’anode. Cette observation est confirmée 

par la perte de masse qui diminue avec la masse d’électrolyte ajoutée (voir Figure 56).  

 

Figure 56 : Effet de la masse de chlorure de sodium sur les pertes de masses et l'énergie 

consommée 

Ainsi donc moins d’ions nitrates seraient éliminés par adsorption sur les flocs d’hydroxyde 

d’aluminium ou réduit électrochimiquement, d’où la teneur de nitrates de plus en plus élevée 

dans le milieu aqueux. Par ailleurs, la formation du dichlore s’accompagne de la formation des 

ions hypochlorites (Eq I.34) qui pourraient réagir avec les nitrites pour régénérer les nitrates 

dans la solution [177] selon l’Eq I.36.  

Aussi, une diminution de l’ammonium généré est observée à mesure qu’on augmente la 

dose d’électrolyte dans l’eau. Pour une masse de 3 g de chlorure de sodium ajoutée dans le 

milieu, une teneur résiduelle de 8,95 mg.L-1 est obtenue. Cette diminution de l’ammonium 

généré pourrait provenir de l’action des ions hypochlorite qui réduiraient l’ammonium en azote 

gazeux (Eq I.35).   

Par ailleurs, une diminution de l’énergie consommée est observée (Figure 56). Cela est 

dû à l’amélioration de la conductivité lorsqu’on ajoute une quantité importante d’électrolyte 

dans le milieu aqueux. En effet, avec l’augmentation de la conductivité, la tension de la cellule 

diminue, ce qui réduit la consommation de l’énergie électrique. Cette augmentation de la 

conductivité est favorable à l’élimination des orthophosphates jusqu’à une masse de 1,5 g de 

chlorure de sodium suivie d’une diminution de l’efficacité. Cette diminution de l’efficacité 

pourrait être due à l’effet de compétition entre l’adsorption des ions phosphates et des ions 

chlorure sur les sites des hydroxydes d’aluminium. Elle peut être aussi due à la quantité 

0

0,5

1

1,5

2

2,5

3

0 1 1,5 2 3

0

0,005

0,01

0,015

0,02

0,025

P
er

te
 d

e 
m

as
se

 (g
)

Masse d'électrolyte (g)

En
e

rg
ie

 c
o

n
so

m
m

é
e

 (K
W

h
)

Energie consommée Perte de masse



CHAPITRE III : Résultats et discussion 

  

 128  

  

d’hydroxyde d’aluminium qui diminue dans le milieu avec la quantité d’électrolyte ajoutée 

(baisse de la perte de masse aux électrodes).  

Enfin, une étude économique a été ensuite menée en évaluant le coût spécifique de 

traitement afin de mesurer la viabilité des conditions optimales. Les résultats sont résumés dans 

le Tableau 33.  

Tableau 33 : Etude économique du traitement simultané des deux nutriments dans les 

conditions optimales du scénario 1 

 

Masse  

d’électrolyte (g) 

 

Perte de 

masse (g) 

Energie 

consommée 

(kWh) 

Coût spécifique de l’opération 

(FCFA/kg de polluants) 

Nitrates Orthophosphates 

0 1,687 0,0235 14070 18569 

0,5 2,769 0,0088 20197 22665 

1,5 2,59 0,0082 22369 21135 

2 2,34 0,007 20959 20177 

3 2,01 0,006 19108 19318 

 

L’énergie consommée et la perte de masse diminuent au fur et à mesure que la quantité de 

chlorure de sodium augmente dans l’effluent. Ainsi, le coût spécifique du traitement est réduit 

en absence d’électrolyte. 

III.3.3. APPLICATION DES CONDITIONS OPTIMALES SUR UNE EAU DOMESTIQUE DOPEE EN 

NITRATES ET ORTHOPHOSPHATES 

Afin d’évaluer l’efficacité du procédé d’EC sur une matrice réelle, des expériences sur 

une eau usée réelle (caractéristiques décrites dans le chapitre II) ont été réalisées dans des 

conditions de fonctionnement optimales du scénario 1 (intensité de courant = 2,45 A ; temps de 

traitement = 58 minutes ; pH = 6,8). L’effluent a été préalablement dopé en phosphates et en 

nitrates afin d’avoir les teneurs en eau synthétique (100 mg.L-1 pour les phosphates et 120 mg.L-

1 pour les nitrates). Vu que la conductivité du milieu est bonne et que l’ajout d’électrolyte 

entraine une baisse de l’efficacité, nous avons travaillé sans ajouter d’électrolyte. Dans ces 

conditions, après 58 minutes de traitement, les concentrations résiduelles d'orthophosphates et 

de nitrates valent respectivement 7,03  mg.L-1  et 11,68 mg.L-1 ; concentrations inférieures aux 

normes de rejet. Les concentrations résiduelles correspondent à des taux d’abattement de 

92,97% en phosphates et de 90,27% en nitrates.  En comparaison aux expériences menées en 

milieu synthétique, les taux d'élimination ont légèrement augmenté de 90,93 à 92,97 % pour les 

phosphates et a diminué de 100 à 90,27% pour les nitrates. L’augmentation de l’efficacité 
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d’élimination des phosphates proviendrait de la bonne conductivité de l’effluent réel favorable 

à la vitesse de dissolution du métal. La diminution du taux d’élimination des nitrates serait due 

à l’instauration d’une compétition entre les nitrates et les autres polluants présents en solution 

sur les sites d’adsorption des hydroxydes d’aluminium. A la fin du traitement, l’on remarque 

une baisse légère de la concentration des nitrites (de 0,577 à 0,366 mg.L-1) tandis que la 

concentration résiduelle de l’ammonium a subi une augmentation (de 16,6 à 30,85 mg.L-1). Le 

coût du traitement est estimé à 1168,94 FCFA/m3. 

III.3.4. ETUDE COMPARATIVE DE LA PRESENTE ETUDE AVEC D’AUTRES ETUDES DE LA 

LITTERATURE 

Les résultats de cette présente étude sont comparés à ceux lus dans la littérature, en ne 

considérant que les travaux sur le traitement simultané des deux nutriments (Tableau 34).  

Tableau 34 : Comparaison des résultats du traitement simultané avec quelques travaux de la 

littérature 

Concentration des 

polluants 

Type 

d’électrodes 

pH Densité de 

courant 

Temps Abat (%) Ref 

Phosphates: 100 mg/L 

Nitrates: 120 mg/L 

Al 6,8 2,45 A 58 min 92,97  

90,27 

Présente 

étude 

Phosphates: 2 mg/L 

Nitrates: 20 mg/L 

Al - 8 mA/cm2 1.5 h 100 

100 

[24] 

Phosphates : 50 mg/L 

Nitrates : 350 N-mg/L 

Fe 6 -7 40 mA/cm2 120 min 99 

99 

[17] 

Phosphates: 25 mg/L 

Nitrates: 100 mg/L 

Al  2,34 mA/cm2 2500 s 95 

90 

[187] 

Abat : Abattements ; Réf : références 

 

Seules trois études portant sur un traitement simultané des phosphates et des nitrates ont 

été identifiées dans la littérature. El Shazly et al. [187] ont éliminé respectivement 95% et 90% 

des phosphates et des nitrates d'un effluent synthétique à l'aide d'électrodes en aluminium. 

Ghazouani et al. [17] , avec des électrodes de fer, ont éliminé 99% des phosphates et des nitrates 

de l'effluent synthétique. Enfin, Guo et al. [24] ont réduit 100% des deux éléments nutritifs dans 

les effluents des stations d'épuration municipales à l'aide d'une électrode en aluminium. Le 

Tableau 34 montre que les différentes conditions de fonctionnement diffèrent d'une étude à 

l'autre. Il est donc difficile de comparer les performances de ces études avec la présente étude. 
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Cependant, le RSM utilisé dans la présente étude a permis d'atteindre des taux élevés 

comparables aux études existantes utilisant la méthode traditionnelle (OFAT). 

Conclusion partielle 

Cette étude a confirmé le potentiel du procédé d’EC à éliminer simultanément les 

phosphates et les nitrates des eaux en étudiant les paramètres tels que le type de connexion, la 

concentration initiale des nitrates, l’intensité de courant, le temps et le pH initial de la solution. 

Il ressort que les électrodes en Al/Al sont plus efficaces parmi les différents types de 

combinaisons d’électrodes. L’effet de la concentration initiale des nitrates sur le traitement 

simultané a montré que l’augmentation de la concentration initiale de 50 à 500 mg. L-1 entraine 

une augmentation de l’élimination des phosphates pour l’aluminium et un effet contraire pour 

le Fe. Pour la même série d’expériences, l’on a observé aussi la diminution du taux d’abattement 

des nitrates et une augmentation de l’ammonium. L'augmentation de l’intensité de courant de 

0,5 à 2,5 A a conduit à un taux d'élimination de 96% de phosphates et 27,2% de nitrates tandis 

que pour des durées évoluant de 20 à 80 min, les taux des phosphates et nitrates évoluent 

respectivement de 29 à 91% pour le premier et de 10,74 à 71% pour le second. Quant au pH 

initial, son augmentation de 4 à 12 a eu un effet négatif sur le traitement des phosphates et un 

effet négligeable sur le traitement des nitrates. L’utilisation de la méthodologie des surfaces de 

réponse a permis non seulement de réduire le nombre d’expériences mais aussi d’optimiser 

parfaitement le processus d’élimination simultanée des phosphates et des nitrates. Une 

optimisation multiobjective a permis de considérer deux scenarii. Le premier scenario qui a 

consisté à maximiser que les taux d’élimination des deux nutriments a permis d’avoir des taux 

d’élimination de 89,21% et 69,06% respectivement pour les phosphates et les nitrates, 13,68 

mg. L-1 d’ammonium et un coût de traitement de 1853,7 FCFA/m3. Le scenario 2, consistant à 

maximiser les taux d’élimination tout en minimisant le coût du traitement, a permis d’éliminer 

respectivement 91,06% et 51,2% des phosphates et des nitrates avec un cout de traitement de 

934 FCFA/m3 et 11,44 mg. L-1 d’ammonium généré. L’effet de la masse d’électrolyte a été 

étudié dans les conditions optimales du scenario 1 afin d’améliorer l’efficacité du traitement, il 

ressort que la masse d’électrolyte influence négativement le traitement des nitrates mais n’a pas 

grand effet sur le traitement des phosphates. Ainsi, pour un effluent dont la conductivité est 

élevée, il serait raisonnable de ne pas ajouter d’électrolyte. Ainsi nous avons appliqué les 

conditions optimales du scénario 1 sur un effluent réel dopé en nutriments, les résultats ont 

donné des taux respectifs de 92,97% et 90,27% pour les phosphates et nitrates. 
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L’objectif général de ce travail était d’optimiser l’élimination des phosphates et des 

nitrates des eaux usées par le procédé d’EC via la méthodologie des plans d’expériences.  

L’étude a porté sur l’élimination des deux polluants pris séparément puis simultanément. 

Pour le traitement individuel des polluants, le plan factoriel complet et le plan de 

Plackett et Burman ont permis de cribler les facteurs clé et d’étudier leurs effets principaux et 

d’interactions sur les taux d’abattement des phosphates et des nitrates. Le plan factoriel complet 

a permis de montrer que tous les effets principaux des facteurs (l’intensité de courant, la 

concentration initiale en phosphates, le pH initial et le temps d’électrolyse) ont chacun un effet 

significatif sur l’abattement des phosphates. Par ailleurs, l’analyse des coefficients des modèles 

mathématiques a montré que les augmentations de l’intensité et du temps entrainent une 

meilleure efficacité du procédé. En revanche, l’augmentation de la concentration initiale en 

phosphates et du pH initial ont des effets négatifs sur l’efficacité. En comparant les résultats 

obtenus avec les deux types d’électrodes, l’on a pu remarquer une efficacité plus poussée des 

électrodes en aluminium. En ce qui concerne le traitement des nitrates, le plan de Plackett et 

Burman a montré que les facteurs influençant le traitement des nitrates sont l’intensité de 

courant, le temps d’électrolyse, le pH et le type d’électrode et que le type d’électrolyte est peu 

significatif. Il est ressorti à partir de ce plan que l’intensité de courant et le temps placés à leurs 

niveaux hauts ainsi que l’utilisation de l’aluminium sont favorables au traitement des nitrates. 

Quant au pH, il devait être à son niveau bas pour que le traitement soit efficace. 

A la suite du plan factoriel complet et du plan de Plackett et Burman, nous avons opté 

pour la méthodologie des surfaces de réponse pour une optimisation multiobjective. Pour le 

traitement des phosphates, un plan central composite nous a permis de montrer qu’il est possible 

d’optimiser les taux d’abattement des orthophosphates tout en minimisant les masses des boues 

produites. Les conditions optimales obtenues avec les électrodes sont les suivantes : pour 

l’aluminium (intensité de courant = 1,09 A, concentration des phosphates = 48,55 mg/L, pH 

initial = 4 et le temps d’électrolyse = 59 min) et pour le fer (intensité de courant = 0,85 A, 

concentration des phosphates = 26,8 mg/L, pH initial = 3 et le temps d’électrolyse = 47,48 min). 

Sous ces conditions, 99,33% de phosphates ont été éliminés utilisant les électrodes en 

aluminium avec un résidu métallique de 2,1 g. Avec les électrodes en fer, 80,74% de phosphates 

ont été éliminés avec un résidu métallique de 1,01 g. Les coûts spécifiques de traitement estimés 

dans les conditions optimales révèlent un coût de 16920 et 10193 FCFA/kg de phosphates 

éliminés respectivement pour l’aluminium et le fer. L’effet d’autres facteurs a été étudié, à 

savoir le nombre d’électrodes, la masse d’électrolyte, la distance inter-électrode et le type de 

connexion. L’on a pu observer qu’un nombre élevé d’électrodes, une distance faible, une masse 
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faible d’électrolyte ainsi que la connexion avec les anodes hybrides et l’aluminium comme 

cathode ont été avantageux pour de rendements meilleurs.  

En ce qui concerne les nitrates, le plan de Box-Behnken a permis de montrer que l’on 

peut maximiser le taux d’élimination des nitrates avec une teneur en ammonium et un coût 

réduit. Dans ces conditions expérimentales, 73,8% des nitrates ont été éliminés contre 12,02 

mg/L d'ammonium généré et un coût de traitement de 720,2 FCFA/m3. La concentration initiale 

des nitrates et le type de connexion ont aussi fait l’objet d’étude dans les conditions optimales 

obtenues. Il ressort que la concentration initiale a un effet négatif et que la connexion Al/Al 

était plus efficace parmi les différents types de connexion. 

Le dernier point de cette étude était relatif au traitement des deux polluants présents à la 

fois dans le même effluent. Les résultats ont montré que l’augmentation de la teneur initiale des 

nitrates entraine une production importante d’azote ammoniacal dans le milieu et une 

augmentation de l’abattement lorsqu’on utilise les électrodes en aluminium. Pour ce qui est du 

fer, l’effet s’est avéré contraire.  

Afin d’optimiser simultanément le processus de traitement, nous avons eu recours à un 

plan de Box-Behnken. Cette optimisation a consisté à rechercher la combinaison des facteurs 

qui (i) maximise les taux d’élimination des nutriments (scénario 1) et (ii) qui maximise les taux 

d’élimination en minimisant le coût d’opération (scénario 2). Selon les critères retenus pour le 

scénario 1, il a fallu imposer une intensité de courant de 2,45A durant 57 min d’électrolyse pour 

avoir 89,21 % d’élimination de phosphates et 69,06% de nitrates avec 13,68 mg. L-1 

d’ammonium restant et un coût de traitement de 1853,7 FCFA/m3. Avec le scenario 2, les 

conditions optimales (intensité de courant = 1,135A, temps d’électrolyse = 57 minutes et pH = 

4,3) ont permis d’avoir 91,06 % d’élimination de phosphates et 51,21% de nitrates avec 11,44 

mg. L-1 d’ammonium restant et un coût de traitement de 934 FCFA/m3.   

Des expériences ont été menées dans les conditions optimales du scenario 1, en faisant 

varier la quantité d’électrolyte dans le milieu. Les résultats ont révélé que l’augmentation de la 

masse d’électrolyte pouvait faire baisser le taux d’abattement des nitrates avec un effet faible 

sur l’abattement des phosphates. D’un point de vue économique, les coûts spécifiques sont 

estimés à 18569 FCFA.kg−1 de phosphates éliminés et 14070 FCFA.kg−1 de nitrates éliminés 

lorsqu’on n’avait pas ajouté d’électrolyte. Enfin, les conditions optimales du scenario 1 avaient 

été appliquées sur un effluent réel dopé en nutriment, ce qui avait donné des taux de 92,97% et 

90,27% respectivement pour les phosphates et les nitrates. Ce résultat confirme alors l’efficacité 

du procédé d’EC à dépolluer les effluents contenant les orthophosphates et les nitrates. 
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En perspective, des travaux doivent être envisagés sur des eaux souterraines chargées 

en nitrates ou des effluents agricoles et industriels. Pour cela, il serait primordial de monter un 

projet d’étude afin de faire des essais pilotes à proximité des sites d’activités agricoles et 

industrielles pour la mise en application, à grande échelle de ce procédé. Vu que le coût de 

l’opération peut être minimisé tout en ayant des taux d’élimination qui respectent les normes 

de rejets, l’utilisation de ce procédé avec l’énergie solaire pourrait être envisagée. Un tel projet 

pourrait répondre favorablement à la question de pollution environnementale par les eaux usées 

pour préserver le cadre de vie des populations des pays à faibles revenus. Par ailleurs, il serait 

intéressant de trouver un moyen pour valoriser l’ammonium généré pendant le traitement des 

nitrates ou de l’éliminer en réalisant un procédé hybride. L’ammonium généré peut être valorisé 

par cristallisation sous forme de struvite qui peut servir comme fertilisant dans l’agriculture. 

Par ailleurs, vu que la dose de chlorure de sodium dans l’eau entraine une diminution de 

l’ammonium généré, il serait intéressant d’introduire un autre facteur lié à la masse de chlorure 

de sodium dans le processus d’optimisation avec les plans d’expériences. Cela permettrait 

d’étudier les interactions entre ce facteur et les autres dans la formation de l’ammonium. On 

peut aussi envisager un procédé hybride électrocoagulation/électrooxydation par insertion 

d’électrodes à haute tension d’oxygène dans la cellule électrolytique afin d’oxyder l’ammonium 

généré en azote gazeux.
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ANNEXE 1 : Spectrophotomètre UV/VIS 

Le dosage des ions phosphates, des nitrates, nitrites, ammoniac a été réalisé à l’aide 

d’un spectrophotomètre UV/VIS de marque JASCO V – 530 couplé à un ordinateur, muni du 

logiciel « Spectra Manager » pour l’analyse des données (Figure 1).  

 

Figure A1 : Spectrophotométrie UV Jasco 530  couplé à un ordinateur 

Le système est doté d’un spectrophotomètre UV-visible dans lequel sont placées deux 

cuves en quartz et d’un microprocesseur permettant l’acquisition des données. Ces deux cuves 

contiennent respectivement la solution à blanc et la solution à doser. Le spectrophotomètre 

mesure l’absorbance d’une solution à une longueur d’onde donnée suivant le principe 

schématisé à la Figure B1. 

 

Figure B1 : Principe du spectrophotomètre 

 



Un dispositif monochromateur permet de générer, à partir d’une source de lumière visible ou 

ultraviolette, une lumière monochromatique, dont la longueur d’onde correspond au pic 

maximale d’adsorption de l’échantillon à analyser. A la  sortie du séparateur de faisceau (miroir 

semi réfléchissant), un faisceau traverse la cuve contenant le solvant (généralement de l'eau 

distillée), un second faisceau traverse la solution à analyser. La comparaison des 2 faisceaux 

d'intensités respectives I (la solution) et I0 (le solvant) permet de calculer l'absorbance A de 

l'échantillon à la longueur d’onde étudiée. Les concentrations des solutions d’orthophosphates, de 

nitrates, nitrite et d’azote ammoniacal  ont été estimées par mesure de l’absorbance à des longueurs 

d’ondes respectives  de 700 nm, 415nm, 520nm et 420nm, dans des cuves en quartz de 1cm de 

trajet optique (épaisseur). Afin de respecter le domaine de validité de la loi de Beer-Lambert, 

certains échantillons sont alors dilués avec de l’eau distillée lorsque leur absorbance dépasse l’unité 

et les valeurs données tiennent compte de ces dilutions. L’expression théorique de la loi de Beer-

Lambert est donnée par la relation :  

𝐴 =  𝜇. 𝑙. 𝑐 

Dans cette relation A représente la densité optique (nombre sans dimension), μ le coefficient 

d’extinction molaire (mol−1.L.cm−1), l l’épaisseur de la cuve (l = 1 cm) et c représente la 

concentration de l’espèce à doser (mol.L-1).  

ANNEXE 2 : Photo du système de filtration sous-vide 

 

 



ANNEXE 3 : Autres matériels 

Désignation Origine Pays 

Balance numérique (max : 120 ; précision : 0,001g OHAUS USA 

Balance numérique (max : 5000 ; précision : 0,1g) SATORIUS Allemagne 

pH-mètre HANNA Portugal 

Conductimètre HANNA Portugal 

Etuve MEMMERT Allemagne 

 

ANNEXE 4 : Produits chimiques 

Désignation Pureté (%) Origine Pays 

Dihydrogénophosphate de potassium 99 Panreac Espagne 

Nitrate de potassium 99 Panreac Espagne 

Hydroxyde de sodium 99 Panreac Espagne 

Acide sulfurique 96 Panreac Espagne 

Le chlorure de sodium 99 Prolabo France 

le sulfate de sodium 99 Prolabo France 

Acide chlorhydrique 37 Panreac Espagne 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



ANNEXE 5 : Table de  Fisher 
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a  b  s  t  r  a  c  t

In this  work,  the  removal  of orthophosphate  from  synthetic  wastewaters  is  studied  by the electrocoagula-
tion  (EC)  process  using  respectively  aluminum  and iron  electrodes  connected  in monopolar  configuration.
The  effects  of  current  intensity,  initial  phosphate  concentration,  initial  solution  pH,  treatment  time  and
electrode  type  were  investigated  by  experimental  design  methodology  (EDM).  The  factorial  design  (FD)
used  in  the first  time  shows  that  the  current  intensity  and  the  electrolysis  time  have  a  positive  effect  on
the  orthophosphate  removal  rate  while  the  pH  and  the  initial  concentration  have  a  negative  effect  on  it.
Using  Aluminum  electrode,  phosphate  removal  rate  were  higher  than  those  recorded  with  iron  electrode.
A  central  composite  design  (CCD)  was  then  used  to optimize  the  removal  rate  while  minimizing  the  mass
of sludge  produced.  The  optimal  conditions  obtained  are  the  following:  for  aluminum  electrodes  (inten-
sity 1.09A,  concentration  48.55  mg / L, pH 4 and  time  59.19  min)  and  for iron  electrodes  (Intensity  0.85A,
concentration  26.8  mg/L, pH 3 and  time  47.48  min).  Under  these  conditions,  99.33%  (48.21  mg/L)  of  phos-
phate  was  removed  by  using  aluminum  electrode  with  metallic  residues  of 2.1  g. By  comparison,  80.74%
(21.63  mg/L)  of  phosphate  was  removed  using  iron  electrode  with  metallic  sludge  residues  generated  of
1.01  g.

© 2019  Published  by  Elsevier  B.V.  on behalf  of Institution  of  Chemical  Engineers.

1. Introduction

With the increasing of world population, the natural phosphorus
cycle has been significantly altered over the last 50 years by human
activities through the production of large quantities of wastewater
heavily loaded with nutrients such as phosphorus (Hashim et al.,
2019). Phosphorus compounds in wastewater come from the mas-
sive use of detergents and chemical fertilizers, animals manure,
wastewater effluents, atmospheric deposition and plant residues
(Kalkhoff et al., 2016; Zran et al., 2015). The soluble forms of phos-
phorus in water cause eutrophication in almost all stagnant waters
such as lakes and closed bays (İrdemez et al., 2006a). Eutrophication

Abbreviations: EC, electrocoagulation; EDM, experimental design methodology;
OFAT, one factor at a time; FD, factorial design; CCD, central composite design;
ANOVA, analysis of variance.

∗ Corresponding author.
E-mail address: assmian07@yahoo.fr (A.S. Assémian).

is a form of pollution that is manifested by an exaggerated growth
of algae in the water. This is one of the most serious environmental
problems affecting the quality and sustainability of enclosed water
bodies worldwide (Wang et al., 2012). Indeed, this phenomenon
can cause depletion of oxygen levels in water via algae degradation,
which can have harmful effects on fish and other aquatic lives, caus-
ing reduction in biodiversity (Bektaş et al., 2004; Mahvi et al., 2011).
It has been shown that phosphorus is the limiting element in the
eutrophication of aquatic environments (Coulibaly, 2014) and its
preponderant forms in wastewater are orthophosphates (İrdemez
et al., 2006a).

It is from these findings that many methods have been devel-
oped to reduce the levels of phosphate in wastewater before being
released into the environment, such as chemical precipitation,
electrodialysis, reverse osmosis, adsorption, ion exchange and bio-
logical process. Among these methods, chemical precipitation and
biological treatments were the most used (Saad, 2008). Chemical
precipitation occurs when the phosphate is in contact with the iron,
aluminum or calcium cations from the iron, aluminum or calcium

https://doi.org/10.1016/j.psep.2019.07.003
0957-5820/© 2019 Published by Elsevier B.V. on behalf of Institution of Chemical Engineers.
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salts added to the water to be treated. The phosphate, initially sol-
uble in water, is transformed into an insoluble precipitate which is
removed from the water by filtration or decantation. Chemical pre-
cipitation is efficient but requires several steps, strict control of the
pH and requires the use of chemicals that are often very expensive
(Saad, 2008) and produces a large quantity of sludge (Idrissi, 2006).
Biological process is operated through the accumulation of phos-
phate by bacteria contained in the water to be treated. The problem
with the biological methods is that it requires disinfection in order
to remove bacteria (Aghapour et al., 2016). In addition, biological
treatment is time-consuming and the removal efficiency does not
exceed 30%, which requires further treatment for the remaining
phosphate (Hosni et al., 2007).

The electrochemical treatment, such as electrocoagulation (EC),
is an alternative method to remove orthophosphates. The main
advantages of (EC) process are the simplicity of the equipment, the
facility of automation and the efficiency of the process in the treat-
ment of many types of pollutants (Attour et al., 2014; Lacasa et al.,
2011). Moreover, this process does not necessarily require the use
of chemicals which reduces the cost of treatment. Unlike chemical
precipitation, metal cations are released in situ by electrodissolu-
tion of Al or Fe anode immersed in the effluent (Alimohammadi
et al., 2017). Simultaneously, water contained in the effluent is
reduced at the cathode producing hydroxide ions and hydrogen
gas (Assémian et al., 2018). The main reactions taking place in their
neighborhoods are translated by Eqs. (1)–(3) (Zongo et al., 2009):

At the anode (oxidation):

Al → Al3+ + 3e− (1)

Fe −→ Fe2+ + 2e− (2)

At the cathode (reduction):

2H2O + 2e− −→ H2 + 2OH− (3)

Ferrous ions are unstable, they can oxidize in contact with dis-
solved oxygen to give ferric ions (Zongo et al., 2009):

2Fe2+ + 1/2 O2 + H2O −→ 2Fe3+ + 2OH− (4)

Within the solution, the metal cations released at the anode
(Fe2+/Fe3+and Al3+) hydrate or react with the hydroxide ions (OH−)
to form monomeric and polymeric hydroxide complex species
which finally turn into metal hydroxides Al(OH)3, Fe(OH)2 and
Fe(OH)3 (Omwene and Kobya, 2018). These species have an impor-
tant sorption capacity (Drogui et al., 2007). Depending on the pH
and the composition of the aqueous medium, the phosphate ions
are removed by coagulation, by complexation, by adsorption on the
surface of metal hydroxides or by direct precipitation of orthophos-
phates with the metal cations released electrochemically into the
water in AlPO4(S), FePO4(S) and Fe3(PO4)2 forms (Franco et al.,
2017; Omwene and Kobya, 2018). Finally, these flocs are separated
from the water treated by flotation upon the action of hydrogen
gas produced at the cathode or by decantation. The EC process
combines different depollution phenomena (complexation, pre-
cipitation, flotation, coagulation and adsorption), which makes it
highly efficient in the treatment of organics or inorganics pollutants
(Drogui et al., 2007).

Some studies already exist, showing the feasibility and appli-
cability of the EC process in the reduction of orthophosphate
in wastewater. In most cases, the publications study the effects
of wastewater properties or operating parameters on phosphate
removal and their optimizations using classical methods (Attour
et al., 2014; Hashim et al., 2019; İrdemez et al., 2006a; İrdemez
et al., 2006b; Omwene and Kobya, 2018; Vasudevan et al., 2009).
Studying the effects of factors by using conventional or classical
techniques involves making vary only one factor at a time (OFAT:
one factor at a time) and keeping the others constant (Khataee

et al., 2013; Kasiri et al., 2013). The operation is repeated for each
parameter, so that the number of experiments increases rapidly
with the number of parameters. With this method, feasibility lim-
its both in terms of time and cost are easily achieved and the study
of interactions between factors is impossible. Experimental designs
methodology (EDM) consists in simultaneously varying the levels
of the factors, which makes it possible to optimize the organiza-
tion of the tests (Tir, 2009). With the EDM, the number of tests
is reduced but the quality of the information sought is preserved
(Assidjo et al., 2005). There are few articles in the literature using
experimental designs to study the treatment of orthophosphates
by EC. In addition, the mass of sludge produced by the process is
generally not quantified although it may  be a problem.

The main objective of this study is to develop mathematical
models linking the key factors of EC (current intensity, initial con-
centration of orthophosphates, initial pH of the effluent, electrolysis
time and the electrode type) to predict orthophosphate removal
efficiency and sludge mass produced during orthophosphate treat-
ment in the experimental field. The specific objectives are the
following: (i) quantify the effects of factors and their interactions
on process efficiency, (ii) find the best conditions for removing
phosphates while minimizing the masses of sludge produced.

2. Material and methods

2.1. Preparation of solutions and chemical analysis

The effluents used throughout this study were prepared from
potassium dihydrogenophosphate KH2PO4 (Panreac, purity 99%).
The reagent was previously dried in an oven at 105 ◦C during 24 h
and then dissolved in distilled water to prepare 5 L of 1000 mg/L
solution stock. The phosphate concentration (15–75 mg/L) of the
different synthetic effluents were prepared from the solution stock
by dilution. The initial pH (2–10) of effluents was adjusted using
sodium hydroxide NaOH (1 M)  and hydrochloric acid HCl (1 M).  For
each run, 2 g of sodium sulphate Na2SO4 (Prolabo, purity 99%) was
added in the wastewater to improve its conductivity. The initial
pH of the solution was  measured and adjusted using a pH meter
(HANNA HI 98150) and the concentrations of the orthophosphate
ions were measured spectrophotometrically using a spectropho-
tometer (JASCO V-530 UV-Vis, Japan) (AFNOR, 1994).

2.2. Experimental device and procedure

Ten electrodes (five anodes and five cathodes), flat and rectangu-
lar shape (10 cm width x11 cm high) each, were used in this study.
These electrodes are placed vertically and connected in monopolar
configuration in a reactor made of acrylic material having dimen-
sions (12.5 cm (width) ×12.5 cm (length) ×20 cm (depth)). The
electrodes are fully immersed in the reactor with an inter-electrode
distance of 10 mm (Fig. 1).The electric current used was imposed by
means of a DC power source (ELC-AL781D: 0–5A; 0–30 V, France)
and the intensity was measured by an ammeter ALDA DT-830D. All
EC tests were carried out in a batch reactor under a galvanostatic
regime. To assure constant homogeneity inside the reactor during
EC treatment, the synthetic effluent was continuously mixed using
a magnetic stirrer at 700 rpm) (type AGIMATIC –N).

A working volume of 1.7 L of synthetic effluent was used in EC
reactor. The treatment started after having set the current intensity
on the desired value. At the end of each run, the treated effluent
was carefully collected and subjected to settling in a 2 L cylinder
during 24 h. After setting step, the supernatant was  filtered using a
glass microfiber filter WhatmanTM (circles diameter 47 mm)  under
vacuum. The filtrate serves as a sample whose characterization
relates to the determination of the residual phosphate concentra-
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Fig. 1. Experimental device.

Table 1
Experimental domain of the FD (2k=5).

Variables coded (Xi) Factors (Ui)
Experimental domain

Ui,0 �Ui

Low level (−1) High level (+1)

X1 Current intensity (A): U1 0.5 1.0 0.75 0.25
X2 Concentration (mg/L) : U2 30 60 45 15
X3 pH : U3 4 8 6 2
X4 Time (min) : U4 30 70 50 20
X5 Electrode type : U5 Fe Al - -

tion, which enable to evaluate the removal efficiency. The sludge
obtained after each filtration was dried in an oven at 105 ◦C during
24 h and then weighed.

2.3. Experimental design methodology (EDM)

The removal of phosphate by the EC process was  described using
the EDM. With this design, the number of tests is reduced and it
is possible to use mathematical and statistical tools to establish
relations between factors influencing a process and responses of
interest (Yobouet et al., 2016). The statistical analysis of the math-
ematical model and its coefficients allows to quantify the effects
of the factors on the response and to find the best optimal condi-
tions of the process. There are several types of design, the choice
is focused on the FD and the CCD because their constructions were
easy and they were widely used for the response surface methodol-
ogy (RSM) (Garcia-Gómez et al., 2014). In addition, CCD allows the
sequential development of a study because its experimental matrix
contains the FD runs, plus 2 N axial runs located at a distance of ±
� from the center of the domain and plus N0 replicates runs at the
center of the domain (Goupy and Creighton, 2006). The value of �
was calculated according to the following equation:

 ̨ = (N)1/4 (5)

Where N, equal to 2k, represents the number of runs of the FD
and k is the number of factors. In this study, FD at two  levels (25)
was firstly employed to investigate the main effects of five factors
(the current intensity (X1), the initial orthophosphates concentra-
tion (X2), the initial pH of the solution (X3), the electrolysis time
(X4) and the electrode type (X5)) and their eventual interactions
on the responses observed (efficiency of phosphate removal (Y1)).
These factors were chosen because they could strongly influence
the mechanism of orthophosphates removal. Moreover, they are

considered as the most studied factors in the literature with the
classical method. Table 1 shows the experimental domain and the
coded values of this design.

In this domain, the experimental matrix is obtained by com-
bining the coded values (−1; +1) of all factors according to the
algorithm of Yates (Assidjo et al., 2005; Yates and Mee, 2000). To
obtain the experimental plan, the coded values of the factors were
replaced by their actual values (Yobouet et al., 2016). The exper-
imental plan represents the different experimental conditions of
the runs to be carried out. 32 runs (run 1 to 32) were performed
and summarized in Table 2.

After the FD, the four previous quantitative factors have been
modeled and optimized with the CCD for each type of electrode. The
optimization of this process is to determine the best performance
of the process while minimizing the amount of sludge produced.
For each type of electrode, eight axial assays (� = 2) (assays 33–40
and assays 48–55) and seven replicates assays were carried out
(assays 41–47 and assays 56–62), led to a total of 62 experiments
performed for response surface modeling (see Tables 2 and 3).

The conversion of the coded values Xi into real value Ui, and vice
versa, is done with the following relation:

Xi = (Ui − Ui,0)/�Ui (6)

Where Ui,0 =
(

Ui,max + Ui,min

)
/2 represents the value of Ui at the

center of the experimental domain and �Ui =
(

Ui,max − Ui,min

)
/2

represents the step of variation, with, Ui,max et Ui,min which are
the maximum and minimum values of the effective variable Ui
respectively.

All the experimental data were analyzed using NEMROD - W
(Design - NEMROD - W,  version 9901 French LPRAI - Marseille Inc.,
France). These data include the statistical significance of the mod-
els evaluated through ANOVA with a confidence level of 95%, the
standard deviation or experimental error, the coefficients of the
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Table  2
Experimental factorial matrix in the FD (2k=5) and experimental results.

Runs
Experimental design Experimentation plan Removal

efficiency: Y1 (%)
mass of sludge:
Y2 (g)

X1 X2 X3 X4 X5 U1 U2 U3 U4 U5

1 −1 −1 −1 −1 −1 0.5 30 4 30 Fe 70.00 0,31
2  1 −1 −1 −1 −1 1.0 30 4 30 Fe 80.00 0.53
3  −1 1 −1 −1 −1  0.5 60 4 30 Fe 50.00 0.37
4  1 1 −1 −1 −1 1.0 60 4 30 Fe 57.50 0.88
5  −1 −1 1 −1 −1 0.5 30 8 30 Fe 30.00 0.33
6  1 −1 1 −1 −1 1.0 30 8 30 Fe 50.00 0.72
7  −1 1 1 −1 −1 0.5 60 8 30 Fe 29.17 0.36
8  1 1 1 −1 −1 1.0 60 8 30 Fe 37.50 0.73
9  −1 −1 −1 1  −1 0.5 30 4 70 Fe 76.67 0.79
10  1 −1 −1 1  −1 1.0 30 4 70 Fe 75.00 1.60
11  −1 1 −1 1 −1 0.5 60 4 70 Fe 56.67 0.85
12  1 1 −1 1 −1 1.0 60 4 70 Fe 63.33 1.68
13  −1 −1 1 1 −1 0.5 30 8 70 Fe 56.67 0.78
14  1 −1 1 1 −1 1.0 30 8 70 Fe 66.67 1.58
15  −1 1 1 1 −1 0.5 60 8 70 Fe 48.33 0.83
16  1 1 1 1 −1 1.0 60 8 70 Fe 68.33 1.60
17  −1 −1 −1 −1 1 0.5 30 4 30 Al 100.0 0.21
18  1 −1 −1 −1 1 1.0 30 4 30 Al 100.0 1.00
19  −1 1 −1 −1 1 0.5 60 4 30 Al 72.50 0.28
20  1 1 −1 −1 1 1.0 60 4 30 Al 85.00 1.03
21  −1 −1 1 −1 1 0.5 30 8 30 Al 86.67 0.53
22  1 −1 1 −1 1 1.0 30 8 30 Al 95.00 0.74
23  −1 1 1 −1 1 0.5 60 8 30 Al 43.33 0.12
24  1 1 1 −1 1 1.0 60 8 30 Al 83.33 0.30
25  −1 −1 −1 1 1 0.5 30 4 70 Al 100.0 1.34
26  1 −1 −1 1 1 1.0 30 4 70 Al 100.0 0.47
27  −1 1 −1 1 1 0.5 60 4 70 Al 91.67 1.13
28  1 1 −1 1 1 1.0 60 4 70 Al 99.83 1.36
29  −1 −1 1 1 1 0.5 30 8 70 Al 100.0 1.28
30  1 −1 1 1 1 1.0 30 8 70 Al 100.0 2.91
31  −1 1 1 1 1 0.5 60 8 70 Al 77.50 0.70
32  1 1 1 1 1 1.0 60 8 70 Al 90.83 1.71

Table 3
Central composite matrix and experimental results.

Runs Experimental design Experimental plan Removal
efficiency: Y1(%)

mass of
sludge: Y1(g)

X1 X2 X3 X4 U1 U2 U3 U4

Iron electrodes
33 −2 0 0 0 0.25 45 6 50 52.22 0.14
34  2 0 0 0 1.25 45 6 50 55.55 1.38
35  0 −2 0 0 0.75 15 6 50 60.00 0.58
36  0 2 0 0 0.75 75 6 50 65.33 0.81
37  0 0 −2 0 0.75 45 2 50 79.55 1.01
38  0 0 2 0 0.75 45 10 50 47.78 0.80
39  0 0 0 −2 0.75 45 6 10 37.77 0.14
40  0 0 0 2 0.75 45 6 90 68.89 1.09
41  0 0 0 0 0.75 45 6 50 62.22 1.00
42  0 0 0 0 0.75 45 6 50 57.77 1.05
43  0 0 0 0 0.75 45 6 50 66.66 0.97
44  0 0 0 0 0.75 45 6 50 60.44 1.01
45  0 0 0 0 0.75 45 6 50 61.00 1.07
46  0 0 0 0 0.75 45 6 50 59.00 1.08
47  0 0 0 0 0.75 45 6 50 62.00 0.97
Aluminum electrodes
48 −2 0 0 0 0.25 45 6 50 81.11 0.28
49  2 0 0 0 1.25 45 6 50 99.91 2.08
50  0 −2 0 0 0.75 15 6 50 99.98 1.33
51  0 2 0 0 0.75 75 6 50 87.33 3.76
52  0 0 −2 0 0.75 45 2 50 88.88 1.26
53  0 0 2 0 0.75 45 10 50 81.11 0.89
54  0 0 0 −2 0.75 45 6 10 48.88 0.10
55  0 0 0 2 0.75 45 6 90 100.0 2.02
56  0 0 0 0 0.75 45 6 50 96.66 4.54
57  0 0 0 0 0.75 45 6 50 94.44 4.00
58  0 0 0 0 0.75 45 6 50 94.00 3.99
59  0 0 0 0 0.75 45 6 50 95.00 4.35
60  0 0 0 0 0.75 45 6 50 94.00 4.05
61  0 0 0 0 0.75 45 6 50 96.00 4.00
62  0 0 0 0 0.75 45 6 50 94.50 4.45
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Fig. 2. Pareto Graphical Analysis of the effect of factors and interactions.

postulated mathematical models and the coefficients of determi-
nation.

3. Results and discussion

3.1. Effects of experimental parameters on phosphate removal

For the FD, 32 experiments were carried out. The different assays
and the different results are shown in Table 2. This table shows that
the best performance of phosphate removal was achieved with alu-
minum electrodes (100% of phosphate removal) was  recorded for
runs 17, 18, 25, 26, 29 and 30). By comparing the different results
with the two types of electrode, we always obtained higher removal
rates by using the aluminum electrodes under the same operating
conditions. With this type of design, it was possible to evaluate
the average, the principal effects of each factor and their interac-
tions. The experimental response Y (phosphate removal rate) of FD
is represented by a linear polynomial model taking into account the
first-order interactions:

Y (%) = b0 +
∑

biXi +
∑  ∑

bijXiXj + ε ; i /= j (7)

Where Xi, the coded variables (−1 or +1): b0, the average of the
responses obtained, bi; the estimate of the main effect of the factor i
for the response Y, bij, the estimate of the interaction effect between
the factors i and j for the response and � represents the error on the
response. The coefficients of the mathematical model are calculated
by using the half-difference between the average of the responses at
the high level of factor i and the average of the responses at the low
level of the same factor i (Goupy and Creighton, 2006). In practice,
they were calculated using the NEMROD software. The equation of
the mathematical model is illustrated in Eq. (8):

Y1 (%) = 73.172 + 5.098X1 − 7.246X2 − 6.714X3 + 6.297X4

+ 15.932X5 + 2.182X1X2 + 2.401X1X3 + 0.577X2X3

− 1.568X1X4 + 2.338X2X4 + 3.286X3X4 − 0.047X1X5

− 1.359X2X5 + 2.193X3X5 − 0.422X4X5 (8)

The coefficient of determination R2 = 0.949 is a value very close
to 1, which means that the recorded responses are well fitted to
the polynomial model. The coefficients b0 = 73.172 represents the
average value of the responses of the 32 runs. The model coeffi-
cient is statistically significant when it is greater than twice the
experimental error � (2� = 2.456) (Feinberg, 1996).Thus, the five
parameters studied and the interaction between pH and time sig-
nificantly influence the studied process. The importance of the
factors and their interactions are confirmed by the Pareto diagram
(Fig. 2) whose different contributions (Pi) on the response are cal-
culated by the following equation:

Pi = (b2
i /

∑
b2

i )*100 ; (i /= 0) (9)

Where bi represents the main coefficients and interaction coeffi-
cients of the model. The contributions of the main effects (X1, X2,
X3, X4 and X5) and X3X4 interaction are respectively 5.73%, 11.57%,
9.94%, 8.74%, 55.97%, 2.38% and are illustrated in the Fig. 2.

From the Eq. (8), it appears that the coefficient of current inten-
sity is positive (b1 = + 5.098); this factor influences positively
the phosphate removal. The percentage of phosphate removal
increases on average 10.2% (2 × 5.098) when the current inten-
sity goes from 0.5 to 1.0A. The second factor on the phosphate
removal is the initial orthophosphate concentration with a negative
effect (b2 = −7.246). While increasing the phosphate concentra-
tion from 30 to 60 mg/L, the removal rate is reduced on average
14.492% (7.246 × 2). The pH’s coefficient (b3 = −6.714) is negative,
its means that the increase of the initial pH of the solution con-
tributes to decrease the removal rate of the phosphates. The rate
decreases an average 13.428% (2 × 6.714) when the pH goes from 4
to 8.The electrolysis time factor with a positive effect (b4 = +6.297)
means that an increase of this factor contributes to increase the
removal efficiency of the phosphate. The removal rate increases on
average 12.59% (2 × 6.297) when the electrolysis time goes from
30 to 70 min. The last factor is the type of electrode, the removal
of phosphate is strongly influenced by this factor (b5 = +15.932)
which has positive effect on the response. From a statistics point
of view, the percentage of phosphate removal increases 31.864%
(2 × 15.932) when aluminum electrodes are used, instead iron elec-
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Fig. 3. Interaction between pH and electrolysis time.

trodes. The interpretation of the interaction X3X4 (initial pH-time)
(b34 = 3.286) can be facilitated from Fig. 3.

The Fig. 3 is obtained by the combination of the levels of the
two factors (initial pH and electrolysis time) on the summits of the
square. For example, at pH 4 and 70 min  of electrolysis time, an
average reduction of 82.90% was recorded. When the initial pH of
the solution (X3) is fixed at the lowest level (pH 4), the time has
a negligible effect on the removal of phosphates. The removal rate
increased only from 76.87% to 82.90% (a gain of 6.03%).However,
when the initial pH is fixed at the highest level (pH 8), the time
has a significant influence on the response. the average rate passed
from 56.87% to 76.04% (a gain of 19.17%).It can be seen with the
interaction graph that the effect of the time depends on the pH
value.

The effect of the factors obtained with the FD can be compared
with those obtained by other authors using the classical method.
Several authors have already shown that current intensity and
the treatment time influence positively the phosphate removal by
the EC process (Bektaş et al., 2004; Bouamra et al., 2012; İrdemez
et al., 2006b; Omwene and Kobya, 2018; Vasudevan et al., 2008).
These results are in accordance with the present study using the
FD. Indeed, the removal efficiency of phosphate depends on the
amount of metal cations generated in the medium which depends
on electrolysis time and the current intensity according to Fara-
day’s law (Kuokkanen et al., 2015). Thus, when the current intensity
(or time) increases, the quantity of metal cation dissolved in solu-
tion increases, therefore the amount of metal hydroxide Fe(OH)2,
Fe(OH)3 or Al(OH)3 formed is important which adsorb a large
amount of phosphate on their surface (Omwene and Kobya, 2018).
The generated metal cations that are still free can also directly pre-
cipitate the phosphate ions in FePO4 or AlPO4 forms. These two
mechanisms are responsible for phosphate removal in the water
(Bektaş et al., 2004; Lacasa et al., 2011). The different flocs formed
can be removed from the water by sedimentation. In addition,
with a higher electric current, the fast production of small bub-
bles of hydrogen facilitates the flotation of flocs on the surface of
the reactor (Attour et al., 2014). As mentioned above, the removal
of phosphates by EC is mainly based on two mechanisms such as

adsorption on the surface of the metal hydroxides and precipitation
(including co-precipitation and sweep precipitation).

The predominance and the solubility of these different coagu-
lant forms of aluminum or iron depend on the pH of the aqueous
medium. That is why the pH is one of the important factors affect-
ing the performance of the EC process. Indeed, the Al3 + and Fe3 +

cations are dominant at acidic pH, the large amount of metal cations
would precipitate with the phosphate ions in the form of AlPO4
and FePO4, this can explain the efficiency of the process at lower
pH values. When the pH increases, the solubility of the various
precipitates AlPO4, FePO4, Al(OH)3 and Fe(OH)3 increases, their
formation decreases which would explain the decrease of the effi-
ciency (Attour et al., 2014). Also, at acidic pH, the oxide surfaces
have a net positive charge, and the adsorption of the anionic phos-
phate is enhanced by the Colombian attraction whereas at a higher
pH, the surface of the oxide has a net negative charge and would
tend to repulse the anionic phosphate in the solution (Kobya et al.,
2010; Vasudevan et al., 2008).

The increase of the initial phosphate concentration causes a
decrease in the phosphate removal efficiency and this result is simi-
lar to that of some authors working in different conditions but using
the traditional method (Hashim et al., 2019; İrdemez et al., 2006b).
This is due to the fact that with the parameters (intensity, pH and
time) set, the amount of metal cations generated will also be set
and is insufficient to coagulate the high phosphate concentrations.
The last parameter of this study is the electrode type. It appears
that the performance of the aluminum electrodes is higher than
the iron electrodes. This results obtained with the experimental
designs is in accordance with the following authors (İrdemez et al.,
2006b; Behbahani et al., 2011).This is probably due to the strong
adsorption capacity of aluminum hydroxides in comparison with
those of iron. In addition, phosphate removal is mainly by adsorp-
tion on the metal hydroxide using iron electrodes whereas direct
precipitation and adsorption on the metal hydroxides coexist using
aluminum electrodes (Lacasa et al., 2011). This could explain the
higher performance of aluminum electrodes.

Finally, the results obtained with the FD are very interesting
because it enables to study the effects of the parameters and their
interactions affecting the responses. It appears that the pH and the
initial phosphate concentration placed at their low levels permit
to have a significant removal rate whereas for the current inten-
sity and the electrolysis time, they must be at their high levels
to be favorable. The results obtained are similar to those obtained
with the traditional method. However, this design cannot be used
to determine the optimal conditions of the process (Garcia-Gómez
et al., 2014). A second-degree model would be appropriate. In this
case the CCD was used.

3.2. Optimization of orthophosphate removal

3.2.1. Second-order polynomial models
In this part of the work, CCD was  used to represent the responses

(the phosphate removal rate: Y1 and amount of sludge produced:
Y2) of the four numeric factors (current intensity (X1), initial con-
centration of phosphate (X2), initial pH (X3) and time (X4)) in the
all experimental field. Moreover, the models allow to determine
the best removal rate while minimizing the amount of sludge. This
study was  carried out separately with each electrode category (iron
and aluminum). The experimental responses that were associated
with CCD were represented by a second-order model:

Y = b0 +
∑

biXi +
∑  ∑

bijXiXj +
∑

biiX
2
i + ε ; i /= j (10)

Where Y was the experimental response (the phosphate removal
rate or the mass of sludge). b0, bi, bij, bii, Xi and Xj were the constant
coefficient, linear coefficient, interaction coefficient, quadratic
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coefficient and the coded values of the experimental parameters,
respectively and � represents the residual term (Hassani et al.,
2018; Khataee et al., 2013). The coefficients of the different mod-
els are calculated by the method of the least squares (Goupy and
Creighton, 2006):

B = (XTX)
−1

XTY (11)

Where B is the vector of the coefficients; X is the matrix of the model
and Y is the vector of the observed responses. For the calculation
of the coefficients and the analysis of the data, the FD matrix in
Table 2 was considered and was completed with a star matrix and
a set of points at the center of the experimental domain for each
type of electrode mentioned in the Table 3. 31 assays were required
for response surface modeling for each material constituting the
electrodes. For both types of electrodes, a total of 62 assays were
performed. The experimental values of removal efficiency (%) and
masse of sludge (g) can be seen in Tables 2 and 3. The second-
order functions Eqs. (12)–(15) indicate the relationship between
the responses and independent variables for each type of electrode:

Aluminum electrodes:

Y1 (Al) =  94.943 + 4.997X1 − 6.791X2 − 3.662X3 + 8.177X4

− 0.574X2
1 + 0.212X2

2 − 1.953X2
3 − 4.592X2

4 + 4.104X1X2

+2.562X1X3 − 2.23X2X3 − 2.459X1X4 + 3.584X2X4

+1.625X3X4 (12)

Y2(Al) = 4.197 + 0.314X1 + 0.125X2 + 0.03X3 + 0.439X4

− 0.841X2
1 − 0.5X2

2 − 0.867X2
3 + 0.871X2

4 + 0.026X1X2

+0.133X1X3 − 0.213X2X3 + 0.004X1X4 − 0.022X2X4

+0.196X3X4 (13)

Iron electrodes:

Y1(Fe) = 61.299 + 3.645X1 − 3.48X2 − 8.585X3 + 7.073X4

− 2.044X2
1 + 0.151X2

2 + 0.401X2
3 − 2.183X2

4 − 0.26X1X2

+2.24X1X3 + 3.385X2X3 − 0.678X1X4 + 1.092X2X4

+4.947X3X4 (14)

Y2(Fe) = 1.021 + 0.299X1 − 0.047X2 − 0.021X3 + 0.308X4

− 0.44X2
1 − 0.008X2

3 − 0.08X2
4 + 0.016X1X2 − 0.003X1X3

−0.028X2X3 + 0.108X1X4 − 0.015X2X4 − 0.011X3X4 (15)

With Xi the coded variables between −2 and +2; Y1 and Y2 repre-
sent the phosphate removal rate and the mass of sludge produced,
respectively.

Eqs. (13) and (15) show that current intensity and electroly-
sis time strongly influence sludge production for both electrode
types. The increase of the current intensity and the electrolysis
time leads to a large production of sludge. This is illustrated by
the three-dimensional representations (Fig. 4a and b).

In the case of aluminum electrodes, the representation shows a
strong curvature with a large mass of sludge produced at a current
intensity of 0.75A, an initial concentration of 45 mg/L, a duration of
50 min  and a pH of 6 (Fig. 4a). This is probably due to the low solu-
bility of aluminum hydroxides and aluminum phosphate formed at
this pH. The interaction between current intensity and electrolysis
time on phosphate removal with aluminum and iron electrodes are

respectively illustrated in Fig. 4c and d. When initial pH and initial
concentration are kept constant in the center of the domain, cur-
rent intensity and treatment time have a positive influence on the
phosphate removal rate. Thus, the removal rate increases with the
production of sludge.

3.2.2. Analysis and validation of postulated quadratic models
The analysis of variance (ANOVA) of the quadratic models is

summarized in Table 4.
Through this table, it appears that the sum of squares due to

residues is very small compared to the sum of the squares due
to the regression. According to Walter (2010), the model is well
adjusted if the sum of the squares due to the residues is less than
one-third (or 33.33%) of the sum of the squares due to the regres-
sion, which clearly indicates that the different postulated models
are well adjusted. Moreover, the analysis of the determination coef-
ficients R2 between the predicted and experimental responses is
very important because they give a measure of the quality of the
models (Hassani et al., 2014). Indeed, the determination coefficient
R2 reflects the contribution of the model in the restitution of the
observed response variation (Khoder, 2011) and must be at least
0.80 for a good fit of a second-order model (Joglekar and May, 1987).
The R2 values of the postulated models are all greater than 0.8
(0.886 and 0.904 respectively for removal efficiency and the mass of
sludge using aluminum electrodes and 0.895 and 0.962 using iron
electrodes), which indicated that the applied models could be reli-
able for predicting the removal efficiency(%) and masse of sludge (g)
(Hassani et al., 2015a). With aluminum electrodes, only 11.4% and
9.6% of the total variation were not explained by empirical models
respectively for removal efficiency and mass of sludge. In addition,
with iron electrodes, 10.5% and 3.8% of the total variation were not
explained by empirical models respectively for removal efficiency
and mass of sludge.

The F-value and the p-value are also important parameters for
checking the significance and the adequacy of the models (Hassani
et al., 2015b). The F-value calculated must be greater than the criti-
cal value in the Fischer table and a low p-value for the model to
be significant. According to Table 4, the F-values of the models
(348.265 for Y1(Al), 78.44 for Y2(Al), 39.81 for Y1(Fe) and 170.89
for Y2(Fe)) are much higher than the critical value (F14, 16, 0.05 =
2.373) read in the Fischer table. This means that the four models
obtained describe very precisely the responses variation (Khataee
et al., 2013). Moreover, the ANOVA table shows that F-values of the
lack of fit of the models (62.0179 for Y1(Al) and 11.09 for Y2(Al))
with low probability values (p-value « 0.01) indicate that the lack
of fit of the models are not significant (Assémian et al., 2018). It
is the same for Y1(Fe) and Y2(Fe) with respective F-values of 5.93
and 8.83 with a low probability value (p-value «0.05 for Y1(Fe) and
p-value «0.01 for Y2(Fe)). Finally, the plots of predicted (Ycal) values
versus experimental values (Yexp) for both removal efficiency (%)
and masse of sludge (g) have been depicted in Fig. 5.

Fig. 5 shows that the values of the responses predicted by the
four models agree well with the observed values because the dif-
ferent data points are distributed relatively on the first bisector.
This confirms the values of the determination coefficients obtained
in Table 4. It can therefore be concluded from the results of all
these analyzes that the models obtained can be used to describe
the process of orthophosphate removal in the study field.

3.2.3. Optimal conditions of the process
The rigorous search for optimal conditions for this study

consists in determining the values of the current intensity, initial
phosphate concentration, initial pH and time treatment making it
possible to maximize the phosphate removal rate with a relatively
high importance (weighting factor 5/5) while minimizing the mass
of sludge produced (weighting factor 3/5) for each type of electrode
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Fig. 4. Three-dimensional plot of the different responses as a function of current intensity and time: (a) sludge production with Al electrodes; (b) sludge production with Fe
electrodes; (c) removal of phosphate with Al electrodes; (d) removal of phosphate with Fe electrodes.

Table 4
Summary of the statistical analysis of quadratic models obtained.

Source of variation Sum of the squares Degree of freedom F-value p-value

Y1 Y2 Y1 Y2 Y1 Y2 Y1 Y2

Aluminum electrodes
Models 5116.52 63.530 14 14 348.265 78.44 *** ***

Residuals 657.10 6.7639 16 16
Lack  of fit 650.81 6.4100 10 10 62.0179 11.09 *** **

Error 6.2900 0.3471 6 6
Total  5773.63 70.300 30 30
Iron  electrodes
Models 4518.88 4.9786 14 14 39.81 170.89 *** ***

Residuals 530.000 0.1963 16 16
Lack  of fit 481.340 0.1838 10 10 5.930 8.830 * **

Error 48.6400 0.0125 6 6
Total  5048.88 5.1749 30 30

Aluminum electrodes: R2 = 0.886 (removal efficiency); R2 = 0.904 (sludge mass).
Iron electrodes: R2 = 0.895 (removal efficiency), R2 = 0.962 (sludge mass).

*** p-value « 0.1%.
** p-value « 1%.
* p-value « 5 %.

(Garcia-Gómez et al., 2014; Zaviska et al., 2011). The optimum
conditions for the removal of phosphates are shown in Table 5.

The value of the desirability function is 100% for two optimal
conditions obtained. To confirm the adequacy and validity of the

model, additional experiments have been performed under opti-
mal  operating conditions. The removal efficiencies for the two
types of electrodes obtained are about 99.33% and 2.1 g of sludge
produced when the aluminum electrodes are used. With the iron
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Fig. 5. Comparison between the experimental and calculated values: (a) Removal rate with Al electrodes, (b) sludge mass with Al electrodes, (c) Removal rate with Fe
electrodes, (d) sludge mass with Fe electrodes.

Table 5
Optimal conditions obtained with the models.

Electrode
Factors (Ui) Removal efficiency

Y1(%)
mass of
sludge Y2(g)

U1 (A) U2 (mg/L) U3 U4 (min)

Aluminum 1.09 48.55 4 59.19 99.97 1.96
Iron  0.85 26.8 3 47.48 85.75 0.89

electrodes, 80.74% was obtained as removal rate and a mass of
1.01 g of sludge produced. These values are close to the value pro-
posed by the model. With aluminum electrodes, the treatment
efficiency is maximum at pH 4 with a relatively low sludge mass.
The mass of sludge produced is almost half of the one produced
at pHi 6. The explication given for this result are related to the
high adsorption capacity of the flocs formed at pHi 4, compared
to that formed at pHi 6 (Bennajah, 2007).Indeed, according to

this researcher work who studied the removal of fluoride ions
by EC with aluminum electrodes, the flocs formed at pHi 4 had
a high porosity which is the seat of the adsorption of a signifi-
cant amount fluoride ions in solution. So, the sludge mass can thus
be minimized while increasing the effectiveness of the treatment.
Moreover, the optimal pH values obtained in the present study
could be compared to some studies that already exist in the litera-
ture. These results on phosphate removal from synthetic effluents,
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Table  6
An overview of some literature studies on phosphates removal from synthetic wastewater by EC process.

References Electrodes
(Anode/cathode)

Methodology Operating Conditions Optimal Conditions Removal
Efficiency (%)

İrdemez et al. (2006c) Al/Al Taguchi j = 0.25 − 1 mA/cm2

Ci = 50 − 500 mg/L
pHi = 4 − 7

j = 1 mA/cm2

Ci = 50 mg/L
pHi = 4

100

İrdemez et al. (2006a) Fe/Fe classical I = 0.75 A
Ci = 100 mg/L
pHi = 3 − 10
t  = 5 − 35 min

pHi = 3
t = 35 min

80

Behbahani
et al. (2011)

Al/Al classical j = 250 A/cm2

Ci = 400 mg/L
pHi = 3 − 10

pHi = 3
t = 20 min

100

Fe/Fe classical j = 250 A/cm2

Ci = 400 mg/L
pHi = 3 − 10
t  = 5 − 40 min

pHi = 3
t = 40 min

84.74

Behbahani et al. (2013) Al/Al CCD j = 16.6 − 50 mA/cm2

Ci = 200 − 600 mg/L
pHi = 3 − 11
t  = 5 − 25 min

j = 16.6 mA/cm2

Ci = 400 mg/L
pHi = 3
t = 11.72 min

85.80

Attour et al. (2014) Al/Al classical j = 10 mA/cm2

Ci = 100 mg/L
pHi = 2 − 11
t  = 10 − 140 min

pHi = 3
t = 40 min

100

Omwene and
Kobya (2018)

Al/Al classical j = 10 mA/cm2

Ci = 52 mg/L
pHi = 4 − 7
t  = 10 − 100 min

pHi = 4
t = 30 min

100

Fe/Fe classical j = 10 mA/cm2

Ci = 52 mg/L
pHi = 4 − 7
t  = 10 − 100 min

pHi = 5
t = 100 min

100

Hashim et al. (2019) Al/Al classical j = 4 mA/cm2

Ci = 100 mg/L
pHi = 4 − 9
t  = 5 − 60 min

pHi = 4
t = 45 min

> 95

Present study
Al/Al CCD j = 2.27 − 11.4 mA/cm2

Ci = 10 − 90 mg/L
pHi = 2 − 10
t  = 10 − 90 min

j = 9.9 mA/cm2

Ci = 48.55 mg/L
pHi = 4
t = 59.19 min

99.97

Fe/Fe CCD j = 2.27 − 11.4 mA/cm2

Ci = 15 − 75 mg/L
pHi = 2 − 10
t  = 10 − 90 min

j = 7.73 mA/cm2

Ci = 26.8 mg/L
pHi = 3
t = 47.48 min

85.75

Ci:initial concentration, pHi:initial pH, t : time, j : current density, CCD: Central composite Design.

using conventional techniques or experimental designs, were given
in Table 6.

As per these results, the optimal pHi varied from 3 to 4 for Al
electrodes and from 3 to 5 for Fe electrodes. The phosphate removal
efficiency ranged from 80% to 100% for the Fe electrodes and from
85.8% to 100% for aluminum electrodes. The optimal effluent pHi
should be acidic for effective treatment, which agrees with the
present study results. The optimal pHi value of the effluent of 3
obtained in the present study with the iron electrodes are in agree-
ment with those suggested by some authors (Behbahani et al., 2011;
İrdemez et al., 2006a). It is the same for authors (Hashim et al., 2019;
İrdemez et al., 2006c; Omwene and Kobya, 2018) using aluminum
electrodes. These authors reported that an initial pH 4 of effluent
allows to obtain better removal efficiencies.

4. Conclusion

The efficiency of phosphate removal in a synthetic aqueous
medium was examined with the EC method using aluminum and
iron electrodes connected in monopolar parallel mode. The conven-
tional method was substituted by the experimental designs, which
made it possible to minimize the number of runs. The FD made it
possible to study the effects of the main factors (current intensity,

initial concentration, pH, electrolysis time and type of electrodes)
on the removal rate. It appears that the current intensity and the
electrolysis time have a positive effect while the pH and the ini-
tial concentration have a negative effect on the effectiveness of the
treatment. This design has also shown that the use of aluminum
electrodes gives better yields than those of iron. Subsequently, the
CCD was  used, on the one hand, to model the removal rate of phos-
phate and the mass of sludge produced during the treatment and on
the other hand, to define the optimal operating conditions. 99.97%
of removal rate of phosphate and 1.96 g of sludge were predicted
by models with an electric current of 1.09A, an initial phosphate
concentration of 48.55 mg/L, an initial pH of 4 and time 59 min
with aluminum electrodes. With the iron electrodes, 85.75% and
0.89 g of sludge were predicted with a current of 0.85A, the initial
concentration of phosphate 26.8 mg/L, an initial pH of 3 and the
reaction time 47 min. Experiments carried out under optimal con-
ditions confirmed that the models and the experimental results
are in close agreement (99.33% against 99.97% for the model with
Aluminum and 80.74% against 85.75 for the model with iron). The
different results obtained enable to conclude that electrocoagula-
tion is an adequate method for treating phosphate wastewater and
that RSM is a powerful statistical technique permitting to predict
and optimize the removal rate in the experimental field presented.
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A B S T R A C T

The aim of this study was to evaluate nitrate removal from simulated effluent by electrocoagulation (EC) process
using experimental designs methodology (EDM). Plackett-Burman design (PBD) was firstly used for screening of
five factors, such as current intensity (0.5–2 A), treatment time (20−60 min), initial effluent pH (4–10), elec-
trode type (Fe, Al) and electrolyte type (Na2SO4, NaCl), on nitrate removal. Respective contributions of factors
were 41.56 %, 26.51 %, 7.04 %, 23.98 % and 0.91 %. Results showed also that high current intensity, high
electrolysis time, low initial pH as well as the use of aluminum electrodes, are favorable to high nitrate removal.
Then, Box-Behnken design (BBD) was used to optimize nitrate removal while minimizing ammonium generated
and operating cost. The optimal conditions obtained are the following: intensity 1.80 A, time 33.0 min and pH
8.73. Under these conditions, 73.8 % of nitrate were eliminated against 12.02 mg/L of ammonium and 1.8 g of
metallic residues generated for an operating cost of 1.3 $ US/m3. Based on these results, EC can be considered as
an efficiency process for nitrate removal. Also, it was found that BBD could be a reliable statistical tool to model
the process and to determine the optimal conditions in terms of cost-effectiveness.

1. Introduction

Nitrates, generally resulting from the degradation cycle of organic
matter, occur naturally at low concentrations in surface water and
groundwater. However, its concentrations have continued to evolve
over the past 20 years [1], with the direct consequence of pollution of
water resources and public health problems [2]. Several anthropogenic
sources are responsible for water contamination by nitrate, such as the
intensive use of nitrogen fertilizers during agricultural practices, animal
waste, septic systems and domestic and industrial activities [3]. Nitrate
causes eutrophication of rivers, lakes and seas, affecting water quality
[4]. Indeed, this phenomenon can cause depletion of oxygen levels in
water via the decomposition of organic matter, which can have harmful
effects on aquatic life [5]. Otherwise, nitrate itself is not toxic, however
its biological reduction to nitrite can have harmful effects on humans
such as methaemoglobinemia in infants and pregnant women as well as
syntheses of nitrosamines and nitrosamides which can cause cancer and
liver damage [6]. For this reason, the maximum level of this anion
admissible in drinking water is set at 50 mg/L by the World Health
Organization (WHO) [7].

In order to reduce environmental and health risks, various methods

have been developed to remove nitrate from water and wastewater.
These include ion exchange, membrane technologies, chemical reduc-
tions and biological treatments. However, most of these methods have
limitations in their implementation. Ion exchange and membrane
technologies do not destroy nitrate but concentrate it mainly as sec-
ondary brine waste which can also pose a disposal problem, and they
are also considered to be expensive methods [6,8]. Chemical reduction
requires a continuous supply of chemical reagents with the consequent
production of excess sludge [8], while biological denitrification is slow
and requires a constant supply of organic substrates. In addition, this
biological method requires the removal of biomass sludge and disin-
fection of denitrified water [6].

EC is an electrochemical method which offers an interesting alter-
native because it has many advantages such as flexibility, environ-
mental compatibility, energy efficiency, cost-effectiveness, better
ability to automate [9] and does not necessarily require the use of
chemical, thus reducing the cost of treatment. It is also a very efficient
technology for the treatment of different types of pollutants (organic or
inorganic) because it combines the advantages of coagulation-floccu-
lation, flotation and electro-oxidation/reduction [10]. In the EC pro-
cess, coagulants are generated in situ using the electrodissolution of a
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sacrificial anode, usually made of iron or aluminum following the
passage of an electric current applied between the metal electrodes
[11]. The main reactions taking place at the electrode neighborhoods
are followed:

At the anode: the aluminum or iron metal oxidizes releasing cations
in the solution (Eqs. (1) and (2)) accompanied of parasite reaction
which is oxygen evolution (Eq. (3)):

→ + ° = −+ − E VAl Al 3e , 1.663 (1)

⟶ + ° = −+ − E VFe Fe 2e ; 0.442 (2)

⟶ + + ° =+ − E V2H O 4H O 4e , 1.232 2 (3)

At the cathode: water is reduced to gaseous hydrogen and hydroxide
ion according to Eq. (4):

+ ⟶ + ° = −− − E V2H O 2e H 2OH , 0.832 2 (4)

Ferrous ions are unstable, they can oxidize in contact with dissolved
oxygen to give ferric ions according to Eq. (5):

+ + ⟶ ++ + −2Fe 1/2 O H O 2Fe 2OH2
2 2

3 (5)

The metal cations ( + +Fe /Fe2 3 or +Al3 ) and the hydroxide ions −OH
produced at the electrodes are transferred into the solution and undergo
further spontaneous hydrolysis reactions to form various monomeric
and polymeric species, which transform finally into hydroxides flocs
Al(OH)3, Fe(OH)3 and Fe(OH)2 [12,13]. These flocs have large surfaces,
which makes them beneficial for rapid adsorption and pollutants
trapping [11]. Another advantage is that the hydrogen gaseous gener-
ated at the cathode promotes the flocs separation by flotation [14].
Other alternative mechanisms of pollution reduction are added to tra-
ditional mechanisms depending on the nature of the pollutant.

Many researchers have shown great interest for the EC process be-
cause its application for the treatment of a wide variety of wastewater
has been widely reported in the literature [15]. EC has been used to
reduce nitrate from surface wastewater, groundwater and industrial
wastewater [16]. Most of the studies have focused on the effects of
operating parameters on process efficiency as well as on the removal
mechanism [17–19]. According to many authors, the mechanism con-
sists of two pathways: electroreduction and electrocoagulation. The
electroreduction process involves nitrate reduction on the cathode
mainly into ammonia/ammonium with nitrite as an intermediate [20].
Nitrate conversion into nitrogen gas is possible in this process [21,22].
The possible reactions at the cathodes are as follows (Eqs. (6)–(11)
[23,24]:

+ + → + ° =− − − − E VNO H O 2e NO 2OH , 0.013 2 2 (6)

+ + → + ° =− − − E VNO 3H O 5e 1/2N 6OH , 0.263 2 2 (7)

+ + → + ° = −− − − E VNO 6H O 8e NH 9OH , 0.123 2 3 (8)

+ + → + ° = −− − − E VNO 5H O 6e NH 7OH , 0.1652 2 3 (9)

+ + → + ° =− − − E VNO 2H O 3e 1/2N 4OH , 0.4062 2 2 (10)

+ + → + ° =− − − E VNO 4H O 4e NH OH 5OH , 0.452 2 2 (11)

In addition, metal cations and metal hydroxides take also part in the
traditional EC process. However, the mechanisms involved in removing
of nitrate and ammonium had been reported by some authors.
Emamjomeh et al. [21], who worked with high electric currents (2.5 A)
using aluminum electrode, assumed that no adsorption phenomenon
has taken place and that the electrochemical reduction in ammonium
and nitrogen gas was only responsible for the nitrate removal. These
results do not agree with those of some authors [22,25,26]. Working
under different experimental conditions, these authors assumed that the
adsorption or the trapping of nitrate by the metallic hydroxides con-
tributes to its removal from water. Another study was carried out by
Yehya et al. [20] using aluminum electrodes at high current intensity
(4.5 A). They reported that electroreduction of nitrate to ammonium
was predominant followed by the adsorption of ammonium by the
growing metal flocs. During the EC process, the bubbles of hydrogen
gas produced at the cathode bind to pollutants by reducing their spe-
cific weight [27] and bring them to the surface of the treated water.

Although the proposed mechanisms differ from one author to an-
other, the formation of ammonium as the main by-product is beyond
doubt. Also, numerous studies, found in the literature, had shown that
various parameters influence the process of nitrate removal by EC. The
study of these parameters by the classical method (OFAT: one factor at
a time) presents limitations such as high time-consuming and high cost
as a result of numerous experiments, absence of interactive effects and
impossibility to find the best optimal condition of the EC process
[28,29]. The use of EDM can be interesting to overcome the limitations
of the classical method. EDM consists in simultaneously varying the
levels of the factors, thereby reducing the number of tests to be per-
formed while maintaining the quality of the information sought [30]. It
also allows the study of interactions between factors and the perfect
optimization of processes [28]. Plackett-Burman design (PBD) and re-
sponse surface methodology (RSM), respectively applied for screening
and optimization of the factors, are the most used among the many
designs that exist [31].

According to previous studies, current intensity, electrolysis time,
initial pH, nature of electrodes and electrolyte type are the most studied
parameters because they control the efficiency and the mechanisms of
EC nitrate removal. At the present state of our knowledge, the use of
PBD to screen and to evaluate the effects of these parameters does not
exist in the literature. In addition, RSM has been used by some authors
to optimize nitrates removal [2,32,33]. However, the effects of im-
portant factors and their interactions on ammonium formation using
RSM, have rarely been found in the literature. Also, the mass of the flocs
and the operating cost are generally not quantified and modeled with
the aim of a techno-economic optimization.

The main of this study is to evaluate the performance of EC process
to treat nitrate in synthetic water using an experimental design meth-
odology. The specific objectives of this work are as follows: i) to screen
and quantify the effect of the factors (current intensity, electrolysis
time, initial pH, type of electrodes and type of electrolyte) on the ef-
fectiveness of the treatment using PBD, ii) model the nitrate removal,
concentrations of ammonium generated, the mass of flocs produced and

Nomenclature

ANOVA Analysis of variance
BBD Box-Behnken design
bi effect of factor i
Cr Concentration of pollutants (mg/L)
EC Electrocoagulation
EDM Experimental design methodology
F Faraday’s constant (C. mol−1)
I Current (A)
PBD Plackett-Burman design

RO Reverse osmosis
RSM Response surface methodology
R2 Regression coefficient
t Electrolysis time (s)
U Cell voltage (V)
V Cell volume (m3)
WHO World Health Organization
Xi Coded variable
Y Dependent variable
φ Faradic yield
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the operating cost by the Box-Behnken design (BBD) and iii) find the
operational conditions leading to a better reduction of nitrate with low
ammonium formation and operating cost.

2. Material and methods

2.1. Preparation of synthetic wastewater and chemical analysis

The synthetic wastewater used throughout this study contains 120
mg/L of nitrate and was prepared from KNO3 (Panreac, 99 % purity).
The reagent is previously dried in an oven at 105 °C for 24 h then a mass
of 1.5648 g of KNO3 is dissolved in distilled water to prepare 8 L of the
solution. Using a pH meter (HANNA HI 98150), the initial pH is ad-
justed with NaOH (1 M) or HCl (1 M) solutions. To improve the con-
ductivity, 2 g of Na2SO4 or NaCl (Prolabo, purity 99 %) were added to
the synthetic nitrate solution before treatment.

For this study, the characterization of the treated water was made
by determining the residual nitrate and ammonium generated. The
nitrate determination was made by molecular absorption spectrometry
using a spectrophotometer (JASCO V-530 UV–vis, Japan) according to
standard AFNOR NFT 90-045 [34], and ammonium by the titrimetry
method after distillation according to standard AFNOR NFT 90-015
[35].

2.2. Experimental device and protocol

Ten electrodes (five anodes and five cathodes), flat and rectangular
shape (10 cm width x11 cm high) each, were used in this study. These
electrodes are placed vertically and connected in monopolar config-
uration in a reactor made of acrylic material having dimensions (12.5
cm (width) ×12.5 cm (length) ×20 cm (depth)). The electrodes are
fully immersed in the reactor with an inter-electrode distance of 10 mm
(Fig. 1). The electric current used was imposed by means of a DC power
source (ELC-AL781D: 0–5 A; 0–30 V, France) and the intensity was
measured by an ammeter ALDA DT-830D. All EC tests were carried out
in a batch reactor under a galvanostatic regime. To assure constant
homogeneity inside the reactor during EC treatment, the synthetic
wastewater was continuously mixed using a magnetic stirrer at 700 rpm
(AGIMATIC –N).

A working volume of 1.7 L of synthetic effluent was used in EC
reactor. The treatment started after having set the current intensity on
the desired value. At the end of each run, the treated effluent was
carefully collected and subjected to settling in a 2 L cylinder during 24
h. After setting step, the supernatant was filtered using a glass micro-
fiber filter Whatman™ (ɸ=47 mm) under vacuum. The filtrate serves as

a sample whose characterization relates to the determination of the
residual concentrations of nitrate and ammonium. The removal effi-
ciency of nitrate Y(%) was calculated using Eq. (12):

= −C C CY (%) 100*( )/r0 0 (12)

Where C0 (mg/L) and Cr (mg/L) are the initial and residual con-
centrations of nitrate ions.

The sludge obtained after each filtration was dried in an oven at 105
°C during 24 h and then weighed.

2.3. Experimental designs methodology

The process of nitrates removal by EC technique is described using
the experimental designs. The operating parameters which influence
the process are called factor noted Xi and the quantity of interest
measured at the end of each test is called response noted generally Y
[36]. The design aim to determine the influence of the factors

…X X X X, , , , k1 2 3 on the response by establishing a link between the two
types of quantities by a mathematical model which can be expressed as
follows (Eq. (13)):

= …Y f X X X X( , , , , )k1 2 3 (13)

Generally, the function f is a first-order or second-order polynomial
function [36]. Statistical analysis of the mathematical function and
coefficients makes it possible to interpret the influence of the factors on
the response and to find the nominal values of the factors (maximum or
minimum) which correspond to the best conditions of the process [37].
In this study, PBD was first used to screen influent factors and to de-
termine their main effects on nitrate removal efficacy as response (Y).
The factors and their levels (low (−1) and high (+1)) are as follows:
current intensity (0.5–2 A), treatment time (20–60 min), initial effluent
pH (4–10), electrode type (Fe, Al) and electrolyte type (Na2SO4, NaCl)
and were designated as X1, X2, X3, X4 and X5, respectively. With this
conception, the relation which links the response to the factors has been

Fig. 1. Schematic representation of EC process setup.

Table 1
Experimental domain of BBD.

Coded variables
(Xi)

Factors (Ui) Level of experience

Low (-1) Center (0) High (+1)

X1 Current intensity
(A):U1

0.5 1.25 2

X3 Time (min) : U2 20 40 60
X3 pH : U3 4 7 10
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expressed according to Eq. (14) [31,38]:

∑= +
=

Y b b X
i

n

i i0
1 (14)

Where Y, b0, b X,andi i represent the experimental response (nitrate re-
moval), the responses average value of the 8 assays, the main effect of
each factor i on the response, and the coded variable of factors (−1 or
+1), respectively. The factors influencing the process have significant
bi coefficients, i.e. bi greater than twice the standard deviation of the
model or experimental error [39]. When the coefficient and its standard
deviation are in the same order of magnitude, the influence of the factor
is possible and the experimenter should use his knowledge of the

phenomenon and the challenges of the study to make a decision [40].
The contribution of factors (Pi) (Eq. (15)) according to the Pareto dia-
gram also assesses the importance of the main factors on the response.

∑= ≠P b b i( / )*100( 0)i i i
2 2

(15)

Where, bi is the estimate coefficient of factor i.
The preliminary study carried out with PBD made it possible to

select three variables or factors such as current intensity, treatment
time and pH in order to model the responses by RSM using BBD. Thus,
the aluminum electrode and the NaCl electrolyte were considered as
fixed factors. Indeed, RSM is a collection of statistical and mathematical
tools useful for developing, improving and optimizing processes [36].

Fig. 2. Flowchart for the optimal treatment conditions of synthetic nitrate wastewater by electrocoagulation.
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This methodology generally enables to develop second-degree mathe-
matical functions (Eq. (16)) [41]:

∑ ∑ ∑ ∑= + + + ≠Y b X b X X b X ib ; ji i ij i j ii i0
2

(16)

Where, Y, b0, bi, bii, bij, Xi and Xj represent the predicted response, the
constant coefficient, the linear coefficient, the interaction coefficient,
the quadratic coefficient and the coded values of the factors, respec-
tively.

The coefficients estimation of the mathematical model is obtained
by fitting the experimental data to the theoretical data according to the
criterion of least squares [36]. BBD was used to develop regression
models to model the responses which are nitrate removal efficiency
(Y1), ammonium generated (Y2), mass of flocs produced (Y3) and op-
erating cost (Y4). The three coded values (−1, 0, +1) and the experi-
mental domain are illustrated in Table 1.

The number of experiments (N) necessary for the development of
the Box-Behnken matrix is defined by Eq. (17):

= − +N k k c2 ( 1) 0 (17)

Where, k is the number of factors and c0 the number of tests in the
center of domain.

A schematic diagram presenting the steps followed for EDM is as
follows (Fig. 2)

The actual values of the factors are generally expressed in different
units. It is therefore important to code the actual values of these factors
in order to easily compare their effects. The conversion of real values
into coded values of a factor i is done with Eq. (18):

= −X (U U )/ΔUi i i,0 i (18)

Where, Xi,Ui,Ui,0 et ΔUi represent coded value, real value, real value in

the center of the experimental domain and the step of variation, re-
spectively.

All the experimental data were analyzed using NemrodW (version
9901 French LPRAI - Marseille Inc., France). These data include the
statistical significance of the models evaluated through the analysis of
variance (ANOVA) with a confidence level of 95 %, the standard de-
viation or experimental error, the coefficients of the postulated math-
ematical models and the coefficients of determination.

2.4. Operating cost evaluation

The operating cost in the EC process is generally related to the cost
of electrical energy, electrodes, chemicals, maintenance of the experi-
mental device and sludge treatment [42]. In this study, the cost of the
operation is estimated taking into account the energy consumed and the
loss of mass because they are the most important and is expressed
through Eq. (19) [1]:

= +Operating cost aC bC(US/m ) electrode energy
3 (19)

Where Celectrode, Cenergy, a and b represent respectively the electrode
mass lost during each test (kg∕m3), the energy consumed (kWh/m3),
the unit price of energy estimated approximately at 0.059 US $ ∕ kWh
and the unit price of aluminum in June 2019 estimated at 1.7618 $ US
∕kg.

The electrode mass losses are obtained by differentiating the elec-
trode masses at the start and at the end of each experiment. This loss of
mass varies according to the intensity of the current and the reaction
time and can be evaluated according to Faraday's law taking into ac-
count the correction factor φ (Eq. (20)) [11]:

=C ItM nFV( kg/m ) φ /electrode
3 (20)

Where M, I, t, n, F, V and φ respectively represent the molar mass of
aluminum (26.98 g/mol), current intensity (A), electrolysis time (s),
number of electrons transferred in the reaction ( =n 3), Faraday con-
stant (96,487 C/mol), reactor volume (m3) and faradic yield.

The energy consumed is estimated according to Eq. (21):

=C UIt V(kg/m ) /energy
3 (21)

Where, U, I, t and V represent the cell voltage (V), current intensity (A),
electrolysis time (h) and reactor volume (m3), respectively.

Table 2
Experimental matrix, experimentation design and responses of PBD.

Runs Experimental matrix Experimental design −NO3
removal Y1

(%)
X1 X2 X3 X4 X5 U1 U2 U3 U4 U5

1 1 1 1 −1 1 2 60 10 Fe NaCl 57.08
2 −1 1 1 1 −1 0.5 60 10 Al Na2SO4 35.75
3 −1 −1 1 1 1 0.5 20 10 Al NaCl 31.50
4 1 −1 −1 1 1 2 20 4 Al NaCl 54.33
5 −1 1 −1 −1 1 0.5 60 4 Fe NaCl 30.66
6 1 −1 1 −1 −1 2 20 10 Fe Na2SO4 21.92
7 1 1 −1 1 −1 2 60 4 Al Na2SO4 81.91
8 −1 −1 −1 −1 −1 0.5 20 4 Fe Na2SO4 19.58

Fig. 3. Graphical Pareto analysis of the effects of factors with PBD.
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3. Results and discussion

3.1. Screening of factors according PBD

Preliminary results for the selection of factors that can be used to
monitor nitrate removal efficiency are reported in Table 2 using the
PBD model. A total of eight experiments were performed.

According to Table 2, a large variation of responses is observed. The
removal rates vary from 19.58 % to 81.91 % with a high standard
deviation of 14.7 showing a significant influence of at least one factor
on the treatment process. The highest nitrate removal efficiency is
81.91 % using aluminum electrodes, current intensity of 2 A, pH4,
Na2SO4 as the electrolyte for 60 min of treatment. The lowest efficacy is
19.58 % with iron electrodes, low current of 0.5 A, pH4, Na2SO4 as the
electrolyte at a treatment time of 20 min. The experimental error and
the coefficients of the polynomial model were calculated by means of
NemrodW program software. So the first model polynomial is expressed
as follows (Eq. (22)):

= + + − + +Y X X X X X41.591 12.219 9.759 5.029 9.281 1.8011 2 3 4 5 (22)

The coefficient =b 41.5910 represents the average value of the re-
sponse of 8 assays. The coefficient of determination (R2 = 0.911) is

very close to 1, which means that the recorded responses are well fitted
to the polynomial model. The experimental error being equal to 4.191,
implies that only X5 (type of electrolyte) is not significant among the
five factors examined by the PBD model. The significance of the factors
is confirmed by the Pareto diagram presented in Fig. 3. According to the
diagram, current intensity, treatment time, initial pH and electrode type
contribute to 41.56 %, 26.51 %, 23.98 % and 7.04 %, respectively, with
a cumulative percentage of 99.01 %. The electrolyte type (X5) con-
tributes for 0.91 %, so it does not influence considerably on the re-
sponse in the investigated experimental region.

From Eq. (22), the positive sign of the coefficients ( = +b 12.2191 for
X1 and = +b 9.7592 for X2) indicates that high current intensity (2 A)
and long treatment duration (60 min) are favorable for the removal of
nitrate ions. In all the previous studies, current intensity and electro-
lysis time have crucial effect on the EC process because dosing of the
coagulant metal into the aqueous medium as well as the release of
hydrogen (H2) at the cathode are very dependent on these factors
[9,43]. Their effects in the present study are in agreement with those
obtained by various authors [21,44,45]. Indeed, increasing the current
intensity and the electrolysis time lead to product higher metal cations
and hydroxide ions according to Faraday law [46]. Consequently, the
quantity of aluminum or iron hydroxides (Al(OH)3 and Fe(OH)3)

Table 3
Experience matrix and results of BBD.

Runs Experimental matrix Nitrate removal Y1 (%) Ammonium generated Y2 (mg/L) Masse of sludge Y3 (g) Operating cost Y4 (US $/m3)

X1 X2 X3 Exp Pred Exp Pred Exp Pred Exp Pred

1 −1 −1 0 45.00 48.56 5.40 5.47 0.232 0.053 0.206 0.236
2 1 −1 0 65.57 65.14 7.20 9.18 1.199 1.081 0.860 0.757
3 −1 1 0 70.98 71.41 16.20 14.22 0.989 1.107 0.748 0.850
4 1 1 0 82.26 78.69 23.00 22.92 3.303 3.480 2.319 2.288
5 −1 0 −1 65.65 63.31 12.60 12.47 0.585 0.600 0.441 0.490
6 1 0 −1 73.15 74.80 21.60 19.57 2.573 2.530 1.479 1.661
7 −1 0 1 63.45 61.80 7.20 9.22 0.586 0.632 1.033 0.850
8 1 0 1 71.81 74.15 14.40 14.52 2.125 2.109 1.689 1.639
9 0 −1 −1 65.36 64.13 18.00 18.05 0.544 0.708 0.567 0.487
10 0 1 −1 78.85 80.76 25.60 27.70 2.788 2.654 1.720 1.570
11 0 −1 1 63.39 61.48 14.40 12.30 0.599 0.733 0.512 0.664
12 0 1 1 80.03 81.25 25.20 25.15 2.406 2.242 1.650 1.730
13 0 0 0 71.18 70.91 18.00 17.65 1.620 1.603 1.027 1.024
14 0 0 0 71.56 70.91 17.56 17.65 1.600 1.603 1.010 1.024
15 0 0 0 70.00 70.91 17.40 17.65 1.590 1.603 1.034 1.024

Fig. 4. 3D plot and 2D contours of nitrate removal as a function of current intensity and electrolysis time.
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generated increases in the aqueous medium [44], which would remove
the nitrate by adsorption or by trapping during their growth [19]. The
electrolysis time also defines the contact time during the adsorption of
nitrates on the surface of metal hydroxides, thus increasing the effi-
ciency of the process. Finally, by increasing current intensity, more
electrons would be transferred on the interface of cathode/aqueous
medium which would reduce nitrates to ammonium/ammonia [47] and
could increase the production rate of H2 bubble at the cathodes which is
beneficial to high nitrate removal by flotation [48].

The positive sign of b4 (+9.281) suggests the efficiency of alu-
minum electrodes higher than those in iron. High removal efficiency by
aluminum electrodes was also observed by some authors [4,25,26]. In
fact, the material type of the anode determines the nature of the coa-
gulating species introduced into the water. These do not have the same
capacity for coagulation and adsorption. Govinda et al. [25] compared
the nitrate content in the sludge produced after successively using iron
and aluminum as anodes and graphite as cathode. Under the same
operating conditions, 58 % and 87 % nitrate removal were obtained

respectively with the iron and aluminum anodes. In addition, adsorp-
tion of 31 mg.L−1 and 66 mg.L−1 of nitrate onto the flocs were ob-
served with iron and aluminum, respectively. These results make it
possible to conclude that the aluminum hydroxide flocs have large
capacity for nitrate adsorption compared to iron. In addition, with
aluminum electrodes, a chemical dissolution of the metal is com-
plementary to the quantity of metal dissolved electrochemically ex-
ceeding the theoretical level estimated by Faraday's law, which im-
proves the pollutants removal rate [26].

The availability and solubility of coagulating species as well as the
sign of their charges depends on effluent pH, which makes this very
important factor affecting the performance of the EC process [49]. The
negative coefficient of pH ( = −b 5.0293 ) means that the treatment is
favorable for effective removal of the nitrate at pH 4 compared to pH
10. The efficiency of nitrate removal decreases when the pH increases.
This could be due to the fact that the electroreduction of nitrate to
ammonium consumes protons (Eqs. (6) and (8)). Increasing the pH of
the water decreases the amount of protons, which could reduce the

Fig. 5. 3D plot and 2D contours of ammonium generated as a function of current intensity and electrolysis time.

Fig. 6. 3D plot and 2D contours of mass of flocs as a function of current intensity and electrolysis time.
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electrochemical reduction of nitrate. Also, in an acid medium the flocs
would carry positive charges favorable to an adsorption of nitrates
charged negatively. Under strongly alkaline conditions the majority
species in the solution are in the form −Al(OH)4 and −Fe(OH)4 respec-
tively for aluminum and iron anodes [50,51]. These species have a low
coagulant activity which could reduce the process efficiency. In addi-
tion, at basic pH, the few metal hydroxides (Fe(OH)3 and Al(OH)3)
present in the medium have a negative surface unfavorable to the ad-
sorption of nitrates charged negatively [50]. In this study, adsorption of
nitrates on hydroxide flocs may be the primary mechanism involved in
denitrification.

The screening test was used to select the current intensity, electro-
lysis time and pH of the effluent from the statistical analyses to search
for optimal conditions with BBD. Although the type of electrolyte is not
influential, however the positive sign of b5 (+1.801) made it possible to
choose NaCl for further work. In this new design, the aluminum elec-
trode and NaCl were considered to be non-variable factors.

3.2. Optimization of nitrate removal using BBD

3.2.1. Development of quadratic regression models and response surfaces
The combinations of the independent variables (current intensity

(X1), electrolysis time (X2) and initial pH (X3)) with the experimental
and predicted responses are shown in Table 3. A total of 15 tests were
performed in this experimental design. The regression equations,
coefficients and predicted responses were generated by NemrodW
software.

The different responses are nitrate removal (Y1), ammonium gen-
erated (Y2), mass of sludge (Y3), operating cost (Y4) and are represented
by the second order models (Eqs. (23)–(26)):

= + + − − − +

− + +

Y X X X X X X

X X X X X X

70.913 5.964 9.1 0.541 4.177 0.784 1.778

2.322 0.215 0.788
1 1 2 3 1

2
2
2

3
2

1 2 1 3 2 3 (23)

= + + − − + +

+ − +

Y X X X X X X

X X X X X X

17.653 3.1 5.625 2.075 5.777 1.073 2.073

1.250 0.450 0.8
2 1 2 3 1

2
2
2

3
2

1 2 1 3 2 3 (24)

= + + − − −

+ + − −

Y X X X X X

X X X X X X X

1.603 0.851 0.864 0.097 0.145 0.028

0.009 0.337 0.112 0.109
3 1 2 3 1

2
2
2

3
2

1 2 1 3 2 3 (25)

Fig. 7. 3D plot and 2D contours of operating cost as a function of current intensity and electrolysis time.

Fig. 8. Cell voltage versus electrolysis time for different current intensity from 0.5 to 2 A (pH7).
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= + + + + −

+ + − −

Y X X X X X

X X X X X X X

1.024 0.49 0.536 0.085 0.029 0.020

0.108 0.229 0.096 0.004
4 1 2 3 1

2
2
2

3
2

1 2 1 3 2 3 (26)

From these equations, it can be seen that current intensity and
electrolysis time strongly influence the four responses with positive
effects. On the other hand, the effect of pH is low on responses except in
the case of ammonium generated where the coefficient is relatively high
with a negative sign ( = −b 2.0753 ). The initial pH of the medium has a
negative effect on the formation of ammonium. Considering the inter-
actions terms, it appears that the interaction between current intensity
and time is the most important for each response. Eqs. (22)–(25) have
been used to visualize the interaction between these latter parameters
on responses in 3D plot and 2D contours (Figs. 4–7). The initial pH was
fixed at the center of experimental region (pH 7).

According to Fig. 4, by increasing both current intensity and elec-
trolysis time, the percent of nitrate removal has been increased in the
EC process. The nitrate removal efficiency reached approximately 82 %
for a high current intensity (2 A) and high reaction time (60 min).
However, Fig. 5 shows that the nitrate removal is accompanied by
ammonium generated which is in accordance with results of the authors
[52]. As it shown in Fig. 5, ammonium generated has been increased
with increasing electrolysis time and current intensity up to 1.25 A.
Ammonium concentration reached 25.6 mg/L for a current of 1.25 A
and long treatment time of 60 min, afterward, at intensity values higher
than 1.25 A, the ammonium generated decreased. For a high current
intensity and a short time, nitrate removal of approximately 61.94 %
has been achieved (74.32 mg/L −NO3 removed and 7.24 mg/L +NH4
generated corresponding to 16.77 mg/L − −N NO3 and 5.66 mg/L

− +N NH4 , respectively). For a low current intensity and a long treat-
ment time, approximately 75 % of the nitrate ions are eliminated and
approximately 25.6 mg/L of ammonium were formed. Otherwise, by
increasing current intensity and time, the amount of flocs increases

(Fig. 6). This can be explained by the fact that this latter is proportional
to current intensity and electrolysis time according to Faraday law.
Comparing Figs. 4 and 6, nitrate removal augments with increasing of
the amount of flocs (Al OH( )3), which is in accordance with the pre-
vious works of Berkani et al. [26]. According to Yehya et al. [20], these
large amounts of flocs would participate in the adsorption of nitrate
from the solution. The adsorption phenomenon and the reduction of
ammonium to N2 gaseous would explain why the quantity of nitrate
removed is always less than that of ammonium generated. The elec-
troreduction and adsorption mechanisms explain the removal of ni-
trates and the low content of ammoniacal nitrogen in aqueous medium.
Although the increasing of current intensity and electrolysis time en-
hanced the nitrate removal, it has been found that increasing these
parameters influenced negatively the process in terms of the operating
cost. The relationship between the operation cost and the current in-
tensity-electrolysis time interaction is illustrated in Fig. 7. It appears
that by increasing the current intensity and the reaction time, the
treatment cost increases. The evolution of the cell voltage as a function
of time for different values of the current intensity is represented by
(Fig. 8). This figure shows that current intensity increases with the cell
voltage, which agrees with the observations in Fig. 7. Indeed, the in-
crease in current intensity and voltage increases the cost of treatment
(Eqs. (20) and (21)). This result has been reported by the authors
[24,45]. It is also important to note that increasing the nitrate removal
requires a high treatment cost. To achieve a nitrate reduction rate of
approximately 82 %, a treatment cost of approximately 2.318 $ US/m3

is recorded.

3.2.2. ANOVA and validation of quadratics models
The results of ANOVA are summarized in Table 4. The study of the

models significance is made at a confidence level of 95 %. F-value and
p-value are important parameters to show the significance and the
adequacy of the models while the quality of the fit is expressed by the
coefficient of determination R2 [53,54].

According to Table 4, F-value of the models (177.27, 607.16, 5939.1
and 3334.694 for Y1, Y2; Y3 and Y4, respectively) are greater than the
critical value (FC = 4.77) of the Fischer table with low probability
values (p-value< <0.01 for Y1 and Y2, p-value< <0.001 for Y3 and
Y4). This means that the models are statistically significant and are
fitted well with experimental results [1]. In addition, the low

Table 4
ANOVA results of quadratic models.

Responses Sources Squaressum Degree of freedom Means square F-value p-value

−NO3 removal Regression 1055.78 9 117.3 177.27 **
(Y1) Residual 53.88 5 10.77

Lack of fit 52.56 3 17.52 26.477 *
Pure error 1.32 2 66.17
Total 1109.67 14

+NH4 generated Regression 527.508 9 58.612 607.16 **

(Y2) Residual 25.063 5 5.013
Lack of fit 24.870 3 8.290 85.877 *
Pure error 0,193 2 0.097
Total 552.571 14

Mass of floc Regression 12.472 9 1.386 5939.1 ***
(Y3) Residual 0.187 5 0.037

Lack of fit 0.186 3 0.062 266.25 **
Pure error 0.001 2 0.0002
Total 12.659 14

Operating cost Regression 4.572 9 0.508 3334.694 ***
(Y4) Residual 0.153 5 0.031

Lack of fit 0.153 3 0.051 335.04 **
Pure error 0.001 2 0.0002
Total 4.725 14

*** p-value< <0.001.
** p-value< <0.01.
* p-value< <0.05.

Table 5
Coefficients R2 and adjusted R2 of the models.

Coefficients Nitrate
removal

Ammonium
generated

Mass of
flocs

Operating cost

R2 0.951 0.955 0.985 0.968
Adjusted R2 0.864 0.873 0.959 0.909
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probability of the lack of fit of the models (p-value< <0.05 for Y1, Y2

and p-value< <0.01 for Y3 and Y4) indicates that the lack of fit of the
models is significant. Furthermore, the four models have high coeffi-
cients of determination close to 1 ( =R 0.9512 for Y1, =R 0.9552 for Y2,

=R 0.9682 for Y3 and =R 0.9852 for Y4) (see Table 5). The high values
of the R2 imply that the models explain a high percentage of the re-
sponses variation, only 4.9 %, 4.5 %, 3.2 % and 1.5 % of the total
variation cannot be explained by the empirical models of nitrate re-
moval, ammonium generated, mass of sludge and operating cost, re-
spectively. Prediction of responses coincides well with experimental
data. These results are confirmed by Fig. 9 representing the values
predicted by the different models according to the experimental values.
The different points are almost aligned on the first bisector, which
translates a good conformity between the experimental and theoretical
data [55].

3.2.3. Process optimization and confirmation of optimal condition
In order to rigorously determine the optimal conditions for nitrate

removal in terms of cost-effectiveness, ammonium generated and op-
erating cost has be taken account. With this multi-response optimiza-
tion, it is important to introduce the concept of desirability to allow the
processing software to make compromises. Each response is associated
with an individual desirability (di) which is between 0 and 1 corre-
sponding to complete refusal and maximum satisfaction, respectively
[40]. The individual desirabilities are then aggregated into a single
response called overall desirability (D) [56]. Overall desirability takes
into account both the requirements on all the responses and is obtained
from the geometric mean of the individual desirability (Eq. (26)):

∏= ⎡

⎣
⎢

⎤

⎦
⎥

=

D d
i

n

i
W

W

1

1
Σ

i
i

(26)

Where n represents the number of responses and Wi , the weighting
factors of the response Yi . This latter enables to modulate the im-
portance given to each response Yi .

In the context of this study, the optimization of the process consists

Fig. 9. Comparison of predicted and observed values of the responses: nitrate removal rate (a), ammonium generated (b), mass of the flocs (c) and operating cost (d).

Table 6
Optimal conditions proposed by NemrodW Software.

Optimal conditions Responses predicted Desirability

U1(A) U2 (min) U3 Nitrate removal (%) Ammonium generated (mg/L) Mass of flocs (g) Operating cost ($ US/m3)

1.80 33.0 8.73 70.58 13.78 1.68 1.197 1
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in determining the values of the current intensity, initial pH and time
treatment making it possible to maximize the nitrate removal efficiency
while minimizing the ammonium generated and the operation cost with
the same importance attributed to each response (weighting factor 1). A
high desirability of 1 was obtained and chosen. The optimal conditions
predicted by the models are shown in Table 6.

To confirm the adequacy and validity of the model, three replicated
experiments have been performed under optimal operating conditions.
The nitrate removal obtained was 73.8±1.05 % (88.56 mg/L of nitrate
removed), ammonium generated 12.02±2.2 mg/L (9.39 mg N-NH4

+/
L), mass of flocs 1.8± 0.33 g and operating cost 1.3± 0.2 $ US/m3.
The values from the experimental verifications are very close to those
obtained by the models. This proves the good correlation existing be-
tween the predicted and experimental data, thus confirming the elig-
ibility of the models in their capacity to predict the experimental re-
sponses.

After verification of optimal conditions suggested by NemrodW
software, nitrate removal efficiency (73.8 %) results in a nitrate final
concentration of 31.44 mg/L, which is lower than the limit re-
commended by the WHO (50 mg/L). The efficiency of the process at pH
values around 8, has also been reported by other authors [33,42,45].
These results could be explained by the neutralization of the hydroxide
ions formed at the cathode by the Lewis acidity of the aluminum, thus
inducing a buffering effect maintaining the final pH between 7 and 8
[45]. This pH range is favorable to the formation of Al(OH)3, beneficial
to the adsorption of ammonium.

During nitrate removal by EC, the assessment of ammonium gen-
erated had already been reported by different authors. However,
modelling of the ammonium generated through RSM had never been

studied. Therefore, it could be interesting to compare the results of the
present study with those found in the literature working in batch re-
actors and using the traditional method (OFAT). These results on nitrate
removal from synthetic effluents or real effluents were given in Table 7.
Nitrate removal rate from wastewater solutions varied from 66.59 % to
92 % while the ammonium generated ranged from 5 mg/L to 44.8 mg/
L. In this table, studies of others authors have reported the positive
influence of treatment time on nitrate removal efficiency and ammo-
nium formation. These results are consistent with the present study.
However, the latter parameter and current intensity can be minimized
( =j mA cm1.64 / 2 and =t 33 min) while having reasonable nitrate re-
duction rates and minimum content of ammonium at pH around the
neutrality ( =pH 8.73), which has reduced the operating cost. In this
study, the current density is low compared to others studies in the
Table 7 justifying the low nitrate removal rate recorded but limit re-
commended by WHO is reached.

4. Conclusion

In conclusion, the EC process, using iron and aluminum electrodes,
made it possible to reduce the nitrate content to a value lower than that
recommended by the WHO. The traditional method has been replaced
by experimental designs, which has enabled to reduce the number of
experiments. The results obtained in this study agree with those of the
literature. PBD, first applied, permits to identify the influencing factors
as well as to quantify their effects on nitrate removal rate. It appears
that intensity current, electrolysis time, pH, and type of electrodes are
influent parameters on nitrate percentage removal with the contribu-
tions of 41.56 %, 26.51 %, 23.97 % and 7.04 %, respectively. This

Table 7
Comparative study of EC nitrate removal and ammonium generated of some authors with present study.

Types of wastewater Electrodes Optimal conditions −NO3 removal (%) +NH4 generated (mg.L−1) Ref.

=I 2.5 A
Synthetic wastewater Al/Al =C 200 mg/Li 88.89 44.8 [21]

=pH 9i
=t 90 min

=I 4.5 A
Synthetic wastewater =C 200 mg/Li

Al/Al =pH 7i 75.39 6.4 [20]
=t 120 min

= cmj 25 mA/ 2

Synthetic wastewater =C 443 mg/Li
Al/Fe =pH 7i 92 25.6 [25]

=t 180 min

= cmj 25 mA/ 2

Synthetic wastewater =C 443 mg/Li
Fe/Fe =pH 7i 80 19.2 [25]

=t 180 min

=j 10 mA/cm2

=C 200 mg/Li
RO wastewater Al/Al =pH 7i 66.59 5.0 [26]

=t 240 min

=j 21 mA/cm2

Synthetic wastewater =C 111 mg/Li
Al/Al =pH n. d.i 77.66 12.0 [52]

=t 45 min

=j 1.64 mA/cm2

Synthetic wastewater Al/Al =C 120 mg/Li
=pH 8.73i 73.8 12.02 Present study

=t 33 min

Ref. : references, Ci: initial concentration, pHi: initial pH, t : time, j : current density, RO: reverse osmosis, n.d.: no detected.
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design revealed that high current intensity, high electrolysis time, low
initial pH as well as the use of aluminum electrodes are favorable to
high nitrate removal rates. Subsequently, BBD was used to model ni-
trate removal, ammonium generation, sludge production, and operating
cost. The conditions to optimize the elimination of nitrates as well as to
minimize the appearance of ammonium and the operating costs were
also obtained for this purpose. Under these experimental conditions,
73.8 % of nitrates were eliminated against 12.02 mg/L of ammonium
generated, and 1.8 g of sludge produced. This performance is equivalent
to a treatment cost of 1.3 $ US/m3. These values are close to those
predicted allowing to conclude that RSM base on BBD is a powerful
statistical technique to predict and optimize nitrate removal by EC. It is
possible to conclude that modeling and multi-response optimization can
lead us to such satisfactory results. The perspective of this study is to
test the predictive capacity of quadratic models on real effluents. Also,
it would be interesting in future work to introduce the influence of the
concentration of sodium chloride on ammonium production.
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