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Résumé

L’azote et le phosphore sont à l’origine de problèmes environnementaux entrâınant un stress

environnemental sur les écosystèmes aquatiques, comme l’eutrophisation et la toxicité. Pour

contrer ces impacts, l’utilisation de procédés de traitement avancés est nécessaire pour

respecter les réglementations strictes en matière de rejet.

Une augmentation annuelle de l’utilisation des nutriments par la société est observée alors

que les réserves mondiales de phosphore (P ) et potassium (K) sont limitées. Compte tenu de

leur importance dans toute vie, la récupération de ces nutriments à partir des eaux usées a

retenu l’attention des chercheurs et est devenue un domaine de recherche très important.

Les stations de traitement des eaux usées (STEP) sont considérées comme l’un des points

d’accumulation importants de phosphore avec environ 1,3 million de tonnes d’élimination de

P par an via le traitement des eaux usées dans le monde (Li et Li 2017). La valorisation

du P des eaux usées pourrait ainsi couvrir environ 15 à 20% de la demande mondiale de

phosphore (Yuan et al. 2012). Par conséquent, les stations d’épuration sont désormais

considérées comme des installations de récupération des ressources de l’eau (StaRRE), un

lieu où la valorisation et la gestion des biodéchets sont poursuivies.

Les procédés électrochimiques peuvent être utilisés comme traitement tertiaire pour l’élimi-

nation du P (Tran et al. 2012). De nos jours, il suscite également l’intérêt des chercheurs

en tant que nouvel outil pour les processus de récupération des nutriments tels que l’électro-

dialyse, l’électrocoagulation, le dosage électrochimique de magnésium, etc. Par contre, des

applications à l’échelle pilote et à grande échelle nécessitent encore davantage d’investigations

et de recherches.

Dans ce projet de recherche, une technique d’électrocoagulation est appliquée pour la

première fois pour récupérer le phosphore sous forme de vivianite à partir des eaux usées. En

fait, la récupération du phosphore sous forme de vivianite, une pratique innovante, a attiré

une attention considérable en raison de son omniprésence naturelle, de sa facilité d’accès

et de sa valeur économique prévisible (Wu et al. 2019). Le processus d’électrocoagulation
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proposé utilise une anode de fer sacrificielle pour produire des ions ferreux formés lors

de la dissolution de l’anode. Ces ions réagiront avec les ions du phosphore dans les eaux

usées, en particulier PO3−
4 , HPO2−

4 et H2PO
−
4 , entrâınant la formation de vivianite,

Fe3(PO4)2, 8H2O , utilisable dans différents types d’application : engrais à libération lente,

batterie Li-ion, peinture. . .

Dans le cadre de ce projet, la modélisation électrochimique avec PHREEQC est utilisée afin

d’étudier la dissolution de l’anode de fer, les conditions optimales de la précipitation de

vivianite, les facteurs limitant cette formation et le suivi du processus de la précipitation dans

une matrice d’eau usées complexe. PHREEQC a été démontré d’être un outil puissant pour

effectuer des calculs de spéciation et l’évaluation de l’indice de saturation qui détermine le

taux de précipitation. La partie expérimentale du travail couvre la récupération de vivianite

en utilisant la méthode d’électrocoagulation. Cette récupération est évaluée dans des réacteurs

de laboratoire opérés en mode batch et en mode continu afin d’évaluer respectivement, la

récupération de vivianite comme une nouvelle route de récupération de P et la cinétique de

sa précipitation a différentes valeurs de pH.
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Abstract

Nitrogen and phosphorus are causing environmental problems leading to environmental stress

on aquatic ecosystems such as eutrophication and toxicity. To counteract these impacts, the

use of advanced treatment processes is required to meet the strict discharge regulations.

An annual increase in nutrient use by society is observed while global phosphorus (P ) and

potassium (K) reserves are becoming limited. Given their importance in all life, the recovery

of these nutrients from wastewater has gained the attention of researchers and has become a

highly important research field.

Wastewater treatment plants (WWTPs) are considered one of the important accumulation

points of phosphorus with around 1.3 million tons of P-removed globally per year via sewage

treatment (Li et Li 2017). P-recovery from wastewater could thus cover around 15-20% of

the global phosphorus demand (Yuan et al. 2012). Therefore, WWTPs are now considered

as Water Resource Recovery Facilities (WRRFs), a place where biowaste valorization and

management are pursued.

Electrochemical processes can be used as tertiary treatment for P-removal (Tran et al. 2012).

Nowadays, it is also gaining the interest of researchers as a new tool for nutrient recovery

processes such as electrodialysis, electrocoagulation, electrochemical magnesium dosage, etc.

Based on a literature review, it could be concluded that all these processes have currently

only been studied at pilot-scale, and full-scale application still needs more investigation and

research.

In this research project, an electrocoagulation technique was applied for the first time to

recover phosphorus from wastewater as vivianite. In fact, vivianite phosphorus recovery, an

innovative practice, has attracted considerable attention for its natural ubiquity, easy acces-

sibility and foreseeable economic value (Wu et al. 2019). The proposed electrocoagulation

process uses a sacrificial iron anode to produce ferrous ions formed during anode dissolution,

reacting with ions in wastewater, in particular PO3−
4 , HPO2−

4 and H2PO
−
4 , resulting in the

formation of vivianite, Fe3(PO4)2.8H2O, that can be used in different types of application :

slow release fertilizer, Li-ion battery, paint . . .
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As part of this project, electrochemical modelling with PHREEQC was used to study the

dissolution of the iron anode, the optimal conditions for vivianite precipitation, the factors

limiting its formation and the monitoring of the precipitation process in a complex wastewa-

ter matrix. PHREEQC was found to be a powerful tool to perform speciation calculations

and the evaluation of the saturation index which determines the rate of precipitation. The

experimental part of the work studied the recovery of vivianite using electrocoagulation. This

recovery was evaluated in lab-scale reactors operating in batch mode and in continuous mode

in order to evaluate respectively, the recovery of vivianite as a new route of recovery of P and

the kinetics of its precipitation at different pH values.
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2.2.1 Réactions batch et réactions contrôlées cinétiquement . . . . . . . . 32
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Vitesse d’agitation du mélange fixée à 600 rpm . . . . . . . . 77
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3.22 Évolution des concentrations de phosphate pour trois répétitions de l’expérience
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troisieme dispositif : Évolution des concentrations de phosphate . . . . . . . . 81
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différents pH . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 85

xi



3.37 Résultats des mesures de phosphate à différents pH des travaux de (J. Liu
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Introduction

L’utilisation des fertilisants continue à augmenter ces dernières années afin d’améliorer la

production agricole (Vaneeckhaute 2015). Les pays qui ont augmenté significativement

leurs productions agricoles ont notamment enregistré une augmentation remarquable dans

l’utilisation des fertilisants de types NPK (Hernandez et Torero 2011). L’augmentation de la

population mondiale et la demande mondiale en nutriments présentera un enjeux de sécurité

alimentaire. En effet, un épuisement des ressources naturelles arrivera dans les prochaines

décennies. L’épuisement des ressources en phosphore est prévu d’arriver dans 93 à 291

ans, entre 235 à 510 ans pour le potassium et dans 20 ans pour le zinc (Elser et Bennett

2011 ; Neset et Cordell 2012 ; Scholz et Wellmer 2013). Le phosphore et l’ammonium causent

des problèmes environnementaux menant à un stress environnemental sur les écosystèmes

aquatiques, comme l’eutrophisation et la toxicité (X. Zhang et al. 2016). Pour contrer ces

impacts, l’utilisation de procédés de traitement avancés est nécessaire pour respecter les

réglementations strictes des rejets. Compte tenu de leurs importances dans toute vie, la

récupération de ces nutriments des eaux usées a retenu l’attention des chercheurs et est

devenue un domaine de recherche très important. Le flux d’eaux usées semble être une

opportunité prometteuse pour la récupération du phosphore. Par conséquent, les stations de

traitement des eaux usées (STEP) sont passées de la protection de la santé humaine et de la

prévention de la pollution à la durabilité et à la récupération des ressources. Par conséquent,

les stations d’épuration sont désormais des stations de récupération des ressources en eaux

(StaRRE) (Vaneeckhaute et al. 2016), un lieu où la valorisation et la gestion des biodéchets

sont fortement recommandées.

La consommation mondiale du phosphore augmente d’une façon linéaire. En 2000, 19.7

millions de tonnes de phosphate ont été extraits des roches minières dont 15.3 Mt ont été

utilisés comme fertilisants (Daneshgar et al. 2018). Les fertilisants de phosphate sont très

importants pour la maintenance d’une productivité élevée des cultures agricoles. Néanmoins,

la chaine de production-consommation des ressources en phosphore est unidirectionnelle,

utilisée d’une manière non durable (Wilfert 2018 ; Desmidt et al. 2015). Des études récentes

ont rapporté qu’avec l’augmentation de la demande en phosphore et la disponibilité des

ressources naturelles qui sont limitées dans quelques pays, un épuisement de 50 à 100% des

ressources naturelles en phosphore est prévue vers la fin du 21 siècle. De plus, l’utilisation
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excessive des fertilisants dans les terres agricoles afin de garder une productivité alimentaire

qui répond au besoin de la population mondiale amène à une surcharge des concentrations

de P dans les eaux de surfaces, causant ainsi le développement massif des algues dans les

écosystèmes aquatiques et une diminution de la concentration de l’oxygène dissous(Figure

1). Cela provoquera l’eutrophisation et la toxicité des écosystèmes aquatiques (Daneshgar

et al. 2018). Des préoccupations géopolitiques et économiques sollicitent la récupération du

phosphore (Desmidt et al. 2015 ; Vaneeckhaute 2015 ; Cordell et al. 2009). Par conséquent,

des technologies de récupération des nutriments à partir les eaux usées ont été largement

développées (Van Vuuren et al. 2010).

Figure 0.1 – Cycle de P
(Neset et Cordell 2012)

Les StaRRE sont considérées l’un des plus grands points accumulateurs de phosphate avec

environ 1,3 million de tonnes de P éliminé par an via le traitement des eaux usées dans

le monde (Reijnders 2014 ; Van Vuuren et al. 2010). La valorisation du P des eaux usées

pourrait ainsi couvrir environ 15 à 20% de la demande mondiale de phosphore (Marchi

et al. 2015). Le phosphore est éliminé dans les StaRRE soit par le procédé d’élimination

biologique soit par l’élimination chimique par dosage de fer ou d’aluminium. La méthode

largement utilisée est celle du dosage de sel de fer en raison de son faible prix comparé au

dosage de sel d’aluminium (Paul et al. 2001). Par ailleurs, dans les StaRRE où le traitement

du phosphore par le procédé biologique est adopté, le dosage de fer est souvent présent aussi

pour améliorer et supporter l’élimination du phosphore par voie biologique pour qu’il répondra

par la suite aux normes de rejets exigées. En plus, dans les StaRRE, le fer est dosé pour

d’autres raisons que l’élimination du phosphore. Il est utilisé pour prévenir l’émission du sulfide

d’hydrogène et comme un coagulant dans le processus de déshydratation de boues (Li 2005)

et de décantation primaire assistée chimiquement qui permettra une meilleure élimination

des solides totaux en suspension (Bachis et al. 2015). Par conséquent, le fer joue un rôle très

important dans les StaRRE où des particules de phosphate de fer ferreux (Fe3(PO4)2.8H2O)
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ont été trouvées dans des systèmes anaérobies.

Pour le moment, la majorités des intérêts des chercheurs se concentrent sur la récupération du

phosphore sous forme de struvite malgré son taux de récupération relativement faible (entre 10

et 40% de la charge de l’affluent en phosphate) (Egle et al. 2015). De plus, la récupération de

struvite demande l’application d’un traitement biologique d’élimination des phosphates afin

de concentrer le phosphate suffisamment pour que le processus de précipitation fonctionne

(Wilfert et al. 2015). Dans cette perspective, la récupération de phosphate sous forme de

vivianite, un minéral de FerII et phosphate, offre une route prometteuse et une alternative de

récupération qui peut être valorisée non seulement dans l’agriculture comme fertilisant mais

aussi comme pigment et dans la production des batteries de lithium (Coccato et al. 2017).
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Chapitre 1

Revue de littérature

1.1 Le phosphore

1.1.1 Source naturelle de P

Le phosphore est essentiel pour toute vie sur terre. C’est un nutriment vital quant à la re-

production de l’ADN des organismes vivants, au mécanisme de transfert d’énergie (ATP) et

à la contribution de la formation des cellules membranaires (Daneshgar et al. 2018). Ainsi, le

phosphore comme fertilisant est responsable au développement et aux croissances des plantes.

Au niveau du sol, le phosphore se trouve dans différentes formes solubles et minérales. Ce-

pendant, la fraction soluble (PO4 − 3) est la seule fraction assimilable par les plantes et les

cultures (Daneshgar et al. 2018).

Le phosphore est principalement appliqué en agriculture avec 95% du phosphore total produit

à partir des roches minières. Les autres 5% du phosphore mondial produit sont appliqués dans

le secteur non agricole, notamment dans l’industrie pour la production de batteries de lithium,

production de détergents, les produits de nettoyage et autres (Daneshgar et al. 2018). Sachant

que le phosphore est une source finie et non remplaçable, le phosphore n’est toujours pas uti-

lisé d’une manière durable et il est encore déposé sans possibilités de recyclage. Le phosphore

s’accumule dans les régions où une concentration de population exige l’existence intensive de

fermes agricoles et l’élevages d’animaux. Par conséquent, des concentrations importantes en

phosphates finissent dans les eaux de surfaces, s’accumulent dans le sol ou s’infiltrent dans les

nappes phréatiques. La récupération du phosphore à partir de ces points d’accumulations a

attiré l’intérêt et plusieurs études ont concentré sur le développement des nouvelles technolo-

gies qui produisent des fertilisants purs à partir des flux concentre en phosphates comme les

eaux usées qui constituent une source secondaire pour la récupération de P (Dijk et al. 2016).
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1.1.2 Crise potentielle du phosphore

L’élément P se trouve souvent sous la forme la plus abondante, en phosphate à cause

de sa haute réactivité. Les minéraux de phosphore contiennent environ 15 à 20% de

phosphate, ce qui est considèré une quantité importante. Les roches minières contiennent

approximativement 2.7 to 3.7% de phosphore par masse. Au niveau du sol, le phosphore

se trouve sous différentes formes, soluble, minérale, organique et absorbé. La forme soluble

(les orthophosphates) est directement assimilée par les plantes qui les utilisent pour leur

croissance. La forme insoluble, constituée de minéraux et P organique, est fractionnée par les

microorganismes du sol par un processus de minéralisation lent (Desmidt et al. 2015).

Les réserves minières du phosphore : consommation et production

Le phosphore, se trouvant dans les roches sédimentaires, est distribué sur la planète terre

sous sa forme minérale. La déposition des roches phosphatés dépend des conditions physiques

et chimiques des zones côtières et les changements du niveau de la mer. Cette combinaison

complexe fait que la formation et déposition des roches phosphorés est inégalement repartie

au monde (Daneshgar et al. 2018).

Les roches de phosphore sont extraites à partir des sédiments souterrains, où après que leur

contenu en P a été évalué si la quantité est considérée suffisante pour être appelée par la

suite Ore. Le mot Ore est donné au processus de valorisation où la pureté et l’élimination de

tous les autres minéraux seront en question (élimination du sable et de calcaire) pour obtenir

un produit de roche de phosphore (RP).

En 2014, les réserves minières mondiales en phosphore ont été estimées à 67,776 Mt (corres-

pondant avec approximativement 9000 Mt de P ) localisées majoritairement au Maroc et au

Sahara occidentale avec un pourcentage de 73%. La Chine représente la deuxième réserve

mondiale en P avec un pourcentage de 5.3%. La répartition mondiale des réserves minières

en phosphore est illustrée dans la Figure 1.1.
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Figure 1.1 – Distribution des réserves minières de P
(Jasinski 2017)

Les roches minières de P sont des ressources naturelles finies, irremplaçables et non renouve-

lables (Cordell et White 2011). Étant donné la tendance de la production et consommation,

les roches de phosphores sont estimées d’être complètement épuisés dans 50 et 400 ans. Il

est estimé que la population mondiale va augmenter, ce qui va résulter en une augmentation

remarquable en demande de phosphore afin de couvrir le besoin inévitable de produire plus

de nourriture (Jasinski 2017).

Effets environnementaux de la pollution en phosphore

La présence de charges importantes en phosphore dans les systèmes aquatiques provoque

le phénomène d’eutrophisation (Conley et al. 2009). La présence d’une charge impor-

tante en phosphore dans les eaux douces (lacs et rivières) contribue à une prolifération

des algues engendrant ainsi un épuisement de l’oxygène dissous dans la colonne d’eau.

L’enrichissement du milieu aquatique en phosphore (ruisselées à partir des parcelles

agricoles et des sites d’enfouissement) entraine une fluctuation quotidienne de l’oxygène

dissous et du pH (acidification due aux CO2 dissous). Ensemble, les charges de nutriments

et les conditions aquatiques provoqueraient l’eutrophisation qui altère la qualité de l’eau

qui par conséquent impacte négativement les écosystèmes aquatiques (Daneshgar et al. 2018).
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Figure 1.2 – Eutrophisation des milieux naturelles

Pour ces raisons, les règlementations ont été révisés en faveur de la protection de l’environne-

ment et les efforts ont été multipliés pour éliminer l’azote et le phosphore et ainsi respecter

les normes de rejets.

1.2 Méthodes d’élimination du phosphore

1.2.1 Méthodes de concentration des nutriments

Pour séparer et concentrer des nutriments qui se trouvent dans les eaux usées (tels que

NH+
4 , PO3−

4 , K+.. ), plusieurs technologies ont été développées. L’électrodyalise (ED) est

l’une des technologies la plus connue pour l’élimination et la récupération des nutriments à

partir d’un flux d’eaux usées dilué (Ren et al. 2017). Le même système était utilisé dans

le domaine pharmaceutique. L’ED était évalué afin d’étudier la mobilité des micropolluants

(tels que le diclofenac, la carbamzepine..). Les résultats ont montré qu’avec un système d’ED

utilisant des membranes d’échange cationique et anionique, la concentration des nutriments

était 5 fois plus importante que la concentration de l’affluent. Les ions NH+
4 , PO3−

4 et K+

ont été concentrés respectivement jusqu’à 3700-4000 mg-NH+
4 /L, 21-25 mg-P/L et 990-1040

mg-K/L) (Arola et al. 2019).

Ainsi, les technologies membranaire comme l’Osmose Indirecte (OI), couramment employé

pour le dessalement des eaux de mer, sont utilisées aussi pour la concentration des éléments

nutritifs à partir de flux concentrés en nutriments (digesteur anaérobie, boues activées et

eaux usées brutes). Dans un système d’OI, une membrane semi-perméable est placée entre

deux solutions de concentrations différentes : une solution concentrée en nutriments en un
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côté et dans l’autre côté une solution diluée où tout le processus est contrôlé par la pression

osmotique. Xie et al, (2016) ont indiqué que la boue a été concentré par OD, conduit par

la solution de tirage MgCl2, et a atteint un facteur de concentration de cinq, résultant en

un flux de faible conductivité électrique comprenant des concentrations élevées d’ammonium

(1210 mg / L), et de phosphate (615 mg / L).

La distillation membranaire (DM) est une autre technologie qui se base sur le principe de

concentration des nutriments cette fois-ci grâce à une force motrice thermique qui utilise

une faible énergie thermique pour entrâıner la séparation des ions. Le flux d’alimentation

est séparé du distillat par une membrane hydrophobique microporeuse. En d’autres termes,

la phase liquide ne peut être transportée que sous la forme vaporisée grâce aux propriétés

de la membrane. Grâce à ce mécanisme de transport unique qui dépends avec la pression de

vapeur, la DM est capable de concentrer les nutriments dans le flux d’alimentation ou dans

le flux de perméat (Xie et al. 2016).

Toutes ces technologies sur base membranaire citées ci dessus, sont au même temps des

technologies de récupération de nutriments qui peuvent assurer une industrie d’eau et

d’agricultures plus durable (Xie et al. 2016).

1.2.2 Méthodes d’élimination du phosphore des eaux usées

Le phosphore touche deux problèmes majeurs ; c’est une ressource naturelle en épuisement

et une source de pollution environnementale sévère (eutrophisation etc.). Afin de réduire

l’impact du P sur l’environnement et précisément sur le système aquatique, plusieurs techno-

logies d’élimination de phosphore des eaux usées ont été développées. Parmi les technologies

les plus connues et les plus utilisées, on trouve l’élimination par voie chimique et l’élimination

par voie biologique (”Enhenced biological phosphorus removal”, EBPR). Pour assurer des

meilleurs résultats et des concentrations faibles de P à l’effluent, les deux technologies peuvent

être combinées (Daneshgar et al. 2018 ; Paul et al. 2001 ; Carliell-Marquet et Cooper 2014).

L’ouest du Canada applique principalement l’élimination biologique du phosphore, tandis que

dans l’est du Canada l’élimination chimique de P domine (Oleszkiewicz et al. 2015). Pour les

pays de l’Europe nord-ouest, pour lesquels des données peuvent être trouvées, l’élimination

chimique de P domine mais il est souvent combiné avec l’EBPR (Tableau 1).
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Table 1.1 – Fraction de stations de traitement des eaux usées qui utilisent l’élimination
biologique de phsophore (EBP) et l’élimination chimique de phosphore (ECP) en quelques
pays d’Europe

Pays EBP ECP EBP supportée par ECP Référence

Allemagne 6% 61% 31% (Wilfert 2018)

Angleterre 1.3% 94.5% 3.8% (Cooper 2015)

France 17% 47% 36% (Paul et al. 2001)

Élimination chimique du phosphore

Vue leur faible prix, les sels de sulfate d’aluminium et de chlorure ferrique sont les coagulants

les plus utilisés pour l’élimination chimique de P. Les ions de fer et d’aluminium forment des

complexes avec les orthophosphates présents dans les eaux usées. Ces complexes seront par

la suite précipités, décantés et séparés par combinaison avec un système de filtration et dé-

cantation (Ahmad et al. 2016). Avec les méthodes chimiques, la concentration du phosphore

à l’effluent peut atteindre 0.05mg-P/L (Daneshgar et al. 2018). La formation des complexes

de phosphate de fer ou d’aluminium dépend du pH. Pour une efficacité d’élimination sous

forme de phosphate d’aluminium, l’alcalinité doit être élevée pour amortir l’effet tampon des

sulfates d’aluminium. Cependant, les méthodes chimiques génèrent beaucoup de boues qui

ne sont pas exploitables en termes d’application comme amendement à base de P à cause des

risques de pathogènes et des métaux toxiques pour la santé publique. Ainsi, la récupération

de phosphore via les boues nécessite des opérations complexes et coûteuses pour le rendre

récupérable et réutilisable (Daneshgar et al. 2018).

Élimination biologique du phosphore

A partir des années 60, des chercheurs ont découvert que sous certaines conditions les systèmes

de boues activées sont capable d’adsorber le phosphore. L’élimination biologique du phosphore

a graduellement été introduite dans les stations de traitement des eaux usées. Les eaux usées

contiennent une quantité suffisante de matières organiques qui peuvent être fermentées dans

des conditions anaérobies produisant ainsi des acides gras volatiles (AGV). Les bactéries spé-

cifiques connues sous le nom d’organismes accumulateurs de polyphosphate utilisent l’énergie

des polyphosphates intracellulaires pour convertir les AGV dans des stocks organiques nom-

més polyhydroxyalkanoates (PHA). Sous cet effet, la concentration de phosphates augmente

dans la liqueur mixte par relargage des orthophosphates libérés du polyphosphate. Dans une

étape ultérieure, la liqueur mixte passe par une zone aérée, où les OAP profitent de ces condi-

tions pour régénérer avec l’énergie disponible dans les PHA produites en éliminant en excès les

orthophosphates en solution. De cette manière, la concentration des orthophosphates diminue

en solution. L’élimination biologique peut atteindre jusqu’à 75 et 93% d’efficience. Cepen-

dant, des pannes du système et des réductions soudaines de l’élimination du phosphore pour

des raisons inconnues ont également été rapportées et c’est pour cette raison que l’EBP est
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souvent combiné avec l’ECP (Gebremariam et al. 2011).

1.3 Les technologies de récupération de P dans les StaRRE

1.3.1 Récupération chimique

La récupération des nutriments par la précipitation et la cristallisation est la technologie

la plus utilisée pour récupérer des fertilisants, liquides ou solides de haute qualité et qui

respectent les normes d’application et d’utilisation (Forrest et al. 2008 ; Münch et Barr 2001).

La récupération de P sous forme de struvite est devenue une technologie adoptée à grande

échelle dans les StaRRE. Cette technologie nécessite généralement l’ajout de magnesium Mg

sous forme de MgO/MgCl2 à une solution riche en orthophosphates PO4−P et d’ammonium

pour avoir le produit final MgNH4PO4.6H2O. Ce procédé requière aussi une augmentation

du pH de la solution entre 8.3 et 10. La récupération de P sous forme de struvite comme

fertilisant à été rapporté d’atteindre seulement entre 10 et 50% de la charge total de P à

l’affluent (Schaum et al. (2009) et Wilfert (2018)). Le phosphore est récupéré sous forme de

phosphate de calcium comprenant principalement le phosphate dicalcique (CaHPO4.2H2O),

le phosphate octacalcique (Ca8H(PO4)6.5H2O) et l’hydroxyapatite (Ca5(PO4)3OH). Cette

méthode est aussi considérée rentable pour la récupération de phosphore à partir des eaux

usées. Cependant, la cristallisation de CaP requière des degrés de supersaturation élevée ce

qui limite son application dans les StaRRE (Zhang et al. 2019) et demande des processus de

pré-concentration, comme l’électrodialyse (Tran et al. 2014).

1.3.2 Systèmes électrochimiques

Système bioectrochimique

Le développement des systèmes bioélectrochimiques (SBE) pour le traitement des eaux usées

permet l’élimination ainsi que la récupération des éléments nutritifs tels que N et P. Ce type

de système inclut à la fois les cellules combustibles microbiennes (Microbial Fuel Cell), les

cellules d’électrolyse microbienne (Mircrobial Electrolysis Cell) et les cellules de dessalement

microbiennes (Microbial Dessalination Cell) où il y a une conversion directe de l’énergie chi-

mique en énergie électrique (Zhang et Angelidaki 2014). Ce système présente un potentiel

intéressant par rapport aux autres technologies de récupération d’énergies de la matière or-

ganique (Kelly et He 2014). L’application de SBE pour la récupération de l’azote est plus

avantageuse que pour la récupération de P vue que le processus de précipitation de P n’in-

clut pas de transfert d’électrons à travers des réactions redox. Kelly et He (2014) ont montré

dans une revue de littérature récente sur ces technologies que l’application des SBE pour

10



l’élimination et la récupération des nutriments reste un défi et nécessiterait une application

spécifique qui dépend des caractéristiques initiales des eaux usées. Cela montre les limites de

ces systèmes en termes de son application pour le traitement de différents types d’eaux usées

(Thompson Brewster 2017).

Electrodialyse

L’électrodialyse (ED) est un processus électrochimique où un courant électrique est appliqué

comme une force motrice séparatrice des éléments chargés en solution. Le système est composé

de membranes échangeuses d’ions (MEI) (Brewster et al. 2016). Cela signifie qu’il y’a une mi-

gration d’ions (K+, NH+
4 , PO3−

4 , Mg2+, Cl−, HCO−3 ) selon le type de membrane constituant

le système, soit une membrane d’échange cationique ou une membrane d’échange anionique.

Le système ED peut concentrer n’importe quel type d’ions en vue de valoriser et récupérer le

produit sous forme de fertilisant liquide. L’ED a été utilisée comme prétraitement d’élimina-

tion de NH3 où les membranes servent à concentrer les ions NH+
4 . Les systèmes d’ED ont

récemment été considérés comme technologies de récupération de nutriments et leur utilisa-

tion principale se trouve dans le domaine du dessalement des eaux de mer, la déminéralisation

et le traitement des eaux usées industrielles (Thompson Brewster 2017).

Récupération électrochimique de struvite

Généralement, pour assurer la récupération de struvite, l’ajout de sels de magnésium est

indispensable pour la précipitation deMgNH4PO4.6H2O. Des études plus récentes examinent

le potentiel de récupération de struvite par voie électrochimique où il y’a une dissolution

d’ions de Mg à partir d’une électrode sacrificielle de magnésium. Hug et Udert (2013) ont

montré que le dosage de Mg électrochimiquement est efficace avec des eaux concentrées et

des réacteurs simples qui peuvent être utilisés pour l’assainissement décentralisé des eaux

résiduaires. En termes d’énergie, une comparaison économique a montré que les électrodes

sacrificielles de magnésium sont compétitifs avec le dosage des sels de magnésium MgCl2 et

MgSO4, toutefois cette approche est plus chère que le dosage de MgO (Hug et Udert 2013).

Système d’électrocoagulation

L’électrocoagulation est un système électrochimique utilisé surtout pour le traitement des eaux

usées domestiques et industrielles. C’est une technologie qui utilise une cellule électrochimique

où un courant électrique est appliqué aux électrodes de fer ou d’aluminium. Tran et al (2012)

ont montré que le système d’électrocoagulation est efficace pour l’élimination du phosphore

des eaux usées à des faibles coûts, avec des concentrations en Ptot à l’effluent en dessous
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de la norme de rejet (valeur limite de 1mg Ptot /L). Généralement, le fer est libéré à partir

des anodes sous forme de Fe2+, et ensuite oxydé en Fe3+ en présence d’oxygène (Mishima

et al. 2018). Les orthophosphates, la forme la plus abondante dans les eaux usées, peuvent

être éliminés facilement par la formation d’un précipité de FePO4 (Tran et al. 2012). La

récupération du phosphore en utilisant la méthode d’électrocoagulation n’a pas encore été

investiguée.

1.3.3 Effet du fer sur les technologies de récupération de P

L’ajout du fer dans les stations de traitement des eaux usées a prouvé son efficacité pour

l’élimination de P. Une étude récente a montré que 99% de la charge de P a l’affluent ont été

éliminés majoritairement par les ions de fer (Fe2+/Fe3+). Un système de fer activé était

utilisé pour l’élimination de P (par sorption ou précipitation) et ces résultats ont montré que

les ions d’orthophosphates sont plus facilement liés au fer qu’à d’autres ions existants dans

la matrice d’eaux usées, notamment les ions de SO2−
4 , NO−3 , Cl− et la matière organique

(Wan et al. 2018). L’ajout de fer est un moyen pratique pour éliminer le phosphore des

eaux usées, mais il est souvent considéré un facteur limitant la récupération du phosphore

(Wilfert et al. 2015).

Les technologies de récupération de P incluent l’utilisation directe des boues en agriculture,

l’application de struvite récupérée à partir des eaux usées avec des systèmes d’élimination de

phosphore biologique renforcé et par la récupération de P à partir des cendres de boues. Cer-

taines études ont soulevé la question de l’effet de l’application de ces biosolides contenant des

métaux sur la santé publique (Clarke et Smith 2011). Mais d’autres études ont montré que

les risques sont minimes. La présence du fer dans les biosolides peut réduire la solubilité de

P. Il existe d’autres technologies de récupération de P qui créent un produit de haute qualité

comme la struvite, le produit attirant le plus d’attention malgré son faible taux de récupéra-

tion en P. Cette technologie requiert une combinaison de l’élimination biologique de P et la

digestion anaérobie. Cependant, pour assurer une bonne qualité d’effluent en termes de P, la

combinaison des traitements biologique et chimique est souvent adaptée. La plupart des pays

utilisent un traitement chimique pour l’élimination de P par un dosage de fer (surtout en lien

avec son faible coût) ou d’aluminium. Le taux de récupération de struvite est typiquement

faible entre 10 et 50% de la charge totale de P a l’influent (Cordell et al. 2009). Cela est

expliqué par l’existence d’une fraction de P qui ne peut pas être extractible, et qui est liée à

la matière organique et aux métaux, majoritairement le fer.

Pour assurer la récupération de P à partir des cendres de boues, l’incinération et les techno-

logies thermiques et chimiques sont utilisées. Ces technologies sont aussi influencées par la

présence de fer qui joue un rôle important dans la mobilisation de PO4 − P . Le fer influence
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l’extractibilité du phosphore ou la solubilité du P dans le produit final.

1.4 La chimie de la vivianite

1.4.1 Caractéristiques de la vivianite

La vivianite est le composé de phosphates de fer le plus abondant dans la nature. On le

trouve au niveau des sédiments dans les lacs et les rivières et dans les sols riches en fer (Wu

et al. 2019). Sa formation requièrt la présence de fer ferreux. Dans les StaRRE, le sel de fer

est généralement dosé ou produit via électrocoagulation et la vivianite peut être détecté au

niveau des boues digérées, les boues activées et dans le digesteur anaérobie (Poffet et al. 2008)

(Wilfert et al. 2016). Historiquement, la vivianite était utilisée dans la peinture référant à la

couleur bleue. En fait, la couleur pure de la vivianite est bleue grise qui se transforme en

bleu vert après son exposition à l’air qui cause une oxydation du Fe2+ au Fe3+. Plus est

l’oxydation, plus la vivianite se transforme aux composés ferreux moins complexes, résultant

à la libération des ions de phosphates (Roussel et Carliell-Marquet 2016).

1.4.2 Cristallographie de la vivianite

La vivianite, de formule chimique Fe(II)3(P04)2.8H20, considérée un minéral monoclinique,

appartient au groupe de composés naturels de formule générale AII
3 (XV 04)2.8H20 où A= Fe,

Mg, Ni, Co ou Zn et X = P ou As.

La vivianite a une structure constituée de trois entités différentes : les groupes octaédriques

FeI02(H20)4, les groupes doubles octaédriques FeIIO6(H20)4 et les groupes PO4 (Wildner

et al. 1996). La liaison hydrogène entre les ligands H et O maintient ensemble des feuilles

constituées de Fe et PO, polyèdres liés.

Dans les octaèdres isolés, les ions Fe2+ sont liés aux quatre ligands d’eau Wl (Figure 1.3)

qui sont situés dans un plan parallèle à l’axe de symétrie et au groupe tétraèdre PO4. Les

deux ions FeII partagent une bordure commune de OII − OII ou chacune est liée au deux

molécules d’eau dans un arrangement de type Cis. Les quatre atomes d’oxygène du tétraèdre

PO4 fournissent le reste des ligands du double octaèdre (Wildner et al. 1996). La projection

de la crisstallographie de la vivinaite est présentée par la Figure 1.3.
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Figure 1.3 – Projection de la structure de la vivianite (010) (Wildner et al. 1996)

1.4.3 Facteurs affectant la formation de la vivianite

Substances humiques

Les substances humiques incluent l’acide humique, l’acide fulvique et les humines. Ils sont

tous des sous-produits de la matière organique dégradée (Stevenson 1994). En effet, la

matière organique joue un rôle important quant à la recuperation des ressources dans les

StaRRE et à la chimie et la spéciation du fer et du phosphore, où elle constitue 40-80

wt% de la partie solide des boues. Pour cette raison sa présence affecte les technologies

de récupérations du phosphore. Rasmussen et Nielsen 1996 ont rapporté que 22% du fer

ajouté pourrait être lié à la matière organique dans les boues. Vu la présence abondante de

matière organique dans les StaRRE, son effet est considérable sur les interactions entre fer

et phosphates (Figure 1.4).

Les substances humiques réagissent avec le fer et les composés de fer qui résultent ont un effet

potentiel sur l’interaction phosphore fer. La liaison entre le fer et les substances humiques

peut être relativement forte. (Karlsson et Persson 2012) ont démontré que cette liaison peut

inhiber l’hydrolyse et la polymérisation des composés de fer. Il a également été démontré que

la liaison fer et substances humiques peut présenter différents types de forces et que différents
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complexes humiques de fer mononucléaire et polymériques peuvent se produire Karlsson et

Persson 2010 ; Karlsson et Persson 2012 ; Morris et Hesterberg 2012. A son tour, le type de

composés humique de fer formé influence la spéciation du fer et par la suite le processus de

formation des différents types d’espèces chimiques (Karlsson et Persson 2012 ; Mikutta et

Kretzschmar 2011 ; Puccia et al. 2009 ; Sjöstedt et al. 2013).

Figure 1.4 – Interactions des substances humiques avec le complexe FeP
(Wilfert et al. 2016)

La présence de substances humiques peut être à la fois à avantageuse et limitante sur la

liaison des ions de fer et d’orthophosphates. Gerke 2010 ; Weir et Soper 1963 ont rapporté

que les substances humiques peuvent augmenter l’adsorption des ions d’o-P. Ainsi, (Paing

et al. 1999) ont montré qu’au niveau des sédiments, le phosphore est adsorbé à la surface

des substances humiques ou en formant un complexe organique métal/phosphate/organique.

Ces complexes présentent une capacité d’adsorption de o-P huit fois plus importante que des

composes de fer pures (Gerke et Hermann 1992). Des études ont montré aussi que la présence

de substances organiques inhibe la cristallisation des oxydes de fer amorphes en augmentant

leur capacité adsorption d’o-P (Schwertmann 1966 ; Schwertmann 1970 ; Schwertmann et

al. 2005). Notez aussi que la liaison du fer ferreux avec les substances humiques influence les

propriétés d’oxydation des ions de fer qui résultent dans une influence sur le processus de
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cristallisation des molécules d’oxydes de fer et sur la disponibilité de fer ferreux. Cependant,

le fer ferrique peut rester en solution en présence des acides humiques et peut à son tour être

lié aux ions d’o-P (Gerke 2010 ; Karlsson et Persson 2012 ; Weir et Soper 1963)).

Effet du pH

Le pH a un effet direct et majeur sur la récupération du phosphore sous forme de vivianite,

plus précisément, sur les interactions entre le fer et les phosphates et sur la spéciation du fer

et du phosphore. L’effet du pH sur l’adsorption et la désorption de o-P sur la surface des

oxides de fer a été étudié pour comprendre la mobilité du phosphore dans le sol et à quel

point la désorption pourrait avoir un effet limitant sur l’adsorption du phosphore chez les

plantes (Cabrera et al. 1981). L’équilibre entre les orthophosphates dans la solution et les

surfaces solides est gouverné par le pH de la solution, la concentration des ions de phosphates

en solution, par la force ionique, la température et d’autres variables ayant moins d’influences

(Cabrera et al. 1981). L’investigation de l’adsorption d’o-P sur les surfaces de deux types

d’oxydes de fer (goethite (α − FeOOH) et lépidocrocites (Fe3+OOH) a montré un effet

direct du pH sur l’adsorption/désorption des ions d’orthophosphates en solution. A pH 3.5,

l’oxyde de fer ferrique lepidocrocite a montré une libération en solution en o-P beaucoup

plus important qu’a pH 7. Cela s’explique par le nombre élevé des micropores et de charge

électrique développée par l’oxyde. A pH 7, pour le lepdocrocite, le point isoélectrique ainsi

que la charge en surface de l’oxyde est faible et pose une difficulté d’adsorption des ions de

phosphates.

Effet de changement de pH sur la désorption des phosphates

Le pH des eaux usées, de boues et de l’effluent d’un digesteur anaérobie est entre 6 et 8. Des

technologies de récupération du phosphore requièrent souvent un pH plus élevé ou plus faible.

L’extraction des ions de phosphates en solution se fait en milieu acide (<2) ou milieu basique

(>12) (Antakyali et al. 2013 ; Xu et al. 2015). La quantité d’acide ou de base utilisée pour

la désorption des ions de phosphates dépend du type d’oxyde de fer formé. Ainsi, en milieu

basique, la concentration de phosphates en solution après désorption dépend significativement

de la présence des ions compétitifs (calcium, magnésium, aluminium) causant la coprécipi-

tation des phosphates. (Stumm et al. 1992) ont rapporté que dans le cas de la formation

du compose FeP, le pH a un effet sur l’adsorption des ions o-P et la charge de l’adsorbant.

L’augmentation du pH au-delà du point isoélectrique engendre une répulsion électrostatique

qui diminue l’adsorption de o-P (Yoon et al. 2014).
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1.5 Potentiel de récupération du phosphore sous forme de vivianite

1.5.1 Le fer, un élément clé dans les StaRRE

L’ajout de fer dans les StaRRE est utilisé principalement pour l’élimination chimique du

phosphore et le contrôle d’émissions du sulfide d’hydrogène. Cariell-Marquet et al (2010) ont

estimé que la concentration du fer dans les StaRRE a significativement augmenté avec le

dosage du fer pour l’élimination du phosphore (Carliell-Marquet et al. 2010). En effet, la

concentration moyenne de fer dans les boues municipales a été reportée à 17g/Kg MS, 10

fois plus importants que les autres métaux lourds, notamment le zinc avec une concentration

moyenne de 1.7g/Kg MS.

Figure 1.5 – Points de dosage du fer dans les StaRRE typique (Wilfert 2018)

Il existe 16 types d’oxide de fer, dont les plus connues sont les oxides ferriques : goethite, he-

matite, ferrihydrite et lepidocrocite. La surface de ces oxides de fer est corrélée avec la capacité

d’adsorbance d’o-P. Les oxides de fer ayant une structure amorphe ont une capacité d’adsor-

bance plus élevée que ceux ayant une structure plus complexe et crystalline. Les composants

phosphate de fer sont des minéraux qui se forment en présence d’ions d’orthophosphates et

fer dissous. Le fer II associé au orthophospahte sous forme de vivianite Fe(II)3(PO4)2.8H2O

a été trouvé dans les StaRRE ou le système fonctionnait en conditions anaérobies (Figure

1.5). De plus, Roussel et Carliell-Marquet (2016) ont montré que le fer était le métal le plus

abondant dans le digesteur anaérobie indiquant que la précipitation du phosphore sous forme

de vivianite était dominante, avec 70% des précipités (Wilfert et al. 2015) . Dans les diges-

teurs anaérobies, la formation des composants de sulfide de fer tel que la pyrite (FeS2) et le

mackinawite (FeS) ont aussi été détectés agissant comme des ions concurrents pour la précipi-

tation de fer. Cependant, la présence des ions de sulfide dans le digesteur anaérobie contribue
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seulement de 10 à 30% de la précipitation de fer sous forme de pyrite et autres composants

de sulfide ferreux (Wilfert et al. 2016). Des études sur le devenir du fer dans les digesteurs

anaérobies, ont montré que malgré la présence du sulfide, la formation des composants de

phosphate ferreux n’est pas inhibée ou arrêtée. Au contraire, les phosphates agissent et créent

une phase autour des ions dissous de fer II qui limite sa disponibilité pour les ions de sulfide

en favorisant la précipitation du complexe de phosphate ferreux (Roussel et Carliell-Marquet

2016).

1.5.2 Interaction entre fer et phosphate : FeP

Dosage des sels ferreux/ Ferrique

Le fer joue un rôle important dans l’élimination du phosphore afin de prévenir la pollution des

milieux naturels et protéger la vie aquatique. La cinétique d’oxydation du fer ferreux (Fe2+)

en fer ferrique (Fe3+) dépend du potentiel d’oxydation réduction (POR), la concentration

de l’oxygène dissous et de la valeur de pH (Cornell et Schwertmann 2003). La formation des

oxydes de fer dépendent du pH et du POR. En effet, en augmentant le pH et le POR, le fer

ferreux a tendance a s’oxyder rapidement en fer ferrique formant ainsi des composés d’oxydes

de ferIII (Figure 1.6).

Figure 1.6 – Diagramme de Pourbaix
(Ning et al. 2015)

Rasmussen et Nielson (1996) ont suggéré que la plupart du fer se trouvaiebt sous la forme

ferrique qu’à partir de mesures de boues au niveau du bassin aéré qui a subi un dosage de

sel ferreux. D’autres études ont mesuré que jusqu’à 50% de la totalité du fer dans les boues
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activées situées avant le digesteur anaérobie est sous la forme de phosphate de fer ferreux. Cela

affirme que l’oxydation et la réduction en fer ferreux dépend significativement de la quantité

d’oxygène dissous qui résultera soit en une réduction importante du fer ferrique durant le

processus du traitement des eaux usées, soit en une oxydation partielle de sel ferrique dosé

au niveau du bassin aéré (Rasmussen et Nielsen 1996). De plus, la cinétique d’oxydation

et de réduction du fer varie avec la présence d’autres ions, notamment les phosphates et les

substances humiques (Wilfert 2018).

Spéciation des orthophosphates

Les phosphates peuvent exister sous la forme soluble appelés orthophosphates o-P, la diffé-

rence de mesures entre les deux formes se réalise par la séparation avec un filtre de porosité

0.2 à 0.45µm. La spéciation des o-P dépend de la valeur du pH d’une solution selon les équi-

libres suivants (Grenthe et al. 1992) Avec l’augmentation du pH, les ions d’orthophosphates

changent de formes en devenant de plus en plus protonnés comme l’indique la figure 1.7.

(Everaert 2018).

H3PO4 
 H+ + H2PO−4 Ka1 = 6.761× 10−3 (1.1)

H2PO−14 
 H+ + HPO−24 Ka2 = 4.898× 10−8 (1.2)

HPO−24 
 H+ + PO−34 Ka3 = 4.365× 10−13 (1.3)

Figure 1.7 – Spéciation des phosphates
(Everaert 2018)
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Spéciation du fer en Fe2+ et Fe3+

Pour un pH < 3, le fer ferrique [Fe2+] se trouve sous la forme dissoute. Avec l’augmentation

de pH, l’oxyde de fer III et d’hydroxyde de fer III commence à se former rapidement. Le

fer ferreux est stable à un potentiel redox faible, en l’absence d’oxygène et est hautement

dépendant du pH. Dans des conditions anaérobies, le fer ferrique est réduit en fer ferreux qui

devient l’ion le plus stable. La cinétique de l’oxydation des ions de fer dans les StaRRE n’est

pas bien établie et la vitesse avec laquelle le fer est oxydé ou réduit devrait être davantage

étudiée.

1.5.3 Récupération du phosphore sous forme de vivianite

Les StaRRE sont considérées des sources secondaires importantes de phosphore. Dans les

StaRRE, le phosphore est éliminé chimiquement par ajout de fer sous la forme de sel fer-

reux ou sel ferrique ou sel d’aluminium ou encore par le procédé d’élimination biologique du

phosphore (Holt et al. 2002). Pour que les concentrations de P en effluent répondent aux

l’exigences des lois de rejet, les deux procédés d’élimination chimique et biologique sont sou-

vent combinée. De plus, le fer est de plus en plus ajouté dans les réseaux d’égouts et dans

les digesteurs afin de contrôler l’émission de sulfide d’hydrogène (H2S) (Nielsen et al. 2005).

Par conséquent, les ions de fer seront liés aux ions de phosphore qui existent majoritairement

sous forme dissoute en orthophosphates.

Plusieurs chercheurs ont trouvé des traces de vivianite dans les StaRRE lorsque le système est

soumis a des conditions anaérobies avec des concentrations faibles voir absente de sulfide ainsi

qu’au niveau des boues de digesteurs anaérobies. Cependant, la quantification et la cinétique

de formation de la vivianite sont presque absentes dans la littérature.

La formation de la vivianite requière des conditions de pH, de potentiel redox assez spécifique,

de la disponibilité d’un environnement anaérobie avec la présence de fer ferreux de des or-

thophosphates libres. La vivianite pourrait soit précipité directement avec la présence directe

de Fe2+ ou à conséquence d’une réduction du Fe3+. Une réduction chimique indirecte du

fer ferrique Fe3+ par des bactéries réductrices de sulfides, ou par les substances humiques ou

encore par les bactéries réductrices de fer peuvent entrâıner la formation du fer ferreux, par la

suite la formation de la vivianite. De plus, dans un milieu anaérobie avec le dosage de fer dans

les StaRRE, la vivianite peut se précipiter directement. Wilfert et al. 2016 ont investigué la

formation de la vivianite dans les boues activées et ont trouvé que la vivianite se forme dans

des étapes précoces du digesteur anaérobie ou les boues passent à travers différentes conditions

aérobies/anoxiques/anaérobies. Cela était expliqué par la réduction rapide du FeIII en FeII

et la faible oxydation de la vivianite formée qui pourra par la suite être détecté par DRX et

par Mössbauer spectroscopie. Deux études ont été menées dans deux stations qui adoptes un

traitement biologique pour l’élimination de P et l’autre un traitement chimique par dosage de
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FeCl3. Les résultats ont montré que la formation de la vivianite commençait où les conditions

de réduction de feIII en FeII s’appliquent (Wilfert 2018).

Figure 1.8 – Modèles conceptuels de formation de la vivianite dans un CPR (élimination
chimique du phosphore) et EBPR

(Wilfert 2018)

Grâce à ses caractéristiques thermodynamiques, d’autres chercheurs ont rapporté la présence

de la vivianite au niveau de surplus des boues avant le digesteur anaérobie (Frossard

et al. 1997 ; Wu et al. 2019 ; Wilfert et al. 2016). D’autres ont indiqué le problème que la vi-

vianite pose lorsqu’elle se forme dans les conduites de réseaux d’égout (Marx et al. 2001). En

effet, autant que la struvite, la vivianite cause des problèmes aux opérateurs par colmatages

des conduites, qui était l’une des raisons qui ont poussé les études sur la vivianite (Figure 1.9).

Figure 1.9 – Colmatage des conduites par la précipitation de la vivianite
(Loosdrecht, November 2019)

L’association de fer et phosphate sous forme de vivianite permet une élimination d’o-P

de 98% (Ghassemi 1971). Bien que, le FeP se trouve sous différentes formes minérales de

phosphates ferreux et phosphates ferriques : vivianite et strengite, aucune trace de strengite

n’ait été reportée au niveau des systèmes de traitement de boues ou dans les StaRRE. La
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formation de vivianite est surtout gouvernée par le ratio Fe/P, le pH, le potentiel redox et

la présence ou l’absence de l’oxygène. D’autres facteurs peuvent intervenir dans le processus

de formation/précipitation de la vivianite ; la présence de matière organique, l’intensité de

mélange et l’âge des flocs d’oxyde de fer (WEF 2010).

Les recherches de récupération du phosphore des eaux usées ont concentré tout leur intérêt

sur la récupération du phosphore sous forme de struvite malgré que cette méthode est

capable de récupérer qu’entre 10 à 50% de la totalité de charge de l’affluent en phosphore.

De plus, Wilfert et al (2016) ont suggéré que la récupération des phosphates par la route de

struvite n’est faisable que dans les StaRRE où le phosphore est éliminé par voie biologique.

Souvent, le fer ou l’aluminium sont dosés afin d’assurer une élimination du P en dessous

de la norme. Par conséquent, ces métaux finissent dans les boues qui seront par la suite

digérées dans le digesteur anaérobie. La présence de ces métaux, ayant réagi avec les

phosphates, limite sa disponibilité pour sa récupération en struvite d’où le faible taux de

récupération. Hermanussen et al. 2012 ont montré que la struvite récupérée contenait une

quantité significative de fer : le fer a représentait 63g/kg de TS alors que la concentration

en magnésium était beaucoup plus faible avec environ 19 g/Kg. Ainsi, 60 à 67% du fer qui

fini dans les boues digérées se trouvent en forme de vivianite (Frossard et al. 1997). De

plus, la récupération du phosphore sous forme de vivianite est prometteuse par rapport à

la récupération en struvite vu que la vivianite a une solubilité plus faible. Cela augmente

le taux de récupération du P sous forme de vivianite et la considère une voie attractive qui

mérite plus de recherche.

La vivianite peut être valorisée en plusieurs formes, comme un engrais a libération lente, un

pigment en peinture, ou encore dans la production de batteries de lithium. En milieu basique,

le PO4 − P dans la vivianite pourra être séparés des ions de fer ou les phosphates se libèrent

en solution et les ions de fer restent en précipités formant des composés d’oxyde de fer. De

cette manière, le phosphate récupéré sous forme de vivianite pourra par la suite être séparé,

concentré et récupèré en solution (Antakyali et al. 2013).

1.6 Interaction entre le sulfide et les composés de phosphates de fer

Le procédé de boues activées est le traitement conventionnel dans les StaRRE où une grande

quantité de boue est produite. Ces boues contiennent généralement des quantités importantes

de N, P, matière organique et de métaux lourds comme Fe, Al, Zn. Ces boues sont de plus

en plus valorisées par la récupération d’énergie sous forme de biogaz et la récupération de

nutriments sous forme de fertilisants. L’absence d’oxygène et le potentiel redox très bas dans

les digesteurs anaérobies peut significativement affecter la spéciation des éléments notamment

le carbone (C), les métaux lourds et les éléments nutritifs (N, P), par conséquent, affectant leur
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mobilité et disponibilité. Les éléments comme le fer , le sulfure et la MO, sensibles au potentiel

redox, contrôlent l’environnement chimique dans lesquels ils existent et l’état des minéraux

(Wang et al. 2020). Le sulfure réagit avec les métaux lourds pour former des composés de

métal sulfure (par exemple FeS). Dans des milieux réducteurs, la matière organique réduit le

FeIII en FeII qui pourra s’associer par la suite avec l’élément S formant divers composes de

sulfure de fer (Morse et al. 1987). Smolders et al. 2006 ont montré qu’au niveau des lacs

et des sédiments, le cycle de S est lié aux éléments P et Fe. S2− réagie avec le fer (Fe2+)

formant FeSx. En effet, le développent de bactéries réductrices de sulfates qui décompose

la MO épuisent la quantité réactive de Fe qui inclut l’oxyde de fer ainsi que le fer ferreux.

Ainsi, ils limitent leur disponibilité pour réagir avec les ions d’orthophosphates trouvant en

solution. Par conséquent, la présence de sulfure affecte l’interaction entre le Fe et le P ou les

composés oxyde de fer Phosphate peuvent subir une dissolution réductrice en présence de S2−

ceci conduit à une augmentation de concentration PO3−
4 dans la colonne d’eau (Figure 1.10)

(Rothe et al. 2015).

Figure 1.10 – Interactions FeS
(Wilfert et al. 2016)

1.7 Intéraction entre fer et phosphate : Utilisation de la vivianite

pour prévenir la chlorose du fer

Le fer est essentiel pour les plantes pour la photosynthèse et le développement de la chloro-

phylle. Roldán et al. 2002 ; Eynard et al. 1992 et Dıaz et al. 2009 ont montré que la vivianite

est effective pour la correction, prévention du déficit ferreux dans les sols calcaires. En pré-
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sence de l’air, la vivianite est facilement oxydable. Elle vire de couleur de gris bleu au bleu

indigo grâce à l’auto-oxydation de 5-10% de Fe2+ en Fe3+. Roldán et al. 2002 ont travaillé

sur l’altération de la vivianite en lepidocrocite (FeO) et sa dissolution dans un sol calcaire

contenant une résine d’échange anionique pour piéger le phosphore. Les résultats de l’étude

ont montré que la dissolution de la vivianite a été complété en 53 jours dans un système

en contact avec l’O2 et 28 jours quand le système est aéré et libre de CO2. Le seul produit

final détecté après oxydation avec l’O2 était la lepidocrocite. Cette dernière présentait une

structure peu crystalline. Ce résultat explique la raison de l’utilisation de la vivianite comme

un amendement de fer pour atténuer sa carence dans les sols. (Wilfert 2018) a reporté que

le type de complexe qui lie les ions fer-phosphate joue un rôle très important dans la libé-

ration de P. Par ailleurs, l’adsorption et la désorption d’o-P varient avec ces différents types

d’oxydes de fer. Abdala et al. 2015 et Arai et Sparks 2001 ont montré que la libération du P

est compliquée et peut être affecté par différents autres paramètres que le type de complexe

formés, notamment le pH et la concentration initiale de P.

1.8 Disponibilité de la vivianite dans les sols et les lacs

La vivianite et la strengite sont les deux formes de complexes de fer phosphate les plus connues.

Leur formation et oxydation sont liées au pH du milieu et le potentiel redox. Ces deux facteurs

interviennent aussi dans le processus de libération de l’O-P. Rothe et al. 2016 ont examiné

l’identification et la pertinence environnementale de la vivianite dans les sols gorgés d’eau

et les sédiments dans les lacs où ils ont reporté que l’ajout de fer dans les lacs eutrophisés

pourra prévenir à la mobilisation de P dans les milieux aquatiques. Cependant, les réactions

chimiques incluant l’élément fer sont sensibles au changement du potentiel redox. Ceci est

considéré un désavantage pour assurer un effet durable sur l’immobilisation de P dans les

lacs et ses sédiments. Les composés de Fe-P, sensibles au potentiel redox, peuvent libérer les

orthophosphates dès que les conditions aérobies s’appliquent. Ainsi, l’ajout de sels de fer sous

la forme de FeCl3 et Fe(OH)3 dans des milieux aquatiques souffrant d’eutrophisation n’a

pas réussi a immobiliser les orthophosphates sous forme de fer phosphates (vivianite) (Welch

et Cooke 2005).

La formation de vivianite est aussi influencée par les substances humiques et par la présence

de sulfide qui entre en compétition avec le fer et diminue par ailleurs sa disponibilité pour la

formation du complexe FeP. Une étude élaborée par Kleeberg et al. 2013 a souligné qu’afin

d’assurer une élimination de P et d’améliorer la qualité de l’eau, un dosage élevé de Fe est exigé.

Par ailleurs, il y aura toujours une quantité de fer disponible pour la formation de vivianite.

Cependant, il est encore difficile de comprendre la nucléation, cristallisation des minéraux

dans une telle matrice complexe. L’amélioration de la qualité des eaux et la quantification de

la contribution de vivianite dans l’élimination d’excès de P n’ont pas encore été bien évalués.
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1.9 Systèmes d’électrocoagulation

1.9.1 Application du système d’électrocoagulation

L’électrocoagulation (EC) est une technologie électrochimique de traitement des eaux po-

tables, des eaux usées municipales et industrielles. Elle se déroule dans une cellule électro-

chimique où un potentiel électrique est appliqué. L’EC a été développé au 19ème siècle à

Londres où elle était appliqué dans le traitement des eaux provenant des réseaux d’égouts

mélangé avec l’eau de mer (Casillas et al. 2007 ; Hakizimana et al. 2017). En 1909, J.T. Harris

a obtenu le brevet aux Etats-Unis pour le traitement des eaux usées par l’EC en utilisant des

électrodes de fer et d’aluminium. Par ailleurs, deja en 1940, cette technologie a été appliquée

dans le traitement des eaux usées en produisant in situ des floculants et des coagulant. A

partir des années 30, les traitements par EC ont été remplacés par un traitement biologique

à cause de la consommation élevée d’énergie électrique requise pour le fonctionnement des

systèmes d’EC (Casillas et al. 2007 ; Hakizimana et al. 2017). La situation a immensément

changé, plusieurs études ont été menées sur les systèmes d’EC en vue d’optimiser l’efficacité

du traitement, comprendre ses différents aspects et minimiser sa consommation d’énergie afin

de minimiser le coût de traitement.

L’EC pose comme toutes autres technologies de précipitation chimique, des problèmes d ges-

tion de résidus métalliques. Des études ont montré que les boues générées par l’EC ne sont

pas différentes des celles générées par l’ajout des coagulants chimiques (Persin et Rumeau

1989 ; Lin et al. 2008). Par conséquent, la disposition des boues devrait être similaire.

1.9.2 Contexte théorique du processus d’électrocoagulation

Le système d’EC combine plusieurs processus qui peuvent être électrochimique (dissolution

anodique et cathodique des électrodes, électro-réduction, réduction des molécules d’eau..), chi-

mique (réaction d’équilibre acido-basique, interaction chimique entre les ions, réaction redox..)

et physico-chimique (formation de composés insolubles, précipitation, sorption, coagulation,

flottation..). Tous ces processus sont représentés dans la figure 1.11.
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Figure 1.11 – Interactions se produisant dans un réacteur d’EC
(Hakizimana et al. 2017)

Mécanisme d’électrocoagulation

L’EC sert à la production de coagulant in situ par l’application d’un courant électrique entre

des électrodes métalliques. Un ajout d’une solution d’électrolyte (NaBr, NaSO4, NaCl..)

peut être dans certains cas indispensable afin d’assurer la conductivité électrique à travers le

système.

• Dissolution anodique : L’électrode est oxydée grâce au potentiel électrique imposé et

les électrons sont transférés par le processus de dissolution anodique par mole de métal.

M→ Mz+ + ze− (1.4)

Dans les cas de l’utilisation d’électrodes de fer, la dissolution anodique peut conduire

à la formation des ions ions ferriques et/ou ferreux dépendamment des conditions

opératoires.

Fe→ Fe2+ + 2e− (1.5)

Fe→ Fe3+ + 3e− (1.6)

Des études ont montré que la dissolution anodique conduit majoritairement à la for-

mation Fe2+ dans un système d’EC, alors que les concentrations de Fe3+ peuvent être

négligeables dans certains cas. L’oxydation de Fe2+ en Fe3+ est hautement influencée

par la concentration d’oxygène et le pH. Le pH gouverne l’oxydation de Fe2+ en Fe3+

et le type d’hydroxyde de fer. A un pH acide, l’oxydation de Fe2+ en Fe3+ est lente

avec la présence d’O2 (équation 1.7), Cependant, a un pH neutre voire basique, Les ions

dissous de Fe2+ se transforment en Fe(OH)2 qui s’oxyde rapidement en hydroxyde de
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FerIII (équation 1.9) (Hakizimana et al. 2017).

Fe2+ + O2 + 2H2O→ Fe3+ + 4OH− (1.7)

Fe2+ + 2OH− → Fe(OH)2 (1.8)

Fe(OH)2 + O2 + 2H2O→ 4Fe(OH)3 (1.9)

• Réduction cathodique : Au niveau de la cathode, la molécule d’eau est réduite en gaz

d’hydrogène et des anions hydroxyles qui augmentent par conséquent le pH.

2H2O(1) + 2e− → H2(g) + 2OH− (1.10)

• Réactions physico-chimiques : les cations métalliques générés résultent dans la

formation des hydroxydes de métal ayant une solubilité faible et une aptitude pour se

précipiter (Casillas et al. 2007). En outre, les polluants seront adsorbés physiquement

et chimiquement sur les précipités. La matière organique, le phosphore et autres types

de polluants vont précipiter en formant des complexes de polluant-hydroxyde de métal

ou adsorber ou être attirés par force électrostatique sur la surface d’hydroxyde de

métal (Hakizimana et al. 2017).

La quantité de fer dissoute par l’oxydation anodique dans la cellule électrolytique est quantifié

par la loi de Faraday en fonction du temps d’électrolyse t et du courant électrique I imposé

(Tran et al. 2012) :

mFe = (I.a.N.M.t)/(n.F.V ) (1.11)

I (A/cm2) représente la densité du courant

a (cm2) la surface active de chaque électrode

t (s) temps de réaction

V (l) volume

n le nombre d’électrons transférés au cours de la réaction au niveau de l’électrode

M masse molaire (g/mol)

F constante de Faraday (96,500 C/mol)

N le nombre de cellules électrolytiques

1.9.3 Dosage du fer VS électrocoagulation

Le dosage chimique par ajout de sels et l’EC sont tous les deux des systèmes largement utilisés

dans l’élimination des charges polluantes (DCO, turbidité, phosphore) et ils ont prouvé une

bonne efficacité de rendement en termes d’élimination. Malheureusement, les études ayant
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comparés l’élimination des polluants par voie chimique ou par la méthode d’EC sont limités

dans la littérature. Cependant, Holt et al (2012) ont mené une étude comparative entre un

dosage chimique et l’EC. L’élimination de la turbidité a été utilisée pour comparer l’efficacité

des deux types de traitement. Le sulfate d’aluminium était utilisé dans le traitement chimique

à un pH acide de valeur 4. Par contre, un pH basique entre 8.3 et 8.8 était adopté en EC.

Le dosage chimique a montré une diminution de la valeur de pH suite à la dissociation du

sel alors que le pH dans le système d’EC est resté relativement constant (autour du pH 8)

(Holt et al. 2002). Une comparaison juste ne pourrait donc pas être réalisée vu la différence des

conditions initiales. Alors une augmentation de la valeur de pH a été effectuée pour le système

de dosage chimique. Les résultats ont montré que le système d’EC a amélioré la floculation

grâce à la production du gaz d’hydrogène au niveau de la cathode. Cependant, au un pH

acide le dosage chimique a montré une meilleure efficacité du traitement. L’EC a plusieurs

avantages par rapport au traitement conventionnel par coagulation chimique utilisant des sels

notamment de fer ou d’aluminium (FeCl3.6H2O, KAl(SO4)2.12(H2O). Un ajout de 1g de

Fe3+ etAl3+ nécessite un ajout de 1.91 g de chlorure ferrique et 8.57g de sulfate d’aluminium

respectivement (Ahmad et al. 2016). Par conséquent, le traitement par dosage chimique

nécessite la manipulation d’une grande quantité de produits chimiques comparé au traitement

électrochimique. Un autre avantage de l’application de l’EC au lieu du traitement chimique

conventionnel est que la formation d’hydroxyde d’aluminium ou de fer requière moins d’acidité

pour maintenir le pH. Lors de la coagulation chimique, (Gu et al. 2009) ont rapporté que

la formation d’un mole de Fe(OH)3 ou Al(OH)3 ajoute 3 moles de H+ qui diminuent par

la suite le pH fortement. Au contraire, la formation des hydroxydes de fer et d’aluminium

au cours de l’EC n’ajoutent aucune acidité à la solution à traiter. Ainsi, l’EC vient avec des

équipements simples qui permet permet d’éviter la manipulation de réactifs et de réduire

l’utilisation de produits chimiques, offrant une meilleure floculation par la formation de bulles

de gaz autour des électrodes (Ahmad et al. 2016).

1.10 Objectifs de l’étude

Cette étude vise la récupération du phosphore sous forme de vivianite

Fe(II)3(PO4)28H2O en utilisant la technologie d’électrocoagulation, une technologie jamais

appliquée avant. La récupération de la vivianite représente une avenue prometteuse pour

la récupération de P, une source essentielle, non renouvelable en épuisement et pourtant

pas encore utilisée d’une manière durable. Pour ce faire, une étude expérimentale et de

modélisation été effectuée afin d’étudier le mécanisme de formation de la vivianite, la

cinétique de formation de la vivianite ainsi que les facteurs influençant le processus de

précipitation.
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L’étude de modélisation (effectuée à l’aide du logiciel PhreeqC) comprenait les étapes

suivantes :

• Investiguer la cinétique d’oxydation de fer ferreux en fer ferrique dans des conditions

en équilibre avec l’air et dans des conditions anaérobies.

• Suivre les facteurs thermodynamiques agissant sur la formation de la vivianite.

• Effectuer des calculs de spéciation chimique et évaluer l’indice de saturation ainsi que

les différents produits d’activité ionique du fer et du phosphate.

• Tester les facteurs qui limitent la formation de la vivianite et déterminer les conditions

optimales de sa précipitation.

L’étude expérimentale (effectuée à l’aide d’un réacteur d’électrocoagulation) comprenait les

étapes suivantes :

• Des expériences en mode batch afin de :

• Comprendre et réduire l’oxydation du fer en Fe2+ et Fe3+.

• Déterminer les facteurs agissant sur la précipitation de la vivianite.

• Déterminer les meilleurs conditions de précipitation.

• Des expériences en mode continu avec un réacteur à flux continu suffisamment pour :

• Étudier la cinétique de précipitation de la vivianite à différentes conditions de pH.

• Étudier et comprendre les mécanismes impliqués dans la précipitation de la vivia-

nite.
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Chapitre 2

Méthodologie

Deux approches complémentaires ont été mises en place dans l’optique répondre aux objectifs

de l’étude et de mieux comprendre le processus de précipitation de la vivianite :

• Une approche de modélisation

• Une approche expérimentale

2.1 PhreeqC

2.1.1 Introduction

PhreeqC (pH-Redox-EQuilibrium) est un programme écrit en langage C++ capable d’évaluer

des réactions chimiques et des processus de transport dans des eaux naturels ou polluées.

Le développement de cet outil a commencé en 1980 à la commission géologique aux Etats

Unis (Parkhurst et Appelo 2013). PhreeqC est un outil de modélisation avancé qui permet

de résoudre des équations d’équilibre non-linéaires et calculer différentes concentrations

d’espèces où le modèle prendra en compte toutes les réactions potentielles de précipitation.

L’accessibilité facile et sans frais a permis son utilisation dans divers contextes scientifiques.

Tous les équilibres chimiques pertinents dans l’eau telles que les réactions acide-base, les

réactions de précipitation et de dissociation et les réactions de réduction-oxydation (redox)

sont incorporées dans le programme PhreeqC.

2.1.2 Concept de base

PhreeqC utilise un fichier d’entrée qui contient plusieurs informations du système qu’on sou-

haite modéliser. Ce fichier contient la composition chimique de l’échantillon de l’eau, le pH,
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pe (log négatif de l’activité conventionnelle de l’électron), la température et les couples redox

à considérer lors des calculs de spéciation chimique. PhreeqC commence la simulation ce qui

donne une composition détaillée de tous les éléments chimiques dans la solution. Pour faire

ça, le modèle convertit toutes les unités dans le fichier d’entrée en moles. Notez que toutes les

concentrations sont calculées par kg d’eau. La résolution de plusieurs équations algébriques

non-linéaires est obtenue à partir des réactions chimiques, des activités ioniques et de bilan

de masse. Dans une étape ultérieure, le modèle résout la composition chimique non-linéaire

et définit les activités de tous les éléments chimiques du système en question (Tohidi 2019).

2.1.3 Atouts de PhreeqC

La version la plus récente du PhreeqC (version 3) est utilisée dans le calcul d’indices de

saturation, la distribution des espèces chimiques en solution, la densité, la conductivité, le

pH et beaucoup d’autres caractéristiques chimiques. Etant donnée que la solution aqueuse

n’est pas idéale, PhreeqC utilise l’association ionique et les équations de PITZER, qui sont

une application de la théorie thermodynamique. Ces équations sont destinées au calcul

de coefficients d’activité ionique en solution et les coefficients osmotiques, ou la théorie

de l’Interaction Ionique Spécifique (SIT) (Parkhurst et Appelo 2013). Ainsi, PhreeqC

est capable d’effectuer une répartition des éléments redox parmi leurs états de valence en

se basant sur la valeur spécifiée de pe ou le couple redox pour lesquels les données sont

disponibles dans le fichier d’entrée. En outre, PhreeqC est capable de faire un ajustement

de concentration d’un élément chimique pour obtenir l’état d’équilibre (ou un indice de

saturation spécifique ou une pression de gaz partielle).

PhreeqC est capable de fournir un cadre pour la modélisation de transport 1D en définissant

une ou plusieurs solutions, combinées avec multiple assemblages pour déterminer une phase

stable. PhreeqC est un outil performant de modélisation de systèmes de transport (transport

de chaleur, système d’advection et de dispersion, transport au sein d’un milieu poreux),

de modélisation inverse et de modélisation des systèmes chimiques en se basant sur les

expressions de taux pour la cinétique chimique.

2.1.4 Limites de PhreeqC

PhreeqC est un programme général géochimique applicable dans divers domaines. Cependant,

plusieurs travaux ont identifiés ses limites, notamment :

• Le modèle aqueux : Une des limites dans le modèle aqueux est le manque de

cohérence des données dans la base de données de PhreeqC. La base de données

PITZER.dat est considérée la base de données la plus complète. Cependant, elle
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contient un nombre limité d’éléments chimiques. De plus, les autres bases de données

utilisent les constantes d’équilibre et les enthalpies des réactions citées en littérature

mais aucune indication n’est faite pour déterminer les modèles qui ont été utili-

sés dans la détermination des log Ks ou si les modèles aqueux définis par les bases

de données sont cohérents avec les données expérimentales (Parkhurst et Appelo 2013).

• Le modèle d’échange ionique : aucune tentative n’a été faite pour inclure d’autres

modèles d’échange ionique plus complexes. Dans de nombreuses études, la modé-

lisation par échange ionique nécessite des données expérimentales sur le matériel

du site d’étude pour une application appropriée du modèle (Parkhurst et Appelo 2013).

• Inclusion de l’incertitude : L’inclusion de l’incertitude lors de l’identification du

modèle inverse est une avancée majeure par rapport aux autres programmes de

modélisation inverse. Néanmoins, la méthode numérique a montré des lacunes au

niveau de l’incohérence des résultats. Cela est dû au fait que le solveur numérique n’est

pas capable de gérer des petits nombres. Ceci engendre une limite considérable dans

le calcul du fractionnement de Rayleigh pour les isotopes au cours de précipitation

(Parkhurst et Appelo 2013).

2.2 Utilisation de PhreeqC dans le cadre de l’expérimentation de

récupération du phosphore

2.2.1 Réactions batch et réactions contrôlées cinétiquement

Dans la section suivante, on s’intéressera aux réactions batch et aux réactions cinétiquement

contrôlées. Ils font partie de l’objectif de l’étude qui se focalise sur la modélisation de la

récupération du phosphore sous forme de vivianite.

Dans chaque simulation, un ou plusieurs calculs de spéciation peuvent être réalisés en

fonction de ce qui a été spécifié dans le fichier d’entrée. Dans le cadre de ce projet, nous nous

sommes intéressés aux points spécifiques suivants :

• Au calcul de spéciation chimique de la solution à l’état initial.

• A la détermination de la composition d’un assemblage de surface en équilibre avec

une composition de solution fixe.
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• Au calcul de la composition chimique à la suite de réactions en batch qui incluent

des réactions cinétiquement contrôlées, une addition ou une élimination d’un élément x.

Un fichier détaillé est par la suite généré comprenant toutes les informations citées au-dessus.

Les calculs se font grâce à une base de données PhreeqC.dat. Une modification de la base de

données pourrait être utile et parfois nécessaire pour répondre aux objectifs de l’étude. De

plus, l’ajout de réactions chimiques (formations des phases solides, liquides, gazeuses ou de

spéciation..) dans le fichier d’entrée est faisable sans toucher à la base de données originales

en introduisant les blocs de données suivants : SOLUTION MASTER SPECIES, SOLUTION

SPECIES, PHASES. Dans ce cas, PhreeqC les lit et les introduit dans la base de données

(Figure 2.1).

Figure 2.1 – Fichier d’entrée et interface de PhreeqC

2.2.2 Modélisation électrochimique avec PhreeqC

Indice de saturation

• Produit de solubilité thermodynamique : dans la chimie thermodynamique, la préci-

pitation ou la dissolution d’un minéral est contrôlée par la loi de masse où le minéral

AaBb se dissout ou se précipite selon l’équation (3.1)

AaBb → aA+ bB (2.1)

La constante d’équilibre est définie par Ksp :

Ksp =
[A]a[B]b

[AaBb]
(2.2)
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a, b coefficients stœchiométriques et [AaBb] = 1

Un changement dans la concentration molaire d’un des composants (A ou B) cause

un ajustement dans l’autre composant pour maintenir la valeur de la constante Ksp.

Le principe de la loi est simple et puissant. Il décrit tous les types de réactions dans

une solution aqueuse : incluant les réactions acido-basique, réactions redox, réactions

des solides, des gaz, d’échange ionique, et beaucoup d’autres phénomènes chimiques.

Le produit de solubilité thermodynamique Ksp d’un minéral est obtenu en extrapolant

le produit de solubilité à force ionique non nulle à l’état standard de force ionique nulle.

Ksp =
{A}a{B}b

{AaBb}
ou {AaBb} = 1 (2.3)

Ksp est nommé produit de solubilité thermodynamique.

{} est désigné pour exprimer les activités et [ ] est désigné pour les concentrations.

• Produit d’activité ionique IAP : Lorsqu’une espèce chimique est en solution, des

interactions se déroulent entre le solvant-soluté. Les ions réagissent entre eux et

avant l’établissement de l’état d’équilibre, la notion d’activité ionique est introduite

correspondant à la concentration active en solution.

IAP = {A}aactuel{B}bactuel (2.4)

IAP décrit l’activité ionique à l’état non-équilibre des ions chimiques impliqués dans

la réaction.

{A}aactuel = γAmA (2.5)

où A : activité ionique de l’ion A

γA le coefficient d’activité ionique

mA la concentration molaire (mol/L)

Dans une solution ionique, les interactions électrostatiques entre le soluté et le solvant sont

considérables et ces forces sont contrôlées par la loi de Coulomb. Par conséquence, la solution

électrolytique n’est plus considérée idéale. Les bases pures de la thermodynamique sont

incapables de déterminer l’activité ionique ou le potentiel chimique. Cela est dû au fait que

le potentiel électrochimique d’un ion n’est pas séparable en potentiel chimique et potentiel

électrique. Une telle séparation ne doit pas être basée sur des principes thermodynamiques.

Calculer l’activité ionique et comprendre le comportement des ions en solution revient au

calcul du coefficient d’activité ionique γi. Il existe plusieurs modèles capables de calculer

le coefficient d’activité ionique. Cependant, PhreeqC utilise l’équation de Debye-Huckel qui

assume que les interactions sont uniquement d’ordre électrostatique. L’équation de Debye-

Huckel utilise un modèle où chaque ion est entouré d’une atmosphère d’ions de la même
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charge, opposée à la charge de l’ion central. L’atmosphère ionique réduit par conséquence le

potentiel chimique de cet ion central et neutralise sa charge. Dans le cas de deux ions A et B

ayant des charges de même signe, une force ionique élevée est libérée favorisant la formation

de paires avec une charge plus élevée et, ensuite, augmentant la vitesse de réaction.

log γi = −AZ2
i

√
I (2.6)

A : constante qui dépend du P et T du solvant

I : = force ionique

zi : la charge de l’ion central

La force ionique d’une solution est la mesure des ions dissociés dans cette solution (
∑

anions

+ cations). La concentration totale des électrolytes en solutions a un effet sur la constante

de dissociation, de la solubilité et autres caractéristiques de la solution.

I =
1

2

∑
ciz

2
i (2.7)

ci : concentration molaire de l’ion i (M)

zi : nombre de charges de l’ion i

Grâce aux diverses capacités de PhreeqC, suivre la précipitation potentiel d’une ou plusieurs

phases est possible. Dans chaque simulation, PhreeqC calcule l’indice de saturation de toutes

les phases ayant un potentiel de se précipiter en se basant sur les données du fichier d’entrée.

Par conséquent, les indices de saturation de chaque phase sont écrits dans le fichier de sortie.

L’indice de saturation est le log décimal du produit d’activité ionique divisé par la constante

d’équilibre.

SI = log10

(
IAP

Ksp

)
(2.8)

L’indice de saturation SI est une grandeur importante et utile pour la détermination de l’état

d’une solution. Il permet d’indiquer si la solution est saturée, insaturée ou encore sursaturée :

• IAP<Ks −→ SI<0 : la solution est dite insaturée ;

• IAP > Ks −→ SI>0 : la solution est dite sursaturée et la précipitation du minéral se

produira ;

• IAP = Ks −→ SI=0 : la solution est à l’équilibre et est dite saturée ;

Dans le cadre de ce travail, le suivi des indices de saturation de tous les minéraux ayant un

potentiel de se précipiter est un élément clé dans l’interprétation des résultats du modèle
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(Figure 2.2).

Figure 2.2 – Suivi des indices de saturation des minéraux ayant un potentiel de se précipiter

Activité des électrons

L’activité des électrons est représentée par le potentiel d’oxydoréduction ou potentiel redox,

notée Eh, qui est une valeur empirique exprimée en Volts (V). Le potentiel standard du

couple redox est mesuré par rapport à un couple de référence qui est l’hydrogène H+/H2.

Fe→ Fe2+ + 2e− E◦ = −0.44 V (2.9)

Fe2+ → Fe3+ + e− E◦ = 0.80 V (2.10)

Dans une cellule électrochimique, le calcul du potentiel électrochimique se base sur l’équation

de Nernst. E° représente le potentiel standard et on introduit l’équation de Nernst qui définit

le potentiel de la cellule électrochimique dans des conditions non standard.

Ecell = E◦cell −
(
RT

nF

)
ln Q (2.11)

avec :

Ecell : = potentiel de la cellule électrochimique dans des conditions non standard ;

Eo
cell : = potentiel de la cellule électrochimique dans des conditions standard ;

R : = constante (8.31J/mole K) ;

T : = température (en Kelvin) ;

F : = constante de Faraday (96,485 C/mole e-) ;

n : = nombre de moles d’électrons transférés dans la cellule ;

Q : = quotient de la réaction en question (voir équation 3.14) ;
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Dans le cas de PhreeqC, la valeur pe représente l’activité des électrons. En identifiant le

couple redox dans le fichier d’entrée de PhreeqC lui permettra de calculer la valeur de pe. pe

sera utilisée dans le calcul de tout couple redox pour lequel une valeur de pe est nécessaire

pour déterminer la distribution de l’élément parmi son état de valence.

Relation entre l’énergie de Gibbs et le potentiel électrochimique

L’énergie libre de Gibbs, notée G, combine l’enthalpie et l’entropie (équation 3.12). G sert à

prédire la direction d’une réaction chimique en fonction de deux conditions : la température

et la pression. La variation observée dans la valeur de G indique le comportement thermody-

namique du système.

∆G = ∆H− T∆S (2.12)

H : enthalpie du système/ S entropie du système/ T température

• Si G < 0 –> la réaction est spontanée (se produit sans intervention extérieure) ;

• Si G > 0 –> la réaction est non spontanée (l’apport d’énergie externe est nécessaire

pour que la réaction se produise) ;

• Si G = 0 –> la réaction est à l’équilibre ;

Soit l’équation suivante :

aA+ bB → AaBb (2.13)

L’équation 3.13 relie l’énergie libre de la réaction chimique et l’énergie libre de Gibbs par la

formule suivante :

∆G = ∆G◦ +RT lnQ ou Q =
[A]a[B]b

[AaBb]
(2.14)

Comme précédemment expliqué, l’équation de Nernst (3.11) relie le potentiel électrochimique

standard et le potentiel de la cellule électrochimique à chaque moment t. En multipliant

l’équation 3.11 par nF des deux cotés, on obtient :

nFE = nFE◦ − RT ln Q (2.15)

ce qui est similaire à l’équation suivante :

∆G = ∆G◦ + RT ln Q (2.16)
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On peut conclure que la relation entre l’énergie de Gibbs et le potentiel électrochimique est :

∆G = −nFE avec ∆G◦ = −nFE◦ (2.17)

2.3 Dispositifs expérimentaux

2.3.1 Introduction

La récupération du phosphore (P) sous forme de vivianite avec la méthode d’électrocoagu-

lation présente une opportunité prometteuse une fois le système est bien établi et optimisé.

Dans le cadre de ce projet, la précipitation de la vivianite a été étudiée en quatre étapes

principales, comme suit :

1) Assurer une oxydation optimale des électrodes sacrificielles de fer à faible intensité

tout en minimisant l’oxydation du fer ferreux en fer ferrique ;

2) Evaluer la performance de la récupération de la vivianite dans le système électrochi-

mique en mode batch en tenant compte de tous les paramètres influençant le processus

de précipitation/récupération ;

3) Suivre la cinétique de précipitation de la vivianite pour différentes valeurs de pH (6, 7

et 8) ;

4) Analyser le précipité obtenu à l’aide de la diffraction des rayons X afin d’identifier les

minéraux précipités et confirmer la présence de vivianite.

2.3.2 Dissolution anodique des électrodes

Deux électrodes de fer ont été utilisées (Figure 2.3) : une subira l’oxydation suite à l’imposition

du courant électrique I (Ampère) et du voltage V (Volt) et une cathode où la réduction

des molécules est effectuée. Afin d’assurer la conductivité dans le système électrochimique,

l’ajout d’une solution électrolyte est indispensable. Selon la littérature, les solutions de NaCl,

NaSO4, et NaBr sont souvent utilisées avec des quantités de 1g/l à 2g/l. Dans le cadre de

ce travail, une solution de NaBr a été utilisée avec une concentration de 1g/L. (Le choix

de la solution d’électrolyte est discuté dans le chapitre Résultats et Discussion). Ainsi, un

réacteur de 400 ml a été utilisé et une solution synthétique de NaH2PO4 a été préparée. La

solution de NaH2PO4 est utilisée à ce stade de l’étude comme une solution tampon pour
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aider à maintenir un pH acide (pH de 4 à 6) afin d’éviter la précipitation de la vivianite vu

la présence simultanée des ions de fer et de PO3−
4 .

H3PO4/NaH2PO4 Ka = 7.5× 10−3 pKa = 2.1 (2.18)

NaH2PO4/Na2HPO4 Ka = 6.2× 10−8 pKa = 7.2 (2.19)

Na2HPO4/Na3PO4 Ka = 3.6× 10−13 pKa = 12 (2.20)

Figure 2.3 – Électrodes de fer de dimension 10cm × 12cm

Le suivi de l’oxydation de l’électrode de fer (de dimension 10cm×12cm) a été réalisé en

milieu acide (pH entre 4 et 6) et à faible intensité de courant. Deux intensités ont été

évaluées de 0.07 A et 0.1A dans le réacteur de 400 ml. Une étude comparative a été effectuée

entre la valeur théorique donnée par l’équation de Faraday (équation 3.21) et les valeurs

expérimentales des mesures de fer.

mFe(g/l) =
i.a.N.M.t

n.F.V
(2.21)

Avec :

I (A/cm2) : densité de courant ;

a (cm2) : la surface active de chaque électrode ;

t (s) : temps de réaction ;

V (l) : volume ;

n : nombre d’électrons transférés au cours de la réaction au niveau de l’électrode ;

M : masse molaire de fer (55.84 g/mol) ;

F : constante de Faraday (96,500 C/mol) ;

N : nombre de cellules électrolytiques ;

Le fer total et le fer ferreux ont été mesurés à l’aide de la méthode Phenanthroline 3500-Fe

(Standard Methods For The Examination of Water and Wastewater 2005). Le fer ferrique
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est obtenu de :

[
Fe3+

]
= [Fe tot ]−

[
Fe2+

]
(2.22)

Le suivi de l’oxydation de l’électrode de fer a été réalisé dans les mêmes conditions mais

avec l’ajout de gaz N2 qui élimine l’oxygène dissous dans la solution. En effet, la présence

d’oxygène dans la solution provoque l’oxydation de fer II en fer III, alors que dans cette étude

la minimisation de l’oxydation de fer ferreux en fer ferrique est l’un des objectifs majeurs

afin d’assurer le milieu nécessaire pour la précipitation de la vivianite. Avec l’ajout du N2,

l’O2 sera piégé et le milieu sera ainsi privé d’oxygène (milieu anoxie). Ainsi le fer ferreux

sera disponible pour être associé avec les orthophosphates en solution. Par ailleurs, deux

expériences ont été menées afin d’étudier l’oxydation des électrodes de fer avec et sans ajout

de N2 et à faible intensité de courant.

2.3.3 Analyses des échantillons

Analyses d’orthophosphate

Durant les expériences, un échantillon est prélevé à chaque pas de temps t bien déterminé

selon la durée de l’expérience pour mesurer les concentrations de PO4 − P . Les analyses

de PO4 − P , sont faites avec la méthode colorimétrique LACHAT (Standard Methods For

The Examination of Water and Wastewater 2005). Pour les mesures des orthophosphates en

solution, 2 ml d’échantillon est pris et 0.2 ml de H2SO4 de 10% est ajouté à l’échantillon afin

de reduire le pH et arrêter la précipitation de vivianite. Ensuite, l’échantillon est filtré avec

un filtre de 0.22µm et conservé a 4°C jusqu’au moment d’analyse avec la méthode LACHAT.

Courbe de calibration :

Une courbe de calibration doit être préparée avant chaque mesure des orthophosphates

avec la méthode colorimétrique LACHAT. Une solution mère de KH2PO4 de 10mg P/l

est préparée. L’appareil LACHAT est capable de mesurer au maximum 1 mg-P/L. Pour

cette raison, une courbe de calibration allant de 0 à 1 mg/l doit être réalisée en faisant des

dilutions de la solution mère. La démarche est présentée dans le tableau 3.1.
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Table 2.1 – Préparation des standards de la courbe de calibration

tandard mg-P/l Volume final Standard 10 mg-P/l

S6 0.025 50 ml 0.125 ml

S5 0.05 50 ml 0.25 ml

S4 0.1 50 ml 0.5 ml

S3 0.25 50 ml 1.25 ml

S2 0.5 50 ml 2.50 ml

S1 1 50 ml 5 ml

S limite 0.005 50 ml 5 ml du 0.05 mg/l

Figure 2.4 – Courbe de calibration PO4 − P : la courbe du haut représente la régression
linéaire de R2= 0.9999, et la courbe en bas représente le pourcentage de l’erreur prédit sur
les concentration .

Préparation des échantillons :

Une dilution de 100 fois a été utilisée pour diminuer la concentration de l’échantillon, qui

peut atteindre 62 mg-P/L. La dilution a été réalisée en deux phases : une première qui

consiste à diluer l’échantillon 10 fois en prenant 0.5 ml de l’échantillon et en ajoutant de

l’eau nanométrique jusqu’à 5 ml et une deuxième phase qui repose sur la dilution de 100

fois l’échantillon en prenant 1 ml de l’échantillon résultant de la première phase de dilution

(c’est-à-dire dilué 10 fois) et en ajoutant 10 ml d’eau nanométrique. A l’issue de cette
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opération, les échantillons sont considérés prêts pour les mesures de PO4 − P .

Vérification d’interférence :

Lors de la préparation de l’échantillon de 2 ml au cours des expériences, il était nécessaire

d’ajouter 0.2 ml de 10% H2SO4 pour arrêter la précipitation des orthophosphates avec le Fe2+

dans l’échantillon. Après une dilution de 100 fois, l’échantillon n’est plus acide et l’utilisation

d’une matrice d’eau nanométrique lors des mesures est donc indispensable. Par ailleurs, dans

l’objectif d’éviter l’effet potentiel de la matrice sur les mesures de PO4 − P , une vérification

de l’interférence par cette matrice a été réalisée pour chaque expérience en suivant les étapes

suivantes :

1. On calcule le facteur de dilution à partir de l’échantillon de départ avec ajout d’une

solution standard de concentration connue.

2. On prépare un échantillon avec le même facteur de dilution calculé à l’étape précédente

(par exemple : On prend 3 ml de l’échantillon de concentration x de PO4 − P et on

ajoute 0.2 ml d’une solution standard de concentration connue de P et on fait la mesure

de la concentration du nouvel échantillon avec l’appareil LACHAT.)

3. On calcul le pourcentage de récupération qui doit être strictement entre 80 et 120%.

Analyses de Fer

Durant les expériences, deux échantillons sont prélevés à des fréquences de prélèvement

bien déterminées selon le type et la longueur de l’expérience. A chaque pas de temps deux

échantillons sont pris pour des analyses de fer total et de fer ferreux avec la méthode

Phenanthroline 3500-Fe (Standard Methods For The Examination of Water and Wastewater

2005). Le dosage des solutions d’acétate d’ammonium, de solution phenanthroline et d’hy-

droxylamine doit être rapide après la prise de l’échantillon pour limiter toute oxydation de

Fe2+ en Fe3+ lors de la manipulation de l’échantillon.

Courbe de calibration

La méthode phenantroline 3500-Fe nécessite un spectrophotomètre pour les mesures de Fe2+

et Fetot. Dans le cadre de ce travail, le fer a été mesuré à une longueur d’onde de 510nm où

l’absorbance maximale de 0.9 correspondent à une concentration de 20mg Fe/L (Figure 2.5).

D’après le calcul d’oxydation de l’électrode avec la loi de Faraday, une estimation du facteur

de dilution necessaire a été calculé.

Une courbe de calibration a été préparée avec une solution mère de Fe(NH4)

(SO4)26H2O comme l’indique la Figure 2.4.
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Figure 2.5 – Courbe de calibration Fe2+

Nettoyage des électrodes

L’entretien des électrodes de fer est indispensable pour éliminer tout dépôt sur leurs surfaces.

Le nettoyage est réalisé après chaque expérience en suivant les étapes suivantes :

1) Les électrodes sont frottés avec du filtre à sable afin d’éliminer la rouille due à

l’oxydation.

2) Les électrodes sont immergées pendant 10 à 15 minutes dans une solution acide diluée

de 0.1M de H2SO4.

3) Les électrodes sont nettoyées avec une solution d’acétone. Cette étape a été ajoutée

au protocole de nettoyage des électrodes vue que le gaz N2 avait un effet inhibiteur à

l’oxydation anodique.

Caractérisation des cristaux par la méthode de diffraction par rayons X

Principe du test de diffraction par rayons X

Dans une expérience de diffraction par rayons X, un échantillon est placé au centre d’un

instrument et illuminé par un faisceau de rayons X. Le tube émetteur des rayons X et le

détecteur se déplacent dans un mouvement synchronisé. Le signal provenant de l’échantillon

est enregistré et représenté graphiquement, où les pics observés sont en relation avec la

structure atomique de l’échantillon.
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Figure 2.6 – Géométrie de la diffraction de rayons X

Les minéraux sont formés par des cristaux et chaque cristal est formé par un arrangement

régulier des atomes. Ces derniers à leur tour sont composés par des noyaux entourés

d’électrons. Le principe de diffraction par rayons X se base à ce niveau. Les rayons X sont des

rayons de hautes énergies avec des petites longueurs d’onde . Notant que la longueur d’onde

d’un rayon X est similaire à la distance entre les atomes d’un cristal, un effet d’interférence

spécial appelé diffraction permet dans la mesure des distances entre les atomes.

Quand un rayon X rencontre un atome, son énergie sera absorbée par les électrons. Par

définition, les électrons occupent un état d’énergie spécifique autour de l’atome. Puisque

l’énergie est insuffisante pour que l’électron se libère de son orbite, l’énergie est réémise sous

la forme d’une nouvelle énergie de rayon X mais à la fois similaire à l’originale. Ce processus

est appelé diffusion élastique.

Quand les plans des atomes sont exposés a des faisceaux de rayons X, ses rayons sont

dispersés par les espaces réguliers des atomes. Une amplification élevée se produit suite à

l’émission du signal à des angles très spécifiques où les ondes dispersées interfèrent d’une
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manière constructive. Cet effet est dit diffraction et l’angle entre le rayon incident et le

faisceau dispersé est appelé 2θ.

Test de Rayon X

Le test par rayons X a été utilisé pour identifier le type de fer phosphate précipité avec les

différentes liaisons chimiques et pour évaluer la cristallographie de la vivianite. L’échantillon

solide a été séparé de la solution liquide avec un filtre de 0.22 µm. Les granules de l’échantillon

ont été finement étalés sur des plaques, séchés a 25 ° C pendant 24 h et à l’obscurité. Après

24h l’échantillon a été broyé pour commencer le test par rayons X. La vivianite peut être

trouvée lorsque les échantillons sont séchés à une température ambiante et même en présence

d’oxygène. Pour le séchage des échantillons des températures élevées doivent être évitées. En

effet, au-dessus de 70 ° C et en présence d’oxygène, la vivianite se transforme en quelques

heures en un amorphe composé de phosphate de fer (Wilfert 2018).

2.3.4 Évaluation de la récupération de P sous forme de vivianite en mode batch

Dans le cadre de ce travail, trois dispositifs ont été utilisés afin d’évaluer le potentiel de

récupération de P sous forme de vivianite et d’optimiser le processus de récupération.

Premier dispositif

Un réacteur de 400 ml a été utilisé dans lequel ont été placées deux électrodes de fer

de dimension 10cm × 12cm à l’intérieur, à 1cm d’espacement (Figure 2.7). Une solution

synthétique de NaH2PO4 et de NaBr a été préparée. Pour arriver à des concentrations

de 62 mg-P/lPO4 − P et de 1g/l de NaBr, 0.24 g de NaH2PO4 et 0.4 g de NaBr ont

été ajoutées respectivement. Avant le début de l’expérience le pH a été ajusté avec

deux solutions de HCl de 1M et NaOH de 1M jusqu’à une valeur de pH =7 (le pH

initial de la solution synthétique est de 4.9). Ensuite, le gaz N2 a été purgé dans la solution

pendant 15 à 20 min afin d’éliminer l’oxygène dissous présent dans la solution (Figure 2.8(b)).

Une fois la solution prête, une faible intensité de 0.07A a été appliquée (avec courant constant

et voltage variable), tout en maintenant l’agitation magnétique à 600 rpm pour maintenir

l’homogénéité de la solution. Tout au long de l’expérience, le pH était mesuré avec un pH

mètre de type AE150 Benchtop et une sonde de pH de type Fisher TO1-17316 et ajusté à une

valeur de pH =7 afin d’assurer le pH optimal de formation de vivianite (Figure 1.8(a)). Deux

échantillons ont été prélevés toutes les dix minutes pour les mesures de Fetot, Fe
2+ et PO4−P .
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Figure 2.7 – Réacteur de 400 ml avec deux électrodes de fer

(a) Contrôle continu du pH avec
dosage de HCl et NaOH

(b) Purge de N2 gaz dans la solution
pendant 15 à 20 minutes

Figure 2.8 – Préparation de la solution et contrôle du pH

Deuxième dispositif

Un réacteur de 1.1 L a été étudié et les mêmes deux électrodes de fer agissant comme anode et

cathode ont été placées à l’intérieur en gardant la même distance que le dispositif précédant,

soit 1cm (Figure 2.9). Une solution synthétique a été préparée à partir d’une solution de 1.1

g/l de NaBr et 0.26 g de NaH2PO4 pour une concentration initiale de P équivalente de

62 mg-P/l. Le pH initial de la solution était de 4.9 et a été ajusté en utilisant une solution

basique de NaOH de 1M jusqu’à atteindre un pH neutre (pH= 7). Pendant 20 à 30 min,

le gaz N2 a été utilisé pour saturer la solution et éliminer par conséquent l’oxygène dissous

dans la solution et garder un milieu anaérobie, indispensable pour la formation de la vivianite.
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Une intensité de 0.1A a été utilisée pour toutes les expériences dans ce deuxième dispo-

sitif. L’effet de l’agitation magnétique et l’intensité de mélange ont été étudié dans des

conditions d’intensité différentes : 600 rpm, 700 rpm et 900 rpm. Tout le long de cette

expérience, le pH était maintenu à des valeurs entre 7 et 7.5 en dosant acide et base avec

une pipette de 0.1 µl. Afin d’optimiser le dispositif, le réacteur était fermé du haut avec des

plaques de plexiglas pour limiter le contact de la solution avec l’air ambiant. Par ailleurs, le

N2 a été introduit au-dessus de la solution pour créer une couche de N2 à la surface du liquide.

La durée de toutes les expériences était de 3h. Les échantillons ont été prélevés pour les

mesures de fer et PO4 − P toutes les 10 minutes durant la première heure, toutes les 20

minutes durant la deuxième heure et toutes les 30 minutes durant la troisième heure. Pour

analyser les échantillons prélevés, les mêmes protocoles expérimentaux de mesure de Fe et de

PO4 ont été suivis ainsi que les étapes de conservation des échantillons (voir section 3.3.3).

Figure 2.9 – Réacteur de 1.1L avec deux électrodes de fer et un générateur à courant constant

Troisième dispositif

Ce dispositif consistait de deux réacteurs connectés avec circulation continue entre eux.

Le premier est un réacteur (a) de 400 ml où les deux électrodes sont placées avec une

inter-distance de 1cm. Le deuxième réacteur est un réacteur (b) d’un volume de 700 ml

agissant comme bassin tampon où le pH est ajusté et où la vivianite se forme et se précipite

(Figure 2.10).

La solution de 1.1 L a été préparée dans les mêmes conditions que le deuxième dispo-

sitif contenant 62mg-P/l et 1.1 g/l de NaBr comme solution d’électrolyte. Le gaz N2 a
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été purgé dans la solution pendant presque 30 minutes et le pH initial de valeur 4.9 a

été ajusté jusqu’à une valeur de 7 avec 1M NaOH. Les deux réacteurs ont été fermés

avec du plexiglas pour conserver le milieu anaérobie en éliminant tout contact avec le mi-

lieu extérieur (l’air) et une agitation magnétique a été maintenue à 600 rpm dans le réacteur a.

L’oxydation se fait dans le réacteur (a) en imposant une intensité constante de 0.1 A tout au

long de l’expérience. Une pompe péristaltique a été utilisée pour que la solution circule en

continu du réacteur a vers le bassin b. L’eau passe par gravité du bassin b vers le réacteur a.

Le débit de la pompe a été choisi tel que la solution est bien mélangée. Le débit de la pompe

a été fixé à 80 ml/min. La sonde de pH a été placée dans le bassin tampon et le pH a été

ajusté en ajoutant des solutions de HCl et de NaOH. Afin de bien homogénéiser pendant

l’ajustement du pH, un mélange manuel a été fait.

Les échantillons sont prélevés à la même fréquence que dans le deuxième dispositif et les

échantillons sont préparés et conservés selon les protocoles cités dans la section 3.3.3.1.

Figure 2.10 – Réacteur (a) de 400 ml connecté avec un bassin tampon (b) à travers une
pompe péristaltique avec circulation continue

2.3.5 Évaluation de la récupération de P sous forme de vivianite en mode continu

Le suivi de la cinétique de formation et de précipitation de la vivianite et des concentrations

des orthophospates et des ions de fer a été évalué en mode continu à différentes valeurs de pH

6, 7 et 8. Le troisième dispositif a été adopté (réacteur de 400 ml avec les deux électrodes de

fer et le bassin tampon sont remplis a t=0 avec une solution de 1.1 L qui contient seulement

du NaBr (solution d’électrolyte assurant la conductivité électrique) mis en circulation en

continu avec une pompe péristaltique de débit de 80 ml/min) (Figure 2.11). Une solution de
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NaH2PO4 de concentration 62mg-P/l et d’électrolyte de 1.1g/l de NaBr a été introduite

pendant toute l’expérience avec une pompe péristaltique de débit de 36 ml/min. Afin de

maintenir un volume stable dans les deux réacteurs (réacteur a et b), une pompe a été

connecté au réacteur a avec un débit sortant de 36 ml/min. Ainsi, les mêmes débits de la

solution à l’entrée et à la sortie sont obtenus.

Trois expériences ont été réalisées où le pH a été ajusté pendant toute l’expérience à une

valeur fixe 1) à pH 6, 2) à pH 7 et 3) à pH 8. Le pH de toutes les solutions préparées a été

ajusté selon l’exigence de l’expérience avec deux solutions de HCl et NaOH. Le N2 gaz a

été introduit pendant 20 à 30 min dans toutes les solutions préparées et les réacteurs ont été

fermées avec du plexiglas. Pour des mesures et ajustements en continu, une sonde de pH a

été placé dans le bassin tampon et un ajout de NaOH et HCl a été fait manuellement à

l’aide d’une pipette pour garder le pH à la valeur souhaité. Tout au long de l’expérience, le

gaz N2 a été introduit au-dessus de la solution du bassin tampon créant une couche de N2

qui limite la diffusion d’oxygène dans la solution. Le courant a été maintenu constant à 0.1A

grâce à un générateur avec option courant constant.

La durée de l’expérience a été de 3h et des échantillons ont été pris pour des mesures d’ortho-

phosphates, fer total et fer ferreux (les échantillons ont été pris chaque 5min pour la première

heure, chaque 10min pour la deuxième heure et chaque 20min pour la troisième heure) (Figure

2.12). La conservation des échantillons pour les mesures est faite de la même façon que cité

auparavant.

Figure 2.11 – Dispositif en mode continu
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Figure 2.12 – Echantillons de Fe2+, Fetot et PO4 − P
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Chapitre 3

Résultats et discussion

Les résultats de ce chapitre sont présentés en deux parties principales, et la démarche est

illustrée par la figure 3.1 :

• Résultats de modélisation par PhreeqC en mode batch et en mode continu. Les

simulations en mode batch ont permis de comprendre le processus de précipitation

de la vivianite en suivant les différents paramètres thermodynamiques, en identifiant

les conditions optimales de sa formation et les ions compétitifs. Les simulations en

mode continu ont permis de suivre et de comprendre la cinétique de formation de la

vivianite à différents pH.

• Résultats du travail expérimental. Des expériences en mode batch et en mode continu

ont été élaborées pour suivre et évaluer l’oxydation de Fe2+ en Fe3+ en conditions

anaérobies et aérobies, pour suivre la précipitation de vivianite et pour suivre en mode

continu la cinétique de réaction de Fe2+ et PO4 − P à différentes valeurs de pH.
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Recuperation de phosphate sous forme de vivianite 
en utilisant la méthode d’électrocoagulation
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Figure 3.1 – Plan du chapitre

3.1 Résultats de modélisation PhreeqC

PhreeqC est un outil de modélisation performant qui permet de déterminer les conditions de

formation de la vivianite et investiguer les ions compétitifs qui réduisent sa précipitation.

Deux types de simulations ont été exécutées ; l’une dans un réacteur en mode batch et l’autre

en mode continu.

3.1.1 Résultats de modélisation en mode batch

Le couple redox Fe2+/Fe3+

L’oxydation des ions de fer ferreux en fer ferrique se produit dans des conditions aérobies ou

l’oxygène est présent dans le milieu. Limiter cette oxydation est un élément clé afin d’assurer

les conditions nécessaires pour la précipitation de la vivianite. En absence d’oxygène le milieu

est dit anaérobie et l’oxydation du Fe2+ en Fe3+ est réduite, voir absente. PhreeqC a été uti-

lisé afin d’investiguer et de comparer les concentrations de Fe2+ et Fe3+ sous deux conditions :

• Milieu aérobie : PhreeqC impose que la solution est en équilibre avec l’air

• Milieu anaérobie : absence de l’oxygène dans la simulation

52



Les résultats ont montré qu’en milieu aérobie avec un nombre de moles initial de Fe2+ de 0.1

mole = 8.4 g, toute la quantité de Fe2+ a été oxydée en Fe3+ au bout de 5 min (Figure 3.2).

Cela confirme que la présence d’oxygène dans la solution provoque l’oxydation de Fe2+ en

Fe3+.

L’étude de l’oxydation de Fe2+ en Fe3+ dans le cadre de ce travail, où le procédé d’électro-

Figure 3.2 – Oxidation du Fe2+ en Fe3+ en milieu aérobie

coagulation est utilisé, a été étudié dans un milieu anaérobie avec dosage de 4.5 mM de Fer.

L’objectif de cette simulation est de calculer la quantité en mole des ions libres de Fe2+ et

Fe3+ en mode anaérobie et s’il y’aura suffisamment de Fe2+ pour la formation de la vivianite.

La Figure 3.3 montre qu’avec le dosage de Fe0 et en absence d’oxygène, l’oxydation de Fe2+

en Fe3+ est limitée, ce qui est considéré avantageux pour la formation de vivianite. Les ions

libres de Fe2+ sont de l’ordre 10−4M et les ions libres de Fe3+ sont de l’ordre de 10−20M. Une

différence de molarité considérable, permettent d’assurer un milieu convenable et approprié à

l’association de PO−34 et Fe2+.
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Figure 3.3 – Oxidation du Fe2+ en Fe3+ en milieu anaérobie

Conditions permettant la précipitation de vivianite

Base de données standard de PhreeqC

La base de données standard de PhreeqC a été utilisée telle quelle ou elle a été modifiée pour

certains calculs. Les réactions qui d’une part incluent l’effet tampon de PO3−
4 et d’autre part

incluent les interactions entre fer ferreux et les ions d’orthophosphates sont très limitées. Ce

manque d’informations dans la base de données standard de PhreeqC est une de ses limites

majeures. L’absence de certaines réactions chimiques dans la base de données restreint la

simulation des interactions entre fer-phosphate ce qui amène à une meilleure compréhension

du système chimique et par conséquent donne une représentation irréelle du système en

question.

Pour combler cet écart, une comparaison des bases de données de MinteQ et de PhreeqC a

été réalisée dans le but d’ajouter les réactions chimiques manquantes à la base de données de

PhreeqC. Les réactions, représentées par les équations 4.1 et 4.2, existaient dans la base de

données de MinteQ mais manquaient dans la base de données de PhreeqC et ont été rajoutées

dans le bloc ”SOLUTION-SPECIES” du fichier d’entrée de PhreeqC.

Fe2+ + PO3−
4 + 2H+ −→ FeH2PO+

4

log− k = 22.253
(3.1)

Fe2+ + PO3−
4 + H+ −→ FeHPO4

log− k = 15.95
(3.2)
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Une simulation a été réalisée afin de voir l’effet de l’ajout de ces équations à la base de

données de PhreeqC sur les calculs de spéciation et réactions chimiques entre le fer ferreux

et les orthophosphates en suivant la cinétique de Fe2+ et PO4 − P à pH 6.

La Figure 3.4 montre que la modification de la base de données de PhreeqC a entrâıné l’aug-

mentation de la concentration de Fe2+ et PO4−P . Ceci montre l’importance de la vérification

de la base de donnée et les équations chimiques introduites. (Vaneeckhaute et al. 2013) a

utilisée une base de donnée réduite où les équations pertinentes dans le cadre du projet ont

été sélectionnées.

(a)

(b)

Figure 3.4 – Comparaison de deux simulation de la cinétique de Fe2+ et PO4 − P à pH 6
avec (a) la base de données standard de PhreeqC, (b) la base de données modifiées
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Analyse thermodynamique en mode batch

La base de données modifiée de PhreeqC a été utilisée dans toutes les simulations des réac-

tions chimiques entre fer-phosphate. Les réactions tampons des orthophosphates utilisées sont

représentées dans le tableau 4.1. La considération de l’ion H+ dans la plupart de ces réactions

mets l’accent sur l’effet du pH sur la précipitation de la vivianite.

Table 3.1 – Réactions ajoutées à la base de données de PhreeqC

No. Réaction log K

1 H3PO4 
 H2PO−4 + H+ -2.14

2 H2PO−4 
 HPO2−
4 + H+ -7.21

3 Fe2+ + 2H2O 
 Fe(OH)2 + 2H+ -15.10

Une solution contenant du fer ferreux avec molarité de 3mM, des phosphates de 2mM

(assurant un ratio de Fe/P = 1.5), des carbonates de 30 mM et de la sulfide en variant

sa molarité de 0.1mM, 0.5 mM à 1.5 mM. Cette composition décrit la composition ty-

pique de l’effluent d’un digesteur anaérobie. La simulation de PhreeqC a permis d’étudier

la spéciation de toutes les espèces liées à la précipitation de la vivianite et de suivre la

précipitation potentielle de tous les minéraux à l’équilibre à différentes valeurs de pH de 0 à 14.

Afin de suivre tous les minéraux ayant un potentiel de se précipiter à l’équilibre, une simple

simulation avec PhreeqC a été réalisée à pH 7 avec la même composition citée ci-dessus et les

indices de saturation (SI) des différents minéraux ont été évalués. Tous les minéraux réagissant

avec du Fe2+ ou les ions d’orthophosphates avec un SI >0 ont été sélectionnées afin de suivre

le nombre de moles précipités à chaque valeur de pH à l’équilibre (Figure 3.5). À partir des

résultats de cette simulation, les minéraux ayant un potentiel de se précipiter sont les suivants :

• Vivianite Fe3(PO4)2.8H2O

• Siderite FeCO3

• Mackinawite FeS

• Hydroxyde de fer Fe(OH)2
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Figure 3.5 – Sélection des minéraux selon l’indice de saturation pour la composition typique
d’un effluent de digesteur anaérobie

Les réactions chimiques ajoutées à la base de données de PhreeqC sont représentées dans le

Tableau 4.1. Afin d’assurer l’activité des électrons, la valeur de pe a été spécifiée par le couple

redox Fe2+/Fe3+ où PhreeqC effectuera une répartition des éléments redox parmi leurs états

de valence. La température a été fixé à 25℃ pour toutes les simulations. Trois simulations

ont été exécutées où la valeur de pH varie de 0 à 14 et dans chacune des simulations la

concentration de sulfide varie de 0.1 mM, 0.5 mM à 1.5 mM. Les résultats sont présentés par

les trois graphiques de la Figure 3.6.

La Figure 3.6 (a) montre que la vivianite est le précipité de fer phosphate qui commence à se

précipiter à partir d’un pH 4 en atteignant une molarité maximale à des valeurs de pH entre

6 et 8. Une précipitation faible de mackinawite est observé avec une concentration faible de

sulfide qui n’a pas d’influence à ce stade la précipitation de la vivianite. À pH 6.5, le minéral

siderite commence à se précipiter, atteignant un pic qui diminue soudainement à pH 10 à la

suite de la formation de l’hydroxyde de fer. En augmentant la molarité des ions de sulfides,

la vivianite est affectée directement : elle est réduite. À 1.5mM, la précipitation de macki-

nawite domine le système, affectant considérablement la vivianite et la siderite en limitant

leurs précipitations étant donné qu’il n’y a pas un dosage excessif de Fe2+. Notez que dans

le système d’électrocoagulation, une oxydation des électrodes de fer en Fe2+ sera mise en

place et une augmentation des concentrations des ions libres de Fe2+ sera observée. De cette

manière, il y’aura une quantité suffisante de Fe2+ pour la formation de vivianite et de mac-

kinawite. Dans plusieurs systèmes de digesteurs anaérobies recevant les boues de traitement

biologique avec élimination de P, les concentrations de P sont beaucoup plus importantes que

les concentrations de sulfides. Le ratio Fe/S = 2/3 sera plus faible que le ratio Fe/P 1.5/1, ce

qui réduit également l’effet de compétition des ions de sulfide. Comme l’indique la Figure 3.6

(c) à 1.5mM de sulfide, la concentration de vivianite sera réduite, mais la précipitation n’est

pas complètement inhibée.

57



(a) (b)

(c)

Figure 3.6 – Evolution de Fe2+ et PO3−
4 à différentes valeurs de pH avec 30 mM de carbo-

nates et (a) 0.1 mM, (b) 0.5 mM et (c) 1.5mM de sulfide
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Choix de la solution d’électrolytes du système d’électrocoagulation

Cette étape de l’étude a permis de suivre l’oxydation de l’électrode de fer en Fe2+ et Fe3+

et de mener une comparaison avec la quantité de Fe2+ calculée théoriquement avec la loi

Faraday et celle obtenue expérimentalement. Avant de commencer les expériences, le choix de

la solution électrolyte, qui assurera la conductivité électrique dans la solution, était important.

Dans un système d’électrocoagulation, les sulfates de sodium (Na2SO4), le bromure de sodium

(NaBr) et le chlorure de sodium (NaCl) sont des électrolytes supports largement utilisées

avec des concentrations autour de 1g/L (Tran et Drogui 2013) (Jardak et al. 2016). NaCl

n’a pas été sélectionnée vue son effet corrosif sur les électrodes de fer. La solution de NaBr

a les mêmes propriétés chimiques que le NaCl. Par conséquent, le choix de la solution a été

limité entre Na2SO4 et NaBr. Pour voir l’effet de de ces deux solutions sur la précipitation de

la vivianite, PhreeqC a été utilisé. Une composition initiale contenant ; 2 mM de NaH2PO4,

3 mM de Fe2+, Na2SO4 avec une concentration de 1g/L ou NaBr avec concentration égale

a 1g/l. La simulation a été réalisée à pH =7 et à 25 °C. L’indice de saturation de la vivianite

a été suivi ainsi que tous les autres minéraux ayant un potentiel de se précipiter.

Figure 3.7 – Évaluation du SI avec l’ajout de NaBr comme solution d’électrolyte

Les résultats des deux simulations représentées par les Figures 4.7 et 4.8 montrent qu’en

utilisant NaSO4 l’indice de saturation de la vivianite était égale à 9.65 et en regardant

les autres minéraux une précipitation de la pyrite FeS2 est détectée avec un IS = 3.64.

Cependant, la simulation avec NaBr a permis d’avoir un IS de 10.11 plus élevé que celle

de la simulation avec Na2SO4. De plus, aucune autre forme de précipités ne se produit en

conditions anaérobies à pH 7. Ces résultats ont conduit à identifier la solution de bromure

de sodium comme meilleure solution d’électrolytes support pour précipitation de la vivianite
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Figure 3.8 – Évaluation du SI avec l’ajout de Na2SO4 comme solution d’électrolyte

dans nos conditions opérations.

3.1.2 Résultats de modélisation en mode continu

Modélisation d’un réacteur en mode continu cité par (J. Liu et al. 2018)

Dans cette section, la cinétique d’élimination du phosphate sous différentes conditions de pH

a été analysée par modélisation afin d’explorer les mécanismes impliqués. Une simulation

qui suit la cinétique de PO4 − P et Fe2+ a été exécutée à des valeurs de pH = 6, 7 et 8

afin de comprendre la cinétique de formation de la vivianite. Ainsi, un suivi des paramètres

thermodynamiques, notamment l’indice de saturation de la vivianite et du produit d’activité

ionique, a été fait. Ces informations seront utiles dans l’interprétation des données de la

cinétique et dans la détermination de l’état du système (équilibre, saturation, sursaturation).
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Cette partie du travail a été basée sur un article qui a abordé la récupération de phosphate à

partir des solutions aqueuses par cristallisation de la vivianite (J. Liu et al. 2018).

Conditions initiales

Dans un réacteur à flux continu, deux solutions de NaH2PO4 et FeCl2 de molarité respec-

tivement de 0.001 mole et 0.0015 mole, ont été alimentées à un réacteur de volume 800 ml à

t=0min avec une pompe péristaltique avec débit égale à 5 ml/min. À t=0, les concentrations

de Fe2+ et PO4−P sont égales à 0 et le temps de rétention hydraulique du système est égal

à 200min. Dans chaque simulation, le pH a été fixé à pH = 6, 7 et ensuite 8. La Figure 3.9

donne un schéma du réacteur à flux continu utilisé pour la simulation.

Figure 3.9 – Dispositif modélisée par PhreeqC (modifié) (J. Liu et al. 2018)
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Équations différentielles

La variation des concentrations de PO4 − P et de Fe2+ a été évaluée avec les équations

différentielles qui décrivent les mécanismes impliqués dans la formation des cristaux : la

précipitation (4.3), la nucléation (4.4) et la germination (4.5).

dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− kP ·
{

PO3−
4

}2m · {Fe2+
}3m

(3.3)

dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− kN ·
{

PO3−
4

}2n · {Fe2+
}3n

(3.4)

dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− kG ·
{

PO3−
4

}2u · {Fe2+
}3u ·AT (3.5)

avec :

Ci : Concentration à l’entrée de PO4 − P ;

C : la concentration dans le réacteur à t ;

Q : le débit de la pompe ;

V : volume du réacteur ;

kp, kn, kg : constantes cinétiques pour chaque mécanisme, respectivement la précipitation, la

nucléation et la germination ;

n,m,u : constantes de l’ordre des réactions ;

AT : la surface totale du cristal avec un diamètre φ considéré constant ;

AT = N ·∅A · L2 où N est le nombre des cristaux et L2 son diamètre

Sachant que l’activité ionique est en fonction du coefficient d’activité ionique γFe et γPO4 , de

la fraction ionisée αFe et αPO3−
4

et la concentration C. On écrit alors selon l’équation de la

formation de la vivianite :

{
PO3−

4

}
= C · αPO3−

4
· γPO3−

4
(3.6)

{
Fe2+

}
= 1.5 · C · αFe · γFe (3.7)

En combinant les equations (4.3) à (4.5) et (4.6) et(4.7), on obtient :

dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− k′P · C5m (3.8)
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dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− k′N · C5n (3.9)

dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− k′G · C5u (3.10)

avec :

k′N = kN · 3.375nα2n
P · γ2nP · α3n

Fe · γ3nFe
k′P = kP · 3.375mα2m

P · γ2mP · α3m
Fe · γ3mFe

k′G = kG · 3.375uα2u
P · γ2uP · α3u

Fe · γ3uFe ·N ·∅A · L2

D’après l’article cité, les résultats expérimentaux ont pu déterminer les constantes cinétiques

(kp, kn, et kg). Ces résultats ont été ajustés dans le modèle, ce qui a permis de modéliser

tous les mécanismes de cristallisation de la vivianite. Dans le but de reprendre ce travail,

les mêmes constantes ont été utilisées ainsi que l’ordre de l’équation a été changé en 0. Par

ailleurs, les équations 4.3 à 4.5 définies seront écrites comme suit :

dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− k′P (3.11)

dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− k′N (3.12)

dC

dt
=

(Ci − C) ·Q
V

− k′G (3.13)

Simulations

La valeur du pH imposée a un effet significatif sur la formation de la vivianite. En effet, à pH

6, aucune élimination de PO3−
4 n’est observée. Les concentrations de PO4 − P et de Fe2+

s’accumulent tout au long de la simulation de 200min. Les résultats sont compatibles à une

simulation où aucune réaction n’est considérée. Cela prouve qu’a pH 6 aucune réaction ne se

produit entre PO4 − P et Fe2+. La Figure 3.11, montre que l’indice de saturation a atteint

une valeur égale à 5.3 à la fin de la simulation. Par conséquent, un indice de saturation plus

élevé est nécessaire afin d’assurer une cristallisation et précipitation de la vivianite. Afin de

comprendre les résultats du modèle à pH 7 et 8, l’exploitation de l’une des figures de l’article

qui illustrait la zone de métastabilité de la vivianite était complémentaire.

En effet, la zone de métastabilité se situe entre l’état de solubilité et de sursaturation. Elle

est souvent déterminée par le mécanisme de surfusion auquel une première nucléation est
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Figure 3.10 – Variation de PO4 − P en mode continu
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Figure 3.11 – Variation de Fe2+ en mode continu en imposant differents pH (pH6 et pH8)

détectée. La zone de métastabilité de la vivianite, représentée à la Figure 3.12, indique une

borne inférieure à une valeur d’IS =4 et une borne supérieure à une valeur de IS = 11.

À pH 6, la valeur de l’IS augmente à une valeur égale à 6.5, qui semble insuffisante pour

induire un début de nucléation de la vivianite.

64



Figure 3.12 – Zone de métastabilité de la cristallisation de la vivinaite (J. Liu et al. 2018)

À pH 7, le modèle n’a pas pu simuler les résultats expérimentaux de l’article. Cette étape

sera discutée dans la partie expérimentale où des expériences en mode continu et à différentes

valeurs de pH ont été exécutées.

À pH 8, les valeurs de l’IS ont augmenté en dépassant la borne supérieure à 11 à partir de

60 min. Le système se trouve alors dans un état de sursaturation et la précipitation sera

le mécanisme dominant à ce pH. Les concentrations de PO3−
4 restantes dans le réacteur

atteignent 13 mg/L. Conséquemment, les concentrations de Fe2+ restantes atteignent

presque 40 mg/L.
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Figure 3.13 – Variation de l’IS à pH 6 et pH 8
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Figure 3.14 – Variation du produit d’activité ionique à pH 6, 7 et 8
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Les simulations ont montré que le pH a un effet significatif sur la précipitation de la vivianite

en affectant directement la valeur de l’IS. Par conséquent, un changement des activités

ioniques de PO3−
4 et de Fe2+ a été observé. D’une part, la Figure 3.14 montre qu’en

augmentant le pH, l’activité ionique de PO3−
4 augmente. Cela est expliqué par le fait qu’en

augmentant le pH, la spéciation de PO3−
4 augmente. D’autre part, l’activité ionique de Fe2+

diminue légèrement à cause de la formation des ions et molécules d’hydroxyde de Fer. Les

ions Fe2+ libres s’associent avec les ions OH− pour former FeOH+. Ainsi, le pH gouverne

l’activité de H+ et de OH−, ce qui influencera la force ionique de la solution et l’activité

ionique de PO3−
4 et de Fe2+.

Conclusion

Les résultats de modélisation ont permis de comprendre les mécanismes impliquées à la

précipitation de la vivianite à différents pH. Le pH est le paramètre le plus important dans

la récupération de P sous forme de vivianite notant qu’il a un effet direct sur la spéciation

de Fe2+ et de PO3−
4 et donc la précipitation de vivianite. Les simulations en mode batch

ont aussi déterminé que le pH idéal de précipitation de P sous forme de vivianite est égale à

pH 7. Par ailleurs, la récupération de P sous forme de vivianite au niveau d’un flux riche en

orthophosphate comme un effluent de digesteur anaérobie avec pH = 7 diminuera les coûts

d’augmentation de pH dont on a typiquement besoin pour assurer la récupération sous forme

de struvite NH4MgPO4 qui nécessite un pH entre 8.5 et 9.5.

3.2 Résultats expérimentaux

Toutes les connaissances obtenues grâce à la modélisation concernant les caractéristiques

thermodynamiques de la fonction de vivianite, les ions/minéraux compétitifs, les conditions

idéales et les paramètres affectant directement sa formation/ précipitation et la cinétique

de formation à différentes valeurs de pH, ont été exploités dans la partie expérimentale.

Différentes essais ont été effectués en mode batch et en mode continu. La Figure 3.1 regroupe

les différentes étapes suivies.
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3.2.1 Expériences en mode Batch

Premier dispositif

Étude de l’oxydation des électrodes de fer

• Oxydation des électrodes sans et avec l’ajout du gaz N2 :

L’ajout de gaz N2 dans une solution permet d’éliminer l’oxygène dissous de la solution.

Par conséquent, un milieu anaérobie est obtenu et l’oxydation de Fe2+ en Fe3+ sera

réduite significativement. Dans l’optique de vérifier cette hypothèse, des tests de

dissolution anodique de l’électrode de fer ont été réalisés en l’absence et en présence

du gaz N2 . Le barbotage du N2 dans l’eau a été réalisé pendant 15 à 30 min dans la

solution. Les résultats des deux tests où l’oxydation anodique du fer a été suivie sans

ajout de N2 gaz et avec ajout sont représentés dans les deux Figures 4.15 et 4.16.
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Figure 3.15 – Suivi de l’oxydation de l’électrode en Fe2+/ Fe3+ sans ajout du gaz N2 dans
un système d’électrocoagulation avec intensité de courant de 0.07A

68



0

50

100

150

200

250

300

350

0 20 40 60 80 100 120 140

C
o

n
ce

n
tr

at
io

n
 (

m
g

/L
)

Temps (min)

conc_Fer (tot)

conc_Fe2+

conc_Fe3+

Figure 3.16 – Suivi de l’oxydation de l’électrode en Fe2+/ Fe3+ avec ajout du gaz N2 dans
un système d’électrocoagulation avec intensité de courant de 0.07A

Le suivi de l’oxydation sans ajout de gaz N2 au début de l’expérience et en imposant

0.1A comme intensité de courant montre que l’oxydation de Fe2+ en Fe3+ peut être

détectée à partir de 45 minutes de l’expérience. À la fin la concentration de Fe3+ a

atteint 60 mg/L, alors qu’une concentration de Fe2+ de 286 mg/L a été enregistré

avec une concentration de fer totale de 345 mg/L. La concentration de Fe3+ n’a pas

été plus élevée parce que le système n’est pas aéré. L’oxydation est fonction du temps

de rétention hydraulique et de l’intensité de courant imposée (intensité du courant

relativement faible dans le cadre de ce travail)

Avec l’ajout du N2 dans la solution pour une durée entre 15 et 20 minutes avant le

début de l’expérience, l’oxydation de Fe2+ en Fe3+ a été significativement diminuée.

Une concentration de Fe3+ de seulement 20 mg/L a été mesurée à la fin de l’expérience.

Afin d’assurer les conditions optimales pour la précipitation de la vivianite, le système

est optimisé en barbotant le gaz N2 pour réduire l’oxydation du fer ferreux en fer

ferrique pour la suite des expériences.

Comme expliqué ci-dessous, la quantité de fer oxydée à partir de l’électrode de fer a été

estimée à partir de la loi de Faraday. Le Tableau 4.2 montre qu’une grande différence

existe entre la valeur théoriquement estimée et la valeur mesurée expérimentalement.

Il est important de noté que la loi de Faraday ne tient pas en considération l’état

du matériel de l’électrode ainsi que son état de surface. Ceci influence la dissolution

anodique et la performance de la cellule électrolytique. Par conséquent, la différence
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entre les valeurs calculées théoriquement et mesurées expérimentalement est expliquée

par le fait qu’une tension limite existe qui empêche d’atteindre les valeurs théoriques.

L’évaluation du rendement faradique est représentés dans le tableau 4.2. Cependant,

au bout de 2h, une quantité de Fe2+ suffisante pour la précipitation de la vivianite

est présente dans la solution.

Table 3.2 – Comparaison entre les valeurs du Fetot expérimentalement et avec la loi Faraday
à 0.1A et dans un volume de 400 mL

Temps(min) Fetot oxydé Fetot estimé en ( mg/L) Rendement Faradique (%)
expérimentalement ( mg/L) par la loi Faraday

10 38 43 88
20 64 86 74
45 130 173 75
60 213 260 81.9
90 263 410 64
120 301 520 57.8

• Effet du gaz N2 sur les électrodes :

Lorsque le gaz N2 a été introduit dans le réacteur (tout au long de l’expérience) afin de

minimiser l’oxydation de Fe2+ en Fe3+ et d’établir un milieu anaérobie, les électrodes

ont perdu leur pouvoir d’oxydation (voir Tableau 4.3 qui compare l’oxydation des

électrodes dans les mêmes conditions sans contact avec N2 et après l’introduction du

gaz N2 dans la solution). Le contact entre les électrodes et le gaz N2 a développé une

couche protectrice sur les électrodes de fer provoquant le phénomène de passivation

ou les bulles de gaz couvre la surface active des électrodes de fer, résultant en une

diminution remarquable de la dissolution anodique du fer. Afin de surmonter ce

problème, les deux électrodes de fer ont été nettoyées avec une solution d’acétone

[P.Drogui, communication personnelle]. L’ajout de cette étape dans la procédure de

nettoyage de l’électrode a permis d’améliorer le protocole d’entretien des électrodes.

Pour toutes les expériences suivantes, le gaz N2 a été bouillonné seulement avant

l’expérience pour une durée déterminée.

Table 3.3 – Effet de l’ajout du N2 dans le réacteur tout au long de l’expérience sur l’oxydation
de l’électrode

Temps(min) Fetot oxydé sans ajout Fetot oxydé avec l’ajout
du gaz N2 ( mg/L) du gaz N2 ( mg/L)

10 38 10
20 64 22
45 130 35
60 213 23
90 263 16
120 301 30
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Suivi de la précipitation de la vivianite

Avec les conditions initiales citées dans la section 3.3.3.2, la précipitation de la vivinaite a

été évaluée. L’expérience a été réalisée avec un PO4 − Pinitial = 62 mg/L, une intensité I

de 0.07A et à pH 7. Le pH de la solution a été ajusté avant et au cours de l’expérience en

ajoutant NaOH et HCl. Ainsi, une agitation magnétique de 600 rpm a été maintenue tout au

long de l’expérience. Les résultats de cet essai sont présentés dans les Figures 4.17 et 4.18.
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Figure 3.17 – Suivi de la concentration PO4−P et Fe2+ dans le réacteur d’électrocoagulation
à une intensité de 0.07A
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Figure 3.18 – Suivi de l’oxydation de l’électrode en Fetot/ Fe
2+ dans le réacteur d’électro-

coagulation à une intensité de 0.07A

Les résultats montrent que la concentration de PO4 − P n’a pas diminué après 2h de

l’expérience, la concentration de phosphore est passée d’une initiale de de 62 mg/L à une

valeur finale de 62 mg/L . Les ions libres de Fe2+ se sont accumulés dans le réacteur de

400 ml. Les mesures de PO4 − P et de Fe2+ montrent qu’aucune précipitation de vivianite

n’a été enregistrée. Cela s’explique par le fait que dans un système d’électrocoagulation, la

réaction cathodique conduit à la formation des ions de OH− entrâınant une augmentation

du pH. L’électrode de pH était plongée entre les électrodes qui ont une interdistance de 1cm.

Le contrôle de pH dans un petit bassin de largeur 5cm était difficile et la valeur mesurée

n’était pas la valeur réelle du pH de la solution. Une répétition de la même expérience a été

faite afin de mieux comprendre et de s’assurer qu’il sagissait bel et bien d’un problème de

mesure du pH. Malheureusement, le même résultat a été obtenu (Figure 3.19).

Répétition de l’expérience de suivi de la précipitation de la vivianite
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Figure 3.19 – Évolution des concentrations de phosphate

Par conséquent, il a été conclu que le pH était le paramètre le plus important dans la

formation de la vivianite. Un mauvais contrôle de sa valeur a inhibé toute possibilité

d’association de PO4 − P et de Fe2+ pour la précipitation de vivianite. Afin de régler le

problème de la mesure du pH, un deuxième dispositif a été suggéré.

Deuxième dispositif

L’évaluation de la précipitation de la vivinaite a été réalisée en deuxième étape avec le dispo-

sitif de 1.1L. Avec les mêmes conditions initiales citées dans la section 3.3.4.2, l’expérience a

été effectuée avec différentes intensités de mélange : 900rpm, 700rpm et 600rpm. Les résultats

sont par la suite présentés par cet ordre. Ainsi, le pH de la solution a été contrôle tout au

long de l’expérience a pH 7-7.5 en ajoutant de NaOH et de HCl.

Vitesse d’agitation du mélange fixée à 900 rpm

En se basant sur les résultats du test précédent, un plus grand réacteur de 1.1L a été utilisé. La

distance inter-électrodes a été maintenue 1cm et le contrôle du pH était beaucoup plus facile.

Une agitation vigoureuse (agitation suffisante) a été testé pour assurer une bonne homogénéité

du réacteur. Les résultats ont montré que la concentration de PO4−P est passée de 62 mg/L
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à 51.5 mg/L (Figure 3.20). Pendant les 3h de l’expérience, une récupération de PO4−P sous

forme de vivianite de seulement 16% a été observé. Un suivi de Fe2+ et de Fertot a permis

de conclure qu’il y’avait une accumulation de fer dans le réacteur, mais il y’avait une réaction

de Fe2+ avec d’autres ions pour former des composes d’oxides de ferII (ex :Fe(OH)2) autres

que la vivianite. Les ions Fe(OH)2. Fe
2+ et Fertot ont augmenté en concentration dans le

réacteur au cours du temps d’électrolyse jusque’à 120 minutes, suivi d’diminution de leurs

concentrations comme l’indique la Figure 3.21. Cela est expliqué par le dépôt de particules

de fer solubles et insolubles sur les parois du réacteur, sur la surface des électrodes ou en

flottant en surface de la solution. Une intensité importante de mélange a eu un effet direct

sur la précipitation de la vivianite induisant un faible taux de récupération. Cette intensité

de 900rpm semble avoir inhibé la formation de la vivianite et sa précipitation.
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Figure 3.20 – Suivi des concentrations des PO4−P et Fe2+ restantes dans le réacteur à 900
rpm
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Figure 3.21 – Suivi de l’oxydation de l’électrode en Fetot/ Fe
2+ restante dans le réacteur à

900 rpm

L’expérience a été répétée trois fois afin de confirmer l’effet de l’intensité de mélange sur la

précipitation de la vivianite. Les trois courbes ont convergé vers les mêmes concentrations à

la fin de l’expérience à des concentration de PO4 − P élevées à 50 mg/L
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Figure 3.22 – Évolution des concentrations de phosphate pour trois répétitions de l’expérience
à 900rpm
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Vitesse d’agitation du mélange fixée à 700 rpm

Une vitesse d’agitation de 700 rpm a été fixée afin de vérifier l’hypothèse proposée dans la sec-

tion précédente qu’il y a un effet direct du degré du mélange sur la précipitation de la vivianite.
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Figure 3.23 – Suivi des concentrations des PO4−P et Fe2+ restantes dans le réacteur à 700
rpm
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Figure 3.24 – Suivi de l’oxydation de l’électrode en Fetot/ Fe
2+ restante dans le réacteur à

700 rpm

Les résultats de l’évolution du Fetot et Fe2+ montrent la même tendance qu’à 900rpm mais

leurs concentrations tout au long de l’expérience étaient plus basses que celles de l’essai
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précédent. En analysant les résultats de PO4 − P , la concentration a diminué de 62 mg/L

à 30 mg/L après 180 min. La concentration de PO4 − P a diminué de moitié et un taux

de récupération de la vivianite a été estimé à 50%. Ce résultat confirme qu’avec les mêmes

conditions initiales que les tests précédants et en changeant seulement l’intensité de mélange

de 900 rpm a 700 rmp, l’hypothèse proposée peut être retenue.

Les trois répétitions de l’expérience à une intensité de mélange de 700 rpm ont montré le

même effet observe avant. Les concentrations de PO4 − P ont diminué entre 20 et 30 mg/L.

Ces répétitions ont montré qu’on diminuant l’intensité de mélange de 900rpm a 700rpm les

concentrations finales de PO4 − P diminuaient en assurant un taux de récupération entre 45

et 50%.
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Figure 3.25 – Évolution des concentrations de phosphate pour trois répétitions de l’expérience
à 700 rpm

Vitesse d’agitation du mélange fixée à 600 rpm

La vitesse minimale d’agitation du mélange dans le système d’électrocoagulation est fixée à

de 600 rpm. La Figure 3.26 montre que les concentrations de Fe2+ et Fetot ont augmenté

par rapport à l’essai avec 700 rpm. On trouve la même tendance : une augmentation au

début et à partir de 100 minutes, une diminution des concentrations de Fe2+ et de Fetot. La

même explication du dépôt des particules solubles et solides sur les parois du réacteur et la

flottation de flocs verts due à la formation de Fe(OH)2 a été retenue.
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Figure 3.26 – Suivi des concentrations de Fetot et Fe2+ restantes dans le réacteur à 600 rpm

Les résultats de PO4−P (Figure 3.27) ont montré une diminution de 62 mg/L à 45 mg/L. Le

taux de récupération est estimé à 27.5%, donc une augmentation additionnelle par rapport

au dernier essai ou l’intensité de mélange était fixée à 700 rpm. Ceci est expliqué par l’effet

direct du pH. Une intensité de mélange de 600 rpm avec un contrôle continu de pH n’a pas

permis d’homogénéiser le pH dans la solution de 1.1L où la cathode émets des ions OH− et

augmente le pH.
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Figure 3.27 – Suivi des concentrations des PO4−P et Fe2+ restantes dans le réacteur à 600
rpm
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Conclusion

• L’intensité de mélange a un effet direct sur la formation et la précipitation de la

vivianite. En effet, adapté une intensité élevée dans un volume de 1.1L a inhibé la

formation de la vivinaite et la concentration de PO4 − P est restée presque constante

avec un taux de récupération de P faible avec un pourcentage de 16%. En diminuant

l’intensité, un taux de récupération plus important a été estimé à 30%.

• Le pH est l’un des paramètres les plus importants pour la récupération de P sous forme

de vivianite. En électrocoagulation, la cathode réduit les molécules d’eaux en produi-

sant des ions de OH− qui augmentent à leur tour le pH de la solution. Par ailleurs,

le pH dans un tel système change rapidement. Pour assurer la précipitation de la vi-

vianite, le pH de la solution dans le réacteur devrait être homogène et égal à 7 voire 7.5.

Troisième dispositif

Afin d’assurer une meilleure récupération de P sous forme de vivianite, un troisième dispositif

a été adopté, où un réacteur de 400 ml est connecté en circuit fermé à un autre bassin tampon

par une pompe péristaltique d’un débit de 80 ml/min. Le débit de la pompe a été choisi afin

d’assurer un mélange rapide entre les deux réacteurs où le système d’électrocoagulation est

rétabli dans l’un et le contrôle de pH dans l’autre. Le temps de rétention hydraulique dans le

réacteur de 400 ml est de 4min ce qui assure une homogénéité des deux réacteurs.

Les résultats de cet essai, réalisé avec les mêmes conditions initiales que les autres essais

expérimentaux, sont représentés dans les Figures 4.28 et 4.29.
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Figure 3.28 – Suivi des concentrations PO4 − P et Fe2+ restantes dans le réacteur
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Figure 3.29 – Suivi de l’oxydation de l’électrode en Fetot/ Fe
2+ restante dans le réacteur

Les courbes de Fe2+ et de Fetot montrent que l’écart entre les deux n’est pas élevé ce qui

permet de conclure qu’il n’y’a pas d’oxydation de Fe2+ en Fe3+. La quantité de Fe2+ oxydée

n’est pas utilisée seulement pour la formation de la vivianite mais aussi pour la formation

d’ions d’oxyde de fer II (comme l’explique le diagramme de Pourbaix(voir section 1.4.2.1)).

La concentration de PO4−P a diminué de 62 mg/L a 1.8 mg/L après 180 minutes. Dans les

conditions imposées au système, la vivianite est le seul précipité formé qui consomme les ions

d’orthophosphates dans la solution. Par conséquent, le taux de récupération de la vivianite

a été estimé d’être 97%. L’expérience a été répliqué plusieurs fois et le même résultat a été
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obtenu. Les deux principaux paramètres, le pH et l’intensité du mélange, qui affectent la

précipitation de la vivianite ont été bien contrôlés dans cette troisième configuration où le ré-

servoir tampon a été ajouté. Le taux de récupération a été estimé de se trouver entre 95 et 98%.

Répétition de l’expérience de suivi de la précipitation de la vivianite

Trois autres expériences ont été réalisées afin de valider que le système à deux réacteurs peut

atteindre un taux de récupération au dessus de 90%. La Figure 3.30 montre que toutes les

expériences réalisées avec les mêmes conditions opérationnelles ont donné des concentrations

finales très proches entre 1.8 mg/L et 3.2 mg/L assurant un taux de récupération entre 95 et

98%.
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Figure 3.30 – Répétition de l’expérience de suivi de la précipitation de la vivianite dans le
troisieme dispositif : Évolution des concentrations de phosphate

La vivianite s’est précipitée au niveau du bassin tampon et avait une couleur bleu indigo

qui commençait a se développer à partir de deux heures dans l’expérience. La Figure 3.31

Présente le développement de la couleur de la solution au cours du temps.
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(a) 15 minutes (b) 1h25 min (c) 2heures

(d) 2h10 minutes (e) 2h20 minutes (f) 3heures

Figure 3.31 – Évolution de la couleur de la solution au cours du temps à cause de la préci-
pitation de vivianite

Confirmation de la composition du précipité par Rayons X

Le précipité de l’expérience réalisée avec le troisième dispositif a été récupéré et préparé pour

un test de diffraction par rayons X. Le précipité a été étalé sur une plaque en verre, laissée se

sécher pendant 24h, à l’air à 25℃ et dans l’obscurité. Après 24h, l’échantillon a été broyé jus-

qu’à une poudre. Les résultats du test par rayons X sont présentés dans les Figures 4.32 à 4.34.

Figure 3.32 – Diffractogramme DRX du précipité récupéré
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Figure 3.33 – Normalisation du diffractogramme DRX

Figure 3.34 – Détection des pics du diffractogramme DRX y compris une liste et affectation
des pics

Les diffractogrammes DRX ont montré la position des pics observés qui est uniquement

reliée aux paramètres de maille de la phase cristalline. Ces pics sont par la suite normalisées
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(représentées par les deux Figures 4.33 et 4.34) où chaque position des pics est déterminée

par correspondance de la maille de la phase cristalline de la vivianite.

Les résultats du test DRX ont montré que la vivianite était le seul précipité obtenu. Tous les

pics qui ont été normalisés correspondaient avec la vivianite : la distribution des longueurs

d’onde correspondait avec la distance des atomes formant la vivianite. Un seul pic n’a pas été

identifié dans le diagramme. Une étude comparative entre ce dernier résultat et la littérature

Wilfert 2018 a montré des résultats conformes. Par conséquent, on peut conclure que :

• La vivianite est le seul précipité obtenu.

• La concentration de PO4−P a été tout consommée pour la formation de vivianite. On

pourrait conclure que le précipité obtenu dans les autres expériences avec les mêmes

conditions initiales pour lesquelles on n’a pas fait de tests de DRX est bien la vivianite.

• Le milieu idéal et les conditions optimales pour assurer une récupération à presque

100% de P sous forme de vivianite a été établie avec le troisième dispositif qui a été

adopté pour le reste des essais en mode continu.

3.2.2 Expériences en mode continu

L’objectif de cet essai était de suivre la formation de la vivianite dans un réacteur en mode

continu en suivant l’évolution des concentrations de PO4 − P et de Fe2+. L’expérience a été

réalisée à pH 6, 7 et 8 afin de comprendre les mécanismes impliqués dans la formation de la

vivianite.
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Figure 3.35 – Évolution des concentrations de phosphate dans un réacteur en mode continu
à différents pH
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Figure 3.37 – Résultats des mesures de phosphate à différents pH des travaux de (J. Liu
et al. 2018)

Les résultats de ces trois essais sont représentés dans les Figures 3.35 et 3.36. À t=0 min, on

a commencé avec [Fe2+]=[PO4 − P ]=0 et ces concentrations augmentent au cours du temps

suite a l’oxydation de l’électrode de fer à 0.1A et au pompage avec un débit de 36 ml/min

d’une solution avec NaH2PO4 de concentration [PO4 − P ] égale à 62 mg/L.

À pH 6, les concentrations de PO4 − P ont augmentées dans le réacteur (le réacteur de

400 ml et le bassin tampon peuvent être considérés comme un seul réacteur en assurant une

recirculation rapide entre les deux de 80 ml/min) jusqu’à une valeur finale de 60 mg/l. Le

système n’a donc pas présenté de consommation d’ions d’orthophosphate. Ces résultats sont

conformes avec les résultats de modélisation (section 4.1.2.1, Figure 3.10). La simulation en

PhreeqC ainsi que les résultats expérimentaux montrent qu’à pH= 6, aucune formation de

vivianite peut être observée. Les concentrations de PO4 − P accumulaient jusqu’à atteindre

le régime permanent.

À pH 7, le modèle était incapable de suivre l’évolution qui s’est produit dans le système.

Cependant, les résultats expérimentaux ont montré que l’élimination de PO4 − P a com-

mencé dès le début. A partir de 55 minutes, la concentration de PO4 − P diminue plus

rapidement jusqu’à 20 mg/L et set stabilisée à une valeur près de 28 mg/L. Cela pourrait

être expliqué par la nucléation qui s’est déroulée dés le début de l’expérience jusqu’à 55

minutes suivi par une cristallisation qui s’est maintenue jusqu’à atteindre le régime permanent.
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À pH 8, la concentration de PO4 − P a augmenté jusqu’à atteindre un équilibre à 36 mg/L.

Le mécanisme dominant à ce pH est la précipitation, et un précipité a été récupéré à la fin

de l’expérience. Le système était dans un état de sursaturation qui provoque la précipitation

de la vivianite. Ces résultats expérimentaux réalisés pendant 3h, ont été cohérant avec

les résultats de modélisation où l’IS a joué un rôle très important dans la dominance de

la précipitation à ce pH. En comparant les résultats à pH 7 et 8, la précipitation et la

récupération de la vivianite sont optimales à pH 7 où une meilleure élimination de PO4 − P
a été observée.

Les concentrations de Fe2+, n’ont pas montré la même dynamique que les concentrations

de PO4 − P a pH 6, 7 et 8. Dans nos experiences en électrocoagulation, l’oxydation des

électrodes n’était pas stable et le rapport Fe/P de 1.5 n’est pas toujours maintenu. Ainsi,

la formation des divers ions d’hydroxyde de FerII est toujours favorisée selon l’intensité

électrique imposée. L’oxydation dépend aussi du pH. Par conséquent, on s’attend à avoir

différentes quantités de Fe2+ en variant le pH.

3.2.3 Modélisation du troisième dispositif en mode continu

Dans cette partie du travail, les résultats de la partie expérimentale en mode continu ont été

exploités. Le dispositif expérimentales de cette étude en mode continu est expliqué dans la

section 3.3.4.

La figure 3.35 montre les résultats expérimentaux réalisés en mode continu a pH = 6, 7 et 8. Les

variations des concentration de PO4−P au sein des deux réacteurs, considérés homogènes et

parfaitement mélangés, sont cohérents avec les résultats de (J. Liu et al. 2018) (Figure 3.37).

Notez qu’on a dû considérer que la cinétique de la formation de vivianite suit des réactions

d’ordre 0. Ceci a permis d’utiliser les équations 3.11 , 3.12 et 3.13. Ainsi, les constantes de

précipitation, de germination et de nucléation ont été estimé à partir de la figure 3.35. Les

résultats sont regroupés dans le Tableau 4.4

Table 3.4 – Constantes estimées par l’ajustement du modèle aux données expérimentales
pour la nucléation, précipitation et croissance de la vivianite

pH Nucléation/Précipitation Germination

6 0.03/- -
7 -/0.5 1.04
8 -/0.88 -

Un modèles PhreeqC a été utilisé afin d’avoir un meilleur ajustement des données expérimen-

tales aux modèles de cinétiques développées pour décrire les mécanismes impliqués dans la
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nucléation germination et précipitation de vivianite.
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Figure 3.38 – Évolution des concentrations de phosphate dans un réacteur en mode continu
à différents pH par le modèle PhreeqC : valeurs expérimentales (lisses), valeurs simulées (poin-
tillée)

Conclusion :

• À différentes valeurs de pH, différents mécanismes ont dominé le système en mode

continu. Cela peut être expliqué par l’évolution des concentrations de PO4 − P à pH

6,7 et 8.

• À pH 6, aucune formation de vivianite a été observée et la concentration de PO4 − P
augmente jusqu’à atteindre l’équilibre de 62 mg/L.

• À pH 7, la dynamique de PO4 − P a montré une meilleure élimination de PO4 − P
qui atteignait à l’équilibre une concentration de 28 mg/L.

• À pH 8, le seul mécanisme qui dominait le système est la précipitation directe de la

vivianite.

• Les résultats de ces essais expérimentaux sont compatibles avec les résultats de

modélisation. Une analyse simultanée et l’exploitation des deux résultats ont permis

une meilleure compréhension du système. En effet, l’IS gouverne le comportement du

système en menant à une nucléation/cristallisation à pH 7 et une précipitation directe

à pH 8. Ainsi, l’effet de l’IS, expliqué par une zone de métastabilité, est corrélé à l’ef-

fet du pH d’où l’importance du pH dans la formation et la précipitation de la vivianite.
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• De ce point de vue, la voie de récupération de P sous forme de vivianite réduirait

éventuellement le coût lié a l’ajustement du pH comme l’exige la récupération de P sous

forme de struvite (KNH4PO4 etMgNH4PO4) où le pH doit être ajusté entre 8.5 et 10.

• Des études ont montré que, une meilleur production du biogaz exige un fonctionnement

d’un digesteur anaérobie à pH neutre d’où une récupération de P en vivianite est

beaucoup plus avantageuse comme aucun ajustement de pH ne doit être fait (C.-f. Liu

et al. 2008 ; J. Liu et al. 2018 ; Ward et al. 2008).

• Un test aux rayons X n’a pas été réalisé sur les précipités obtenus en mode continu

suite à une quantité insuffisante du précipité et de contraintes de temps et de ressources.
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Conclusion et perspectives

Conclusion
La vivianite est un composant de fer II phosphate qui a un potentiel d’être valorisé dans

différentes utilisations ; en agriculture comme un fertilisant de phosphate à libération lente,

pour la production de batteries de lithium et en peinture. Les études sur la vivianite et les

interactions fer II – phosphates sont limitées en littérature. Cependant, de nouvelles études

ont prouvé la présence de la vivianite dans les StaRRE sous conditions anaérobies. Par

ailleurs, la vivianite offre une opportunité prometteuse pour la récupération de P à partir des

eaux usées avec des concentrations importantes de P.

Le but de ce travail était d’investiguer la récupération potentielle de phosphate sous forme

de vivianite en utilisant la méthode d’électrocoagulation. L’étude de la récupération de la

vivianite a été faite selon les étapes suivantes : i) comprendre l’effet de conditions sur la

précipitation de la vivianite et déduire les conditions optimales par suivi des paramètres

thermodynamiques en mode batch, ii) suivre la cinétique sur la précipitation de la vivianite

à pH 6, 7 et 8 par modélisation et par expérimentation afin de comprendre les mécanismes

dominants à chaque pH, et iii) investiguer et optimiser les dispositifs expérimentaux d’élec-

trocoagulation afin de maximiser le taux de récupération de la vivianite.

En se basant sur les résultats de modélisation et de la partie expérimentale, les conclusions

suivantes sont à retenir :

• Les conditions optimales de précipitation de la vivianite dans une solution synthétique

ainsi que les ions compétitifs ont été déterminés avec succès grâce à l’outil de

modélisation PhreeqC. Une description de la solution initiale à l’aide des simulations

de PhreeqC a été obtenue et on a pu élaborer une analyse et interprétation détaillées

de la solution initiale. Cela a permis d’étendre la base de données de PhreeqC en

ajoutant des réactions chimiques de spéciation de phosphates, de fer et d’interaction

fer II-phosphates qui sont nécessaires pour la modélisation d’un système réel. L’indice

de saturation (IS) et le produit d’activité ionique (PAI) ont été les paramètres
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thermodynamiques clés à la compréhension de la précipitation de la vivianite. En

effet, la précipitation de n’importe quel minéral est possible lorsque l’IS > 0 ou PAI

> Ksp. En suivant la précipitation de P en vivianite, une simulation à différentes

valeurs de pH de 0 à 14 avec des concentrations fixes de Fe2+, PO3−
4 et de carbonate

mais en variant la concentration de sulfide a été réalisée. Une précipitation optimale

de la vivianite a été observée entre pH 6 et 8. La siderite et la mackinawite ont

été en compétition pour les ions libres de Fe2+. La précipitation de vivianite a été

significativement réduite en augmentant les concentrations de sulfide. Cependant, le

minéral d’hydroxyde de fer II n’avait pas d’effet direct sur la formation de vivianite

vu que sa précipitation ne débute qu’à partir d’un pH 10.

• Le contrôle de l’oxydation de fer II en fer III est un élément clé dans la formation

de la vivianite. La formation de la vivianite nécessite la présence d’ions libres de

Fe2+ qui s’oxydent en Fe3+ en présence d’oxygène dissous. Afin de limiter cette

oxydation dans des conditions expérimentales, l’ajout du gaz N2 était indispensable.

Un bouillonnement de 15 à 30 minutes avec du gaz N2 dans la solution avant chaque

expérience était suffisant pour diminuer la concentration de O2 de 8 ou 9 mg/L à 0

mg/L. Par conséquent, un système anaérobie était établi avec succès.

Le contact entre les électrodes et le gaz N2 a développé une couche protectrice sur les

électrodes de fer provoquant le phénomène de passivation ou les bulles de gaz couvrent

la surface active des électrodes de fer, résultant en une diminution remarquable de la

dissolution anodique du fer. Afin de surmonter ce problème, un nettoyage approprié

des électrodes a été adapté.

• La partie expérimentale en mode batch a permis de prouver l’effet du pH et de

l’intensité de mélange sur la formation de vivianite. En effet, à des valeurs de pH plus

importantes que 8, aucune précipitation de vivianite a été observé. Cela prouve que

le pH a un effet direct sur la formation de Fe2(PO4)3.8H2O. L’électrocoagulation est

un système qui nécessite un mélange continu afin que le pH soit homogène et afin de

former des flocs. Une série d’expériences a été réalisée avec différentes intensités de

mélange (900, 700 et 600 rpm). Les résultats dans les deux premiers dispositifs ont

montré un faible taux de récupération de la vivianite entre 16 et 50%. Ces faibles

récupérations s’expliquent par le contrôle difficile du pH dans le premier réacteur et

l’effet de l’intensité du mélange dans le second réacteur qui était soit une intensité

élevée empêchant la formation de vivianite, soit une intensité faible entrâınant

l’inhomogénéité de la solution. Les résultats du troisième dispositif ont montré un

taux élevée de récupération de vivianite entre 95 et 98%. Une série de répétitions

de cette expérience a été réalisée où les mêmes résultats ont été obtenus confirmant

l’efficacité de la récupération de la vivianite avec ce dispositif.
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• Le suivi de la précipitation de la vivianite en mode continu et à différents pH a

permis d’atteindre une meilleure compréhension des mécanismes qui dominent le

système et qui décrivent son état de saturation. Les résultats de modélisation et

des expérimentations ont été cohérents. En effet, à pH 6, aucune élimination de

PO4 − P n’a été observée dans les deux ; expériences et simulation. PhreeqC a

permis de suivre l’IS à ce pH et son évolution au cours du temps. Les valeurs de l’IS

étaient faibles et légèrement supérieures à la limite de la zone de stabilité. Ainsi, les

résultats du modèle de variation des concentrations de PO4 − P et de Fe2+ ont été

compatibles avec les résultats sans aucune réaction entre les deux ions. Les résultats

expérimentaux n’ont montré aucune formation de vivianite. À pH 7, les résultats

expérimentaux ont permis de déduire qu’une nucléation suivi par une recristallisation

dominaient le système permettant une diminution considerable des PO4. À pH 8,

les résultats du modèle et de l’expérience ont montré une précipitation directe de la

vivianite car le système avait un IS proche de la limite supérieure de la zone de stabilité.

• Des études ont affirmé qu’une meilleure récupération de P a été observée à pH 7. De

ce point de vue, la voie préférée de récupération de P sous forme de vivianite réduirait

éventuellement le coût lié à l’ajustement du pH comme l’exige la récupération de P sous

forme de struvite (KNH4PO4 etMgNH4PO4) où le pH doit être ajusté entre 8.5 et 10.

• Les conditions optimales de précipitation de la vivianite ont été établies avec succès et

sont confirmées par les résultats du test de diffraction aux rayons X. Un test DRX sert

à identifier le type du minéral obtenu grâce à un graphique d’intensités de pics liés à

la structure atomique d’un échantillon. Ce test a prouvé qu’à partir d’un échantillon

en poudre, le seul minéral détecté est bien la vivianite.

• Le fonctionnement d’un système d’électrocoagulation est facile une fois le système

et ses différents paramètres établis. L’installation d’un système d’électrocoagulation

à l’effluent d’un digesteur anaérobie avec une production in situ de fer semble être

avantageuse pour éliminer la compétition entre mackinawite et vivianite pour les ions

libres de Fe2+.

Ce travail a permis d’étudier la précipitation de la vivianite en mode batch et en mode continu

grâce à l’outil de modélisation PhreeqC. Les expériences ont trouvé les conditions assurant

un taux de récupération élevé. La vivianite offre une route potentielle de récupération de

P en réduisant les coûts liés à l’ajustement du pH. Toutefois, les recherches scientifiques

sur la récupération de P sous forme de vivianite à partir des eaux usées restent limitées

et l’application des eaux réelles et des eaux synthétiques plus complètes à grande échelle
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nécessite encore plus d’investigations et de recherches.
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Perspectives

Les résultats expérimentaux et de modélisation de cette étude de mâıtrise ont fourni une

meilleure compréhension du processus de précipitation de la vivianite, les meilleures condi-

tions de précipitation de la vivianite et les paramètres affectant sa formation. Cependant, il

existe plusieurs aspects qui peuvent être améliorés :

• Dans la partie expérimentale de ce travail, une matrice simple a été utilisée afin

de comprendre les paramètres et les conditions optimales de précipitation de la

vivianite. Une matrice plus complexe pourrait être suivi en ajoutant des ions

existant dans les eaux usées et l’effluent d’un digesteur anaérobie et qui réagissent

avec les orthophosphates notamment : Mg2+, Ca2+.. Ainsi, suivre la précipitation

simultanée de la vivianite et de la struvite dans un système réel et mener une

étude comparatif pourraient améliorer considérablement les recherches et pourraient

pousser les prochaines études à considérer la récupération de P sous forme de vivianite.

• Le phosphate pourrait être adsorbé sur des parties particulaires et les minéraux de

fer notamment la goethite et la magnetite. PhreeqC a la capacité de développer

un modèle qui décrit les processus d’adsorption/désorption de P. Des résultats de

simulations pourraient améliorer les études de récupération de P.

• La documentation des interactions fer-phosphate reste encore limitée dans la littéra-

ture. Ainsi, il existe deux idées controversées que l’une supportent que la vivianite

est un fertilisant a libération lente et l’autre affirment que la libération de P est

beaucoup plus lente. Le type de complexe qui lie les ions fer-phosphate joue un

rôle très important dans la libération et devrait être étudié davantage. Des essais

sous serre doivent être établis afin de confirmer à quel point ces hypothèses sont

correctes. Ainsi, l’optimisation de la formulation des engrais à base de vivianite pour

une libération optimale du phosphore pourrait être intéressante dans cette perspective.

• La majorités des études de récupération de P se sont concentrées sur la struvite malgré

son faible taux de récupération (entre 10 et 50%). Suivre la cinétique de la formation

de la vivianite et la struvite simultanément pour comprendre les mécanismes impliqués

à leur formation et mener une étude comparative des deux taux de récupération pourra

avoir un impact sur le marché économique de ces deux fertilisants.
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