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RESUME

Les problémes de pollution associés a Il'activité miniére sont principalement liés a la
contamination des effluents miniers. Dans une mine, 1’¢au qui s’accumule dans les fosses a ciel
ouvert ou les galeries souterraines, 1’ecau qui s’écoule a 1’exutoire du parc a résidus ou encore
I’eau de ruissellement provenant des haldes a stériles peuvent étre contaminées. La contamination
des effluents miniers résulte principalement des processus biogéochimiques qui se produisent
lorsque les rejets miniers solides (stériles miniers ¢t rejets de concentrateurs) sont exposés a 1’eau
et a l'air et éventuellement a certains types de microorganismes. L’instabilité chimique des
minéraux sulfurcux qu’ils renferment peut générer, au contact de I’eau et de Ioxygeéne, de
I’acidité et mobiliser les métaux/métalloides et les sulfates, générant ainsi des effluents miniers
contaminés. Les caux ainsi contaminées sont appelées drainage minier. Avant d’étre rejeté dans
I’environnement, le drainage minier généré sur un site minier doit &tre collecté et traité
adéquatement dans le but de réduire les contaminants qu’il contient jusqu’a un niveau respectant

les normes environnementales.

Les systémes de traitement tels que les Réacteurs Passifs Biochimiques (RPB) représentent une
approche intéressante pour le traitement du drainage minier durant la phase post-fermeture d’une
mine, notamment sur les plans économique et environnemental. L.e mécanisme de traitement
privilégié¢ dans les RPB est la précipitation des métaux sous forme de sulfures métalliques,
stables, suite a la réduction du sulfate en sulfure d’hydrogéne sous 1’action des Bactéries Sulfato-
Réductrices (BSR). Les RPB, qui ont fait 1’objet de nombreuses études ces derniéres années, se
sont révélés trés prometteurs comme biotechnologie de traitement du drainage minier en climat
tempéré ou semi-aride. En revanche, en région nordique, les connaissances quant a 1’influence
combinée des basses températures et de la salinité potenticllement élevée du drainage minier sur

I'efficacité des RPB restent limitées.

L’ objectif principal de cette étude Stait d’évaluer 1'efficacité des RPB pour le traitement du
drainage minier en contexte minier nordique. Pour cela nous avons collaboré avec la mine Raglan
(Glencore), située dans le grand nord québécois et dont les eaux de drainage des haldes a stériles
et du parc a résidus (avant traitement) ont parfois des valeurs de pH ainsi que des concentrations

en Ni, en Fe ¢t en Cu qui ne respectent pas les normes environnementales gouvernementales. Au
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total, trois RPB a I’échelle pilote de terrain ont été construits, mis en opération et suivis sur
différentes périodes sur le site de la mine Raglan. Le réacteur RPB-DMA était destiné au

traitement d’un Drainage Minier Acide (DMA) et les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 au

traitement d’un Drainage Neutre Contaminé (DNC).

Le réacteur RPB-DMA a été suivi pendant 48 jours a 1’été 2018. 11 a été alimenté avec un DMA
s’écoulant a I’exutoire du parc a résidus de la mine Raglan et présentant les paramétres physico-
chimiques moyens suivants : 27,6 mg/L Ni, 23,7 mg/L Fe, 2,4 mg/L Cu, 383 mV POR, 3 186
mg/L SO, et pH = 3,7. Les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 ont été suivis pendant 94
jours et 44 jours, respectivement. Le réacteur RPB-DNC-1 a ¢été suivi pendant 57 jours a 17¢té
2017, jusqu’au gel des eaux, puis le suivi a repris a I’été 2018 pendant 37 jours. Le réacteur RPB-
DNC-2 a &é suivi a I’été 2018, Les deux réacteurs ont été alimentés avee un DNC salin
contaminé en Ni provenant des galeries souterraines de la mine. T.e DNC présentait les
paramétres physico-chimiques moyens suivants : 25,7 mg/L Ni, 456,0 mg/L SO4*, 234 mV POR
et pH = 7,3 (a I"6té 2017) et 22.5 mg/L Ni, 647,1 mg/L SO,”, 218 mV POR et pH = 7,1 (a I’été
2018). Le Temps de Résidence Hydraulique (TRH) dans le réacteur RPB-DMA ¢&tait de 60 heures
et le TRH dans les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 était de 24 heures. Durant les essais, les
paramétres physico-chimiques des effluents a 1’entrée et a la sortie des RPB ont été réguliérement

controlés.

Les résultats des essais ont montré que ni le réacteur RPB-DMA, ni les réacteurs RPB-DNC-1 et
RPB-DNC-2 n’ont développé des conditions favorables a 1’activité des BSR. L’absence
d’enlévement du SO42', le maintien des conditions oxydantes des effluents, la non-détection de
sulfures a la sortie des RPB et les faibles densités de BSR dans les échantillons de mélanges
réactifs post-traitement suggerent que le processus de sulfato-réduction dans les réacteurs RPB-
DMA, RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 n’a pas ¢eu lieu ou du moins était négligeable. L’enlévement
des métaux sous forme de sulfures métalliques dans les trois RPB pilotes est donc peu probable.
Les faibles températures enregistrées dans les RPB durant le suivi (5°C en moyenne) peuvent
expliquer que les BSR ne se soient pas développées dans les réacteurs. Pour les réacteurs RPB-
DNC-1 et RPB-DNC-2, la forte salinité du DNC a pu également avoir un impact négatif sur les
populations de BSR.
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Au niveau du réacteur RPB-DMA, un enlévement du Ni (entre 93% et 95% au début puis entre
53% ¢t 56% a la fin), du Fe (entre 96% et 99%) et du Cu (99%) a été observé. En ’absence de
sulfato-réduction, les mécanismes majeurs régissant I’enlévement des métaux dans le réacteur
RPB-DMA sont : (1) la précipitation, sous forme d’oxy-hydroxydes et de carbonates hydratés,
liée aux variations de pH, (2) la co-précipitation avec les oxy-hydroxydes et (3) la sorption sur la
matiére organique. Les mécanismes de sorption et de co-précipitation sont particuliérement
importants pour le Ni, dont la précipitation sous forme d’oxy-hydroxydes n’est pas attendue a
pH 7-8. L’efficacité d’enlévement inférieure du Ni dans le réacteur RPB-DMA par rapport au Fe
et au Cu peut &tre expliquée notamment par la compétition entre les ions Ca’", le Fe, le Cu et le
Ni pour les sites de sorption sur la matiére organique. Les liens que forment le Cu et le Fe avec la

matiére organique sont plus solides que le N1 qui lui est plus mobile.

I’enlévement du Ni dans les réacteurs RPB-DNC-1 (99% a 1’été 2017 puis 83% a la fin de I’été
2018) et RPB-DNC-2 (entre 95% et 99% au début du suivi puis entre 61% et 83% a la fin du
suivi) est majoritairement régi par des mécanismes de sorption sur la matiére organique et sur les
cendres de bois du mélange réactif. La diminution dans le temps du taux d’enlévement du Ni
dans les réacteurs RPB-DMA, RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 peut étre attribuée a la saturation

progressive des sites actifs de sorption du mélange réactif.

Les réacteurs RPB-DMA, RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 n’ont pas permis d’atteindre tous les
objectifs de traitement du DMA et du DNC sur le site de la mine Raglan. Le sulfate n’a été
enlevé dans aucun des trois réacteurs et les concentrations en Ni a la sortie des réacteurs RPB-
DNC-1 et RPB-DNC-2 ne respectaient pas les exigences de la directive 019 sur I'industrie
miniére pour ce métal. La performance limitée des réacteurs RPB-DMA, RPB-DNC-1 et RPB-
DNC-2 est associée a ’absence d’activité des BSR dans les réacteurs. Pour que les RPB soient
prometteurs pour le traitement du drainage minier a la mine Raglan, il est nécessaire de favoriser
1’établissement de conditions favorables a 1’activité des BSR dans les réacteurs. Le recours a un
inoculum de BSR natives, adaptées aux faibles températures et a la salinité élevée, dans les
mélanges réactifs, pourrait favoriser le développement et I’activité des BSR dans les RPB et par

conséquent accroitre leur performance.
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Enfin, les résultats de ces travaux, combinés a des essais complémentaires, permettront
d'optimiser les critéres de dimensionnement de systémes de traitement passif a grande échelle a la

mine Raglan et sur d’autres sites miniers situés en région nordique.
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ABSTRACT

Environmental issues associated with the mining industry are mainly related to contamination
from mining effluents. At a mining site, water that accumulates in open pits or underground
tunnels may be contaminated, as well as the water flowing from the tailings pond or from the
waste rock dumps. Mining effluent contamination results mainly from biogeochemical processes
that occur when solid mining waste (waste rocks and mine tailings) are exposed to both water and
air. The chemical instability of sulfide minerals when they come in contact with water and
atmospheric oxygen can generate acidity and mobilize dissolved metals/metalloids and sulfates in
mine water. These contaminated waters must be collected and properly treated in order to reduce

their contaminant concentrations to a level that meets environmental standards.

Passive treatment systems such as Passive Biochemical Reactors (PBRs) represent an interesting
approach for the treatment of mine drainage after mine closure, particularly in economic and
environmental terms. Inside a PBR, the aimed treatment mechanism is the precipitation of metals
as stable metal sulfides following the reduction of sulfate to hydrogen sulfide under the action of
Sulfate-Reducing Bacteria (SRB). PBR systems, which have been the subject of numerous
studies in recent vears, have shown great promise as a biotechnology for the treatment of mine
drainage in temperate or semi-arid climates. However, knowledge concerning PBR performance
in northern climates is limited. The combined influence of low temperatures and the potential
high salinity of the mine drainage found in northem mines on the effectiveness of PBRs remain

poorly known.

The main objective of this study was to evaluate the effectiveness of PBR for the treatment of
mine drainage in northern climates. In order to achieve this aim, we collaborated with the Raglan
mine (Glencore), which is located in the far north of Quebec and where the underground water
and the water flowing from the tailings pond (before treatment) have pH values and Ni, Fe and
Cu concentrations that do not meet the environmental governmental standards. In total, three
pilot-scale PBRs were constructed, operated and monitored at the Raglan mine site. The PBR-
AMD reactor was designed for the treatment of Acid Mine Drainage (AMD) and the PBR-CND-
1 and PBR-CND-2 reactors for the treatment of Contaminated Neutral Drainage (CND).

The PBR-AMD reactor was monitored for 48 days in the summer of 2018. It was fed with a

source of AMD flowing from the Raglan mine tailings pond and which had the following average



physicochemical parameters: 27.6 mg/L Ni, 23.7 mg/L Fe, 2.4 mg/L. Cu, 383mV ORP, 3 186
mg/L SO,* and pH = 3.7. The PBR-CND-1 and PBR-CND-2 reactors were monitored for 94
days and 44 days, respectively. The PBR-CND-1 reactor was monitored for 57 days in the
summer of 2017 until the water froze. The monitoring of the PBR-CND-1 reactor resumed in the
summer of 2018 for 37 days. The PBR-CND-2 reactor was monitored in the summer of 2018.
Both reactors were fed with a saline Ni-CND pumped from the mine underground galleries. The
CND had the following average physicochemical parameters: 25.7 mg/L Ni, 456.0 mg/L SO,
234 mV ORP and pH = 7.3 in the summer of 2017 and 22.5 mg/T. Ni, 647.1 mg/L SO,", 218 mV
ORP and pH = 7.1 in the summer of 2018. The Hydraulic Residence Time (HRT) in the PBR-
AMD reactor was HRT = 60 hours and the HRT in both PBR-CND-1 and PBR-CND-2 reactors
was HRT = 24 hours. During the tests, the physicochemical parameters of the effluents at the
entry and exit of the PBRs were regularly checked.

The results of the tests showed that neither the PBR-AMD reactor nor the PBR-CND-1 and PBR-
CND-2 reactors developed favorable conditions for SRB activity. The absence of SO, removal,
the persistent oxidizing conditions and the absence of sulfide detection at the outlet of the PBRs
suggest that the sulfate-reduction process did not occur in the PBR-AMD, PBR-CND-1 and PBR-
CND-2 reactors or at least was negligible. The removal of metals as metal sulfides in the three
PBRs is therefore unlikely. The low temperatures recorded in the PBRs during monitoring (5°C
on average) may explain why the SRB did not develop in the reactors. For the PBR-CND-1 and
PBR-CND-2 reactors, the high salinity of the CND could also have had a negative impact on
SRB populations.

In the PBR-AMD reactor, removal of Ni (between 93% and 95% at the beginning and then
between 53% and 56% at the end), Fe (between 96% and 99%) and Cu (99%) has been observed.
In the absence of SRB activity, the major mechanisms governing the removal of metals in the
PBR-AMD reactor are: (1) precipitation, in the form of hyvdrated oxy-hydroxides and carbonates,
related to pH changes, (2) co-precipitation with oxy-hydroxides and (3) sorption on organic
matter. The sorption and co-precipitation mechanisms are particularly important for Ni, whose
stable solid phases are not expected to form at pH 7-8. The lower removal efficiency of Ni in the
PBR-AMD reactor compared to Fe and Cu removal can be explained by the competition between
Ca®" jons, Fe, Cu and Ni for the sorption sites of organic matter. The bonds that Cu and Fe form

with organic matter are stronger than N1 which is more mobile.
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Ni removal in the PBR-CND-1 reactors (99% in the summer of 2017 and 83% in the late summer
of 2018) and PBR-CND-2 (between 95% and 99% at the beginning then between 61% and 83%
at the end) is mainly governed by sorption mechanisms on the organic matter and on the wood
ash of the reactive mixture. The decrease in Ni-removal rate over time in the PBR-AMD, PBR-
CND-1 and PBR-CND-2 reactors can be attributed to the gradual saturation of active sorption

sites of the reactive mixture.

The PBR-AMD, PBR-CND-1 and PBR-CND-2 reactors failed to meet all the AMD and CND
treatment objectives at the Raglan mine site. The limited performance of the reactors might be
due to the lack of SRB activity. The use of native SRB, adapted to low temperature and high
salinity, in reactive mixtures could be a solution to enhance the development and activity of SRB

in PBRs and therefore increase their performance.

Finally, the results of this study, combined with additional tests, will allow optimizing the design
criteria for large-scale passive treatment systems at the Raglan mine and on other mining sites in

the northern climate areas.
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CHAPITRE1 INTRODUCTION

I’industrie miniére représente un secteur économique majeur a 1’échelle internationale et
constitue une composante essentielle de 1’économie du Canada. En 2016, I'industric miniére
contribuait au produit intérieur brut du Canada a hauteur de 57,6 milliards de dollars et employait
plus de 403 000 travailleurs dans les secteurs de 1’extraction minérale, de la fonte, du traitement
et de la fabrication (Marshall, 2017). Toutefois, bien que le secteur minier génére chaque année
des retombées socio-économiques importantes pour le Canada, 1’exploitation des ressources
minérales comporte des risques significatifs pour I’environnement (Marshall, 2017; Roulecau et

Gasquet, 2017).

Les problémes de pollution associés a Dactivité mimére sont principalement liés a la
contamination des eaux entrant en contact avec les rejets solides générés sur les sites miniers
(Nordstrom et al., 2000, 2015). Cette contamination des effluents miniers résulte des réactions
chimiques et phénomeénes biologiques qui se produisent lorsque les minéraux sulfureux contenus
dans les rejets solides (stériles et rejets de concentrateur) se retrouvent exposés a 1’eau et a
I'oxygeéne (Blowes et al., 2003; Nordstrom et al., 2000, 2015; Bussiére et al., 2005). Ces
réactions biogéochimiques peuvent générer de 1’acidité et mobiliser les métaux/métalloides et les
sulfates dans les effluents miniers. Les eaux ainsi contaminées, appelées drainage minier, peuvent
impacter de maniére significative le milieu naturel, les écosystémes aquatiques et les populations
voisines (Gray, 1997; Beane et al., 2016). Ainsi, lorsqu’il est généré, le drainage minier doit étre

collecté et traité préalablement a son déversement dans 1’environnement.

Les systétmes de traitement passif, peu consommateurs en énergie et nécessitant peu de
supervision et de maintenance, sont devenus une approche de traitement de plus en plus
intéressante, sur les plans économique et environnemental (Ness et Stewart, 2014). Selon
plusieurs études, en climat tempéré ou semi-aride, les RPB constituent une biotechnologie de
traitement du drainage minier prometteuse (Johnson et Hallberg, 2005; Neculita et al., 2007). En
revanche, la mise en place de ce type de technologie est plus difficile en région nordique ou le
climat froid peut entrainer des phénomeénes indésirables tels que la diminution de I’activité
biologique, la formation de glace due au gel des eaux et dans certains cas une augmentation de la
salinité du drainage minier (Ness et Stewart, 2014; Ben Ali et al., 2019a). Néanmoins, en raison

de I'intérét grandissant que suscitent les RPB pour le traitement du drainage minier, de nombreux



travaux visant a développer des RPB performants a basses températures ont été menés (Ness ot

Stewart, 2014).

Le présent mémoire traite en particulier de 1’utilisation des RPB pour l¢ traitement du drainage
minier en climat froid et du drainage minier fortement salin. La présente étude a pour objectif
d’évaluer I’efficacité des RPB a I’échelle pilote de terrain pour le traitement du drainage minier

en contexte minier nordique (Mine Raglan). Les objectifs spécifiques du projet sont les suivants :

- Construire les RPB pilotes de terrain et évaluer leurs efficacités de traitement tout au long

de leur mise en opération;

- Evaluer les mécanismes d’enlévement des contaminants par la caractérisation des

mélanges réactifs post-traitement;

- Comparer les résultats des essais de terrain et des essais antérieurs réalisés au laboratoire

afin d’évaluer ’effet d’échelle.



CHAPITRE2 REVUE DE LITTERATURE

La présente revue de littérature a pour objectif de présenter 1°état de 1’art actuel concernant les
réacteurs passifs biochimiques (RPB) et leur utilisation pour le traitement du drainage minier en
région nordique. Flle est divisée en quatre parties. Dans la premiére partie les processus
biogéochimiques a 1’origine de la production du drainage minier sont présentés, avec emphase
sur 'influence du climat nordique sur ces processus. La seconde partie est, quant a elle,
consacrée aux systémes de prévention, de controle et de traitement actif et passif du drainage
minier. LLes RPB, leur principe de fonctionnement ainsi que les différents processus d’enlévement
des contaminants qui interviennent dans ce type de systéme de traitement sont décrits dans la
troisiéme partie. Les facteurs (e.g. rapport DCO/sulfates, température, pH) pouvant influencer
I’efficacité des RPB sont également abordés dans cette partie. Finalement, la quatriéme partie
traite de I'influence des basses températures et de la forte salinité du drainage minier sur les

mécanismes de traitement intervenant dans les RPB.

2.1 Drainage minier: formation, réglementation, controle et

traitement

Dans une mine, le drainage minier peut &tre généré a partir des stériles d’excavation, des résidus
de concentrateur et méme, dans le cas des mines a ciel ouvert, au niveau des murs exposés des
fosses (Morin et Hutt, 2001; Lindsay et al., 2015; Nordstrom et al., 2015). La qualité chimique du
drainage minier dépend principalement de la minéralogie du site minier ou il est généré (Ben Ali
et al., 2019a). De ce fait, le drainage minier peut étre acide (pH<6; DMA), neutre contaminé
(6<pH<9; DNC) ou alcalin (pH>9) (Nordstrom et al., 2015).

2.1.1 Processus de génération du DMA

Le DMA est un type de drainage minier qui se caractérise par un pH faible et des concentrations
en sulfates et en métaux/métalloides dissous élevées (Nordstrom et al., 2000, 2015). 1l est le
résultat d’une série de réactions chimiques et phénomenes biologiques qui se produisent lorsque
les minéraux sulfureux présents dans les rejets miniers solides (stériles miniers et résidus de
concentrateur) sont exposés a D'eau, a l'oxygéne et éventuellement a certains types de

microorganismes (Kleinmann et al., 1981; Nordstrom et al., 2015; Pierre Louis et al., 2015).



L’instabilité chimique des minéraux sulfureux au contact de 1’cau et de 1’oxygeéne entraine la
production d’acidité dans les effluents miniers favorisant ainsi, par lessivage acide, la libération
des métaux/métalloides toxiques présents dans les rejets (Lei et al., 2010; Lindsay et al., 2015;

Nordstrom et al., 2015).

I’oxydation des minéraux sulfureux peut étre représentée par différentes réactions selon les
conditions du milieu. Les réactions [2.1] a [2.7] représentent les processus majeurs de I’oxydation
de la pyrite (Kleinmann et al., 1981; Perkins et al., 1995; Morin et Hutt, 2001; Chen et al., 2015;
Pierre Louis et al., 2015; Kefeni et al., 2017).

7
FeS; + 20, + Hy0 - Fe** + 2507 + 2 HY [2.1]

1 1
Fez++ZOZ+H+—> Fe3++5H20 [2.2]

Fez++10 +§H 0 — FeOOH + 2 H' [2.3]
4 2 272 '

15 7
FeS; +—=0; + 5 H,0 > Fe(OH); + 2503™ + 4 H* [2.4]

Fe3* + 3H,0 - Fe(OH); + 3 H* [2.5]

FeS, + 14 Fe3* + 8 H,0 — 15 Fe?+ 4+ 2502 + 16 H* [2.6]
15 1 . o,
FeS; + -0, + 5 Hy0 > Fe** +250;” + H [2.7]

La réaction [2.1] décrit I'oxydation directe de la pyrite par 1’oxygene en présence d’un exces
d’eau a des pH proches de la neutralité. Le fer ferreux (Fez+) produit par la réaction [2.1] est par
la suite oxydé en fer ferrique (Fe’") selon la réaction [2.2] ou bien en oxy-hydroxyde de fer en
produisant de 1’acidité selon la réaction [2.3]. La réaction [2.4] résume les processus d’oxydation
directe de la pyrite (réaction [2.1] & [2.3]). A un pH>4, le fer ferrique précipite sous forme
d’hydroxyde ferrique (Fe(OH)3) (réaction [2.5]). Cette réaction produit des ions hydrogéne (H")
qui génerent une acidité supplémentaire dans le drainage minier. Lorsque le pH descend en
dessous de 4, le Fe’~ demeure soluble et il peut a son tour oxyder la pyrite (oxydation indirecte),

ce qui génére encore plus d’acidité dans le drainage minier (réaction [2.6]). L oxydation directe



de la pynite dans des conditions de faible teneur en eau est représentée par la réaction [2.7] (Chen

et al., 2015).

L’ acidité produite suite a 1’oxydation des sulfures peut &étre neutralisée par les carbonates et par
certains silicates (L.awrence et Scheske, 1997; Bouzahzah et al., 2014). Le DMA est généré
lorsque les rejets solides ne renferment pas suffisamment de minéraux acidivores pour neutraliser

1’acidité résultant de I’oxydation des sulfures (Bussicre et al., 2005; Bouzahzah et al., 2014).

2.1.2 Processus de génération du DNC

Le DNC est défini comme étant un drainage minier avec un pH neutre ou proche de la neutralité
et dont les concentrations en métaux sont supérieures aux limites environnementales (NEDEM,
2004; Bussiere et al., 2005; Nordstrom et al., 2015). Dans le DNC, les contaminants
généralement retrouvés sont les métaux et métalloides solubles a des pIH proches de la neutralité
(NEDEM, 2004; Cravotta, 2008; Nordstrom et al., 2015). La figure 2-1 présente les solubilités de
certains hydroxydes métalliques en fonction du pH. Le Ni(OH), et 1e Mn(OH), sont répertorics
parmi les hydroxydes les plus solubles dans la zone de neutralité du pH (6,0<pH<9.5) (Plante,
2010; Ethier, 2011).
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Figure 2-1 : Solubilités de divers hydroxydes métalliques en fonction du pH 4 25°C (tiré de
Cravotta, 2008)



Le DNC peut étre généré lorsque le potentiel de neutralisation des rejets miniers est suffisant
pour consommer 1’acidité produite par I’oxydation des sulfures. Dans ce cas, les rejets miniers
contiennent suffisamment de minéraux acidivores pour maintenir le pH du drainage minier prés
de la neutralit¢ (NEDEM, 2004; Lindsay et al., 2009; Bouzahzah et al., 2014; Nordstrom et al.,
2015). Durant la phase de neutralisation, les contaminants qui ne sont pas affectés par la
neutralisation du pH peuvent demeurer dans 1’effluent a des concentrations suffisamment ¢élevées
pour avoir un impact sur ’environnement (NEDEM, 2004; Plante, 2010). L.e DNC peut
également &tre généré lorsque les rejets miniers renferment des minéraux sulfureux qui s’ oxydent
sans produire d’acidité [ex. sphalérite (ZnS), galéne (PbS) et chalcopyrite (CuFeS,)] (Bussiére et
al., 2005; Plante, 2010). En outre, la mise en place de méthodes de controle du DMA sur des
rejets générateurs d’acide peut également conduire a la production du DNC (Plante, 2010; Pétel,
2017). Par exemple, I’ennoiement des résidus générateurs d’acide ou la mise en place d’une
couverture a effet de barriére capillaire peuvent étre a ’origine de la production du DNC; la lente
diffusion de I'oxygéne dans ’eau ou a travers la couche de rétention d’eau entrainant une plus
faible oxydation des sulfures (Molson et al., 2008; Pétel, 2017). Au Québec, les éléments
associés au DNC reconnus comme étant les plus problématiques sont 1’ arsenic, le nickel et le zinc

(Bussieére et al., 2005).

2.1.3 Génération du drainage minier en région nordique

Au Canada, depuis le milieu des années 1990, la plupart des ouvertures et des fermetures de
mines ont eu lieu en région nordique (NEDEM, 2006). Dans ce contexte et afin de mieux
comprendre la problématique du drainage minier en climat froid, plusieurs études ont été mendées
ces derniéres années en vue d’approfondir les connaissances relatives a la génération, au contrdle

et au traitement du drainage minier en région nordique.

2.1.3.1 Influence des faibles températures sur I’oxvdation chimique et biologique des

sulfures

Plusicurs études ont montré des corrélations entre la température et le taux d’oxydation des
sulfures (Nicholson, 1984; Dawson et Morin, 1996; Ethier et al., 2012). Nicholson (1984) a
compilé des informations sur les taux d’oxydation chimique et biologique des sulfures en

fonction de la température (figure 2-2 et figure 2-3). Pour I’oxydation chimique, qui prédomine
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Frgure 2-2 - Tauz relait d cxydation chimique en fonciion de la tempéramre (ird de Dawson =6
Morin 1596, adapté de Senes, 19591)

Linfluence des fables tempétatures sur U ozvdation chimique des sulfures peut Btre déerite ay
moyen de la loi d Arthemns presentée ci-dessous (Dawson et Wlonn 13%6, NEDEM, 2004

Coulombe, 2012) -

£
k=dAe"w  [2.8]

ou ke est le taug de réaction, A est le facteur de fréguence (tenant compte de la fréquence des
collisions des molecules et de lenrs effets stengues), Eaest I énergie d activaton de la reaction
d ouydaton (I-mol_l}, E désgne la constante des gaz parfaits (T E" m-t:-l'lj et T estla temperaiure
du milien (K}

La valewr de "énerge & activation est spécifigue an type de mineral implique dans 1a réaction
dozvdation A titre d'szemple, les fnergies dactivation de la pyrhotite et de la pyrite sont
estimées respechwement enire S0 et 60 Elmol™ et eutre 47 et B85 Kl mel™! (WEDEM, 2008).
Plusienrs #tudes suggerent que equation " Arrhenius pent Btre uilisee pour extrapoler les taus
de réaction d oxydation chimique des sulfures de fer & & autres températires dang le cas on le
Facteur limitant st la réachion chimique (Dlawson et Morin, 1996 Elberling, 2001z, THAP, 2009,



Ethier, 2011; Ethier et al., 2012). Les taux d’oxydation décrits par la loi d’Arrhenius, pour les
énergies d’activation de 50 et 60 KJ/mol, a 4°C sont 3 a 4 fois inférieurs aux taux d’oxydation a
20°C (NEDEM, 2006). Toutefois, la loi d” Arrhenius doit étre appliquée avec précaution car elle
ne parvient pas toujours a décrire correctement I’évolution de la réactivité des sulfures en
fonction de la température (NEDEM, 2006). En contexte de climat froid, la chaleur générée par
I’oxydation des sulfures peut augmenter suffisamment la température pour permettre [’oxydation

chimique des minéraux sulfureux (Bigham et Nordstrom, 2000).

Concernant 1’oxydation biologique, qui prédomine a des pH acides (Dawson et Morin, 1996), il
est généralement admis que lactivit¢ des bactéries 1mpliquées dans les processus
biogéochimiques menant a l'oxydation des minéraux sulfureux diminue avec les faibles
températures (Dawson et Morin, 1996; Ethier, 2011). I>’aprés Dawson et Morin (1996), le taux
d’oxydation biologique des sulfures en dessous de 4°C est inférieur a 20% du taux d’oxydation a

30°C et 1] devient nul lorsque que la température descend a zéro (figure 2-3).
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Figure 2-3 : Taux relatif d’oxydation biologique en fonction de la température (tiré de Dawson et

Morin, 1996, adapté de Senes, 1991)

A ce jour, le nombre d’études portant sur la présence et 1’activité de bactéries dans des
environnements miniers nordiques reste limité. Des bactéries Acidithiobacillus ferrooxidans ont

été détectées dans les résidus miniers de la mine Nanisivik, ile de Baffin, Arctique canadien



(Elberling et al., 2000) et elles se sont avérées actives a des températures aussi basses que -4°C
(Elberling, 2001b). L’existence de bactéries psychrophiles dans des rejets miniers en climat froid
a aussi été démontrée (Ahonen et Tuovinen, 1989, Elberling et al., 2000). Celles-ci, adaptées aux
faibles températures, sont principalement observées sur les sites ot des températures inférieures a
10°C persistent une grande partie de ’année (Ferroni et al., 1986; Ethier, 2011). La figure 2-4
montre D'effet de cette adaptation des bactéries au froid : les bactéries provenant des milieux
arctiques sont plus actives a de plus faibles températures comparativement aux bactéries

provenant de régions ou le climat est tempéré.

1.0 J
0.8 -
0.6 -
0.4 =

0.2 ~

Relative biological activity

0.0

-10 0 10 20 30 40 50
Temperature (°C)

Figure 2-4 : Taux d’oxydation biologiques relatifs de la pyrite provenant de climats tempérés
(symboles vides) et arctiques (symboles pleins) en fonction de la température (Tiré de NEDEM,
2006)

2.1.3.2 Influence de la neige et du gel des eaux

En région nordique, la glace qui se dépose sur les rejets solides une grande partie de 1’année
constituent une barriére a la diffusion de 'oxygéne limitant ainsi 1’oxydation des sulfures
(NEDEM, 2006). Le gel des eaux a aussi pour effet de limiter la migration des contaminants
libérés par lessivage acide (Ethier et al., 2012; Ben Ali et al., 2019a). Par conséquent, dans les
régions nordiques, le maintien des matériaux sulfurés en dessous du point de congélation dans le
pergélisol est parfois utilisé comme technique d’atténuation de la production du drainage minier

(Dawson et Morin, 1996; Holubec, 2004; Elberling, 2005; Ben Al et al., 2019a). Le pergélisol
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désigne la partie gelée en permanence d’un cryvosol pendant au moins deux années consécutives
(Holubec, 2004). L’encapsulation dans le pergélisol des résidus générateurs de drainage minier
consiste a déposer une couche de matériau granulaire sur les résidus réactifs dans le but de
favoriser la progression du pergélisol vers la surface du dépdét de résidus (Erazola, 2013).
L’efficacité de cette technique a été démontrée pour des mines situées en région de pergélisol
continu ¢t notamment pour la mine Nanisivik, située dans le Nunavut (Holubec, 2004; Coulombe,
2012). Le recouvrement y a été mis en place en 2004 et 2005 et les données mesurées en 2008
montrent qu’au début du mois de juillet, la surface du pergélisol se situe a 0,15 m au-dessus des
résidus et que le recouvrement est complétement gelé a la fin du mois de septembre (Coulombe,

2012).

2.1.3.3 Influence des cycles de gel-dégel

En région nordique, ’alternance du gel et du dégel des eaux peut provoquer la rupture physique
des roches et la formation de particules de taille plus réduite (NEDEM, 2006). Sur une plus petite
échelle, cette rupture peut également se produire dans les minéraux (Dawson et Morin, 1996). Ce
phénomeéne a pour conséquence d’augmenter la surface d’exposition des sulfures et donc le taux
de génération d’acide (Dawson et Morin, 1996; NEDEM, 2006). Des tests cinétiques réalisés
dans des mini-cellules simulant des cycles de gel-dégel ont permis de démontrer que ce
phénomene accélérait I’oxydation des sulfures et favorisait la lixiviation du fer contenu dans les

roches (Fthier et al., 2012).

2.1.3.4 Influence de la solubilité de I’'oxygéne

I’oxydation directe des sulfures nécessite la présence d’oxygéne (équation [1.1.1]). Lorsque
I’espace poreux des résidus miniers est saturé d’eau, I'oxvgeéne dissous dans cette cau
interstitielle est la principale source d’oxygéne dans les rejets miniers (Dawson et Morin, 1996).
Le tableau 2.1 présente les concentrations a la saturation de I’oxygéne dissous dans I’eau en
fonction de la température et de la teneur en oxygéne de la phase gazeuse en contact avec 1eau.
Les valeurs du tableau 2.1 montrent que la teneur en oxygéne dissous a la saturation augmente a
mesure que la température diminue et que le pourcentage d’oxygéne dans la phase gazeuse
augmente. Cela signifie notamment que de 1’eau plus froide peut apporter une plus grande
quantité d’oxygeéne vers les minéraux sulfureux (Dawson et Morin, 1996). Toutefois, les basses

températures affectent également le phénomeéne diffusion de l'oxygéne dans I’ecau qui diminue a
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basses températures (Elberling et Damgaard, 2001). La baisse de diffusivité de 1’oxygéne dans
1’cau froide avant un plus grand impact que l'augmentation de la solubilité de 1’oxygene, la
saturation des résidus peut également étre recommandée dans les régions froides (Elberling et

Damgaard, 2001).

Tableau 2.1 : Concentration a la saturation de I"oxygene dissous en fonction de la température et
de la teneur en oxygéne de la phase gazeuse (adapté de Dawson et Morin, 1996, tiré de

Otwinowski, 1994)

T Concentration de I’oxygéne dissous a la saturation (mg O/1.)
(CO) | [92]gas=21% | [O2]eas=15% [ [02]as=10% | [O2]as=5% | [O2]eas=1%
10 11.3 8,03 5,31 2,59 0,41
20) 9,12 6,45 4,23 2,01 0,23
30 7,60 5,33 3,44 1,56 0,05
40 6,47 4,47 2,81 1,15 0,00
50 5,57 3,75 2,25 0,74 0,00
60 4,89 3,38 1,64 0,25 0,00

Le tableau 2.2 présente des exemples de mines génératrices de drainage minier situées en région

nordique.



Tableau 2.2 : Exemples de sites miniers situés en région nordique et générateurs de drainage minier

12

) o Principaux Températures Fey, Sulfates Autres contaminants (mg/L.) .
Site minier sulfures des annuelles pH T T - Références
résidus moyennes (°C) (mg/L) | (mg/L) Zn Cd Cu Ni
Mine Lotraine Chalcopyrite, Potvin, 2009,
? pyrite, 53 3 3150 8 100 - <0,002 - 9,75 Genty, 2012
QC, Canada ;
pyrrhotite,
Mine Sherridon, Pyrite, Moncur et al.,
MB, Canada pyrrhotite 0,5 <1 129000 | 280000 | 55000 97 1 600 15 2005
. : Pyrite, Genty, 2012;
gg%ﬁfﬁ:’“ Sphalerite - 2-3 20000 | 110 000 - - - - Molson ¢t al.,
’ Chalcopyrite 2008
) Pyrrhotite, Ethier, 2011
gg‘%ﬁi‘;ﬂ Pyrite, -10.3 33-42 | 237 3186 - - 2.4 276
? Pentlandite
Mine Cadillac, - Kuyucak et al.,
AB, Canada 4,0 3.4 32,3 661 0,73 - 0,19 0,38 2006
- Blowes et
Mine Delnite, Jambor, 1990;
ON. Canada 7.0 742 1,04 1910 0,07 <0,001 | <0,01 | <0,04 Norstrom ct al..
2015
Mine Silver - Nordstrom et
Ledge, CO, 5,6 5,7 12,3 518 <0,001 | 0,0063 | <0,001 | <0,02 al., 2015

USA
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2.1.4 Législation relative a I’activité mini¢re au Québec

I’industrie miniére est régie par plusieurs lois et réglements visant a limiter les impacts de ses
activités sur I’environnement. Au Québec, la loi sur les mines est le principal outil utilisé par le
gouvernement provincial pour promouvoir la protection de I’environnement en contexte minier
(MERN, 2017). D’autres textes législatifs et réglementaires tels que la loi sur la qualité de
I’environnement (LLQE), la directive 019 sur I'industrie miniére, le reglement sur les attestations
d’assainissement en milieu industriel et le réglement sur les substances minérales autres que le
pétrole, le gaz naturel et la saumure sont également utilisés par le gouvernement provincial du

Québec pour encadrer 1’industrie miniére sur le plan environnemental (MERN, 2017).

La Directive 019 sur I’industrie mini¢re est I’outil employé pour 'analyse des projets miniers
nécessitant la délivrance d’un certificat d’autorisation en vertu de 1’article 22 de la LQE
(MDDELCC, 2012). Ce document oriente les exploitants miniers dans la gestion de leurs résidus
miniers et définit les normes que doivent respecter les effluents miniers finaux. Les exigences au
point de rejet de 1’effluent final imposées par la directive 019 sur 1’industrie miniére sont
présentées au tableau 2.3. e pH de I’effluent au point de rejet ne doit pas étre inférieur a 6,0 ou

supérieur a 9,5 (MDDELCC, 2012).

Tableau 2.3 : Exigences au point de rejet de 1’effluent final selon la directive 019 sur 1’industrie

miniére — mars 2012 (tiré de MDDELCC, 2012)

] Concentration
. Concentration moyenne .
Parametre maximale acceptable
mensuelle acceptable (mg/1.)
(mg/L)

Arsenic extractible 0.2 0.4

Cuivre extractible 0.3 0,6
Fer extractible 3 6
Nickel extractible 0,5 1

Plomb extractible 0.2 0.4
Zinc extractible 0,5 1
Cyanures totaux 1 2
Hydrocarbures (Cyo- 2

Cso)

Matiéres en suspension 15 30




14

La LQE est un outil préventif dont les dispositions visent “la protection de ['environnement de
méme que la sauvegarde des espéces vivantes qui y habitent, dans la mesure prévue par la loi”
(LQE, 2018). L article 20 de la LQE stipule que "“nul ne doit émettre, déposer, dégager ou rejeter
ni permettre 1'émission, le dépdt, le dégagement ou le rejet dans l'environnement d'un
contaminant au-dela de la quantité ou de la concentration prévue par le réglement du

gouvernement” (LQE, 2018).

2.1.5 Prévention et contréle du drainage minier

Le drainage minier constitue un probléme majeur pour I’industrie miniére du fait de 1'impact
considérable qu’il peut avoir sur le milieu naturel. T.e drainage minier peut conduire a la
contamination des eaux de surface et souterraines et par conséquent affecter grandement la faune
et la flore des milieux récepteurs (Beane et al., 2016; Galhardi et al., 2016). L.a production de
drainage minier peut persister tant que des minéraux sulfureux présents dans les rejets miniers
sont disponibles (Genty, 2012). Par ailleurs, lorsque le processus de génération du drainage
minier est initié, il est trés difficile de 1’arréter et le traitement des eaux contaminées engendre des
couts considérables (Aguiar et al., 2016; Qureshi et al., 2016). 1l v a donc un intérét significatif a
mettre en place des méthodes de prévention et de contréle des réactions menant au drainage

minier (Johnson et hallberg, 2005).

Au cours de ces derniéres années, de nombreux travaux de recherche visant a développer des
techniques pour prévenir la production du drainage minier ont été entrepris (Villain et al., 2013,
Lu et al., 2014; Pozo-Antonio et al., 2014; Demers et al., 2015a, 2015b, 2017). Les méthodes
utilisées pour limiter la contamination des effluents miniers ont pour objectif de contréler
I’oxydation des sulfures en supprimant ou en réduisant de maniére significative la disponibilité
de I’cau, de 1’air ou bien des sulfures (Kuyucak, 2002). Les méthodes de prévention du drainage
minier sont particuliérement efficaces lorsqu’elles sont mises en place suffisamment tét. En
revanche, elles ne sont pas adaptées dans le cas de sites miniers déja générateurs de drainage
minier, laissés a 1’abandon depuis plusieurs années. Pour ces sites, il est nécessaire de mettre en

place des systémes de traitement des eaux contaminées (Bussiére et al., 2009; Genty, 2012).
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2.1.6 Traitement du drainage minier

Les méthodes de traitement du drainage minier peuvent étre classées en deux grandes catégories :
1) les méthodes actives, nécessitant 1’ajout en continu de réactifs chimiques, et 2) les méthodes
passives (Johnson et Hallberg, 2005; USEPA, 2014). Le choix d’une technologie de traitement du
drainage minier est spécifique au site minier qui le génere et tient compte de divers parametres
tels que la température moyenne annuelle, le débit de I’effluent contaminé, la qualité du drainage
minier (pH, salinité, concentrations en métaux dissous), ainsi que d’autres considérations socio-
¢économiques et environnementales (Skousen et Ziemkiewicz, 2000; Johnson et Hallberg, 2005,
Trumm, 2010). La figure 2-5 présente une classification des approches et systemes de traitement

du drainage minier.

Aération, addition de chaux, coagulation
et précipitation

Biologique

Traitement actif . - T -
Bioréacteurs sulfidogéniques actifs

Traitement du
drainage minier

Drains anoxiques calcaires, drains oxiques
calcaires, tranchées ouvertes calcaires et
cascade pour aération

Biologique :

Traitement passif

Marais aérobies/anaérobies

Barriéres perméahles réactives

Biofiltres pour oxydation du fer ‘

Réacteurs passifs biochimiques

Figure 2-5 : Systémes de traitement biologique et abiotique de traitement du DMA (adapt¢ de
Genty, 2012)

2.1.6.1 Traitement actif chimique du drainage minier

Les systemes de traitement actif chimique sont tres répandus sur les sites miniers en cours
d’exploitation du fait de leurs bonnes efficacités. La plupart des industries minieres traitent les
meétaux présents dans le drainage minier acide par neutralisation et précipitation en raison de la
simplicité du processus et des faibles cofits que cette approche implique (Tolonen et al., 2014).
Cette méthode vise a augmenter le pH et 1’alcalinit¢ de Deffluent par 1’ajout d’un agent

neutralisant. I.’augmentation du pH permet de précipiter les métaux sous forme d’hydroxydes,
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d’oxy-hydroxvdes et de carbonates. Les sulfates, quant a eux précipitent sous forme de gypse
[CaS04.2H,0] (Johnson et Hallberg, 2005). La précipitation du Fe(Ill) et de 1’Al a lieu a pH
inférieur a 7. Lors du traitement, ["oxydation préalable du Fe(Il) en Fe(Ill) est recherchée, le
Fe(II) nécessitant un pH > 9-10 pour précipiter, en fonction de sa concentration totale (Cravotta,
2008). Le Cu, le Zn ou le Pb nécessitent, quant a eux, des valeurs de pH supéricures a 9 pour
précipiter (Ritcey, 1989). Le procédé ChemSulphideTM est un autre exemple de traitement actif
chimique du drainage minier. Ce procédé consiste en 1’ajout d’un sulfure (par exemple NaHS ou
Na;S) dans le drainage minier, ce qui conduit a la précipitation des métaux sous la forme de
sulfures métalliques (Wang et al., 2013a). Bien qu’il soit efficace, le traitement actif chimique du
drainage minier génére des boues en grandes quantités. Celles-ci doivent faire 1’objet d’une
gestion responsable, ¢’est pourquoi il n’est pas considéré comme une approche intéressante et
viable pour la restauration des sites miniers sur le long terme (Bussiére et al., 2005,
Rakotonimaro et al., 2017a). D autres approches de traitement actif tels que 1’osmose inverse,
I’échange ionique et les systémes de traitement électrochimiques existent pour traiter le drainage
minier (Simate et Ndlovu, 2014; Radjenovic et Sedlak, 2015). Cependant, ces méthodes sont

onéreuses et rarement utilisées (Kefeni et al., 2017).

2.1.6.2 Traitement actif bioclogique du drainage minier

Les systémes de traitement actif biologique reposent sur ’enlévement des métaux et des sulfates
par précipitation sous forme de sulfures métalliques, peu solubles, sous I’activité de bactéries
(Johnson et Hallberg, 2005). Le traitement actif biologique nécessite 1’addition dans le systeme
d’un donneur d’électrons organique (substrat organique) et d’un accepteur d’électrons (sulfates).
Le traitement est assuré par des Bactéries Sulfato-Réductrices (BSR). Celles-ci catalysent la
conversion du sulfate en sulfure d’hydrogeéne qui peut alors précipiter les métaux sous forme de
sulfures métalliques (Neculita et al., 2007). Le traitement biologique actif présente plusieurs
avantages tels que la récupération sélective des métaux lourds présents dans le drainage minier,
des performances contrélables et prévisibles ainsi que la possibilité de réduire de maniére
significative les sulfates (Kiran et al., 2017). Les systemes de traitement BIOPAQ®IC congus et
commercialisés par la société néerlandaise PAQUES et le systeme Biote() s BioSulphide® congu

et commercialisés par la société canadienne BioteQQ Environmental Technologies sont des
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exemples de systémes de traitement actif biologique du drainage minier (Hammack et al., 1998,

Littlejohn et al., 2015).

2.1.6.3 Traitement passif chimique et biologique du draimage minier

Depuis le début des années 1990, les systemes de traitement passif sont de plus en plus
privilégiés pour le traitement du drainage minier (Yadav et Jamal, 2015). Les technologies de
traitement passif se basent sur des processus chimiques, biologiques et physiques que 1'on
retrouve dans la nature (Gazea et al., 1996; Skousen et al., 2017; Calugaru et al., 2018). Tes
principaux mécanismes d’enlévement des métaux sont la précipitation, la co-précipitation et la
sorption (notamment sur la matiére organique) (Skousen et al., 2017). Les systémes passifs ont
I’avantage d’étre peu consommateurs en énergie, d’utiliser des matériaux naturels ou résiduels et
de représenter un cott d’investissement en capital faible comparativement aux technologies de
traitement actif. Par ailleurs, le recours au traitement passif est avantageux dans le cas des mines
abandonnées en raison des faibles coflits d’opération et de maintenance qu’il engendre (Kefeni et
al., 2017). Il existe plusieurs technologies de traitement passif du drainage minier, chimiques et
biochimiques, tel que présenté dans le tableau 2.4 qui montre les avantages et inconvénients de

chacun.
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Tableau 2.4 : Principales technologies de traitement passif chimique et biologique du drainage minier (adapté de Neculita et al., 2007,

Neculita et al., 2008b; Potvin, 2009 et Genty, 2012)

Technologie Description et processus impliqués Avantages Inconvénients
Circulation du DMA dans une tranchée remplie de calcaire | Cott du réactif Difficulté a atteindre un pH
Drain écraisé. a haute ten’eur en calcit.e. Systéme recouve‘rt d’un faibl.e; Longu.e durée supérieyr. a7, F.aitl)le rléactivité
Anoxique mateljlau imperméable pour I’isoler de 1’atmosphére afin de | de vie de la pierre du m_at_erlau_; Diminution de la
Calcaire favoriser la haussse de Pcoz dans le systéme. Pas de_ Conta.ct Ca.lf?al’re; Peut étre réact1_v1té s'ilya erllr.ob.afge du
(DAC) du DMA avec I’air en amont du DAC. Cette technique vise | utilisé avec du DMA | calcaire par des précipités

la production d’alcalinité et non la précipitation des
métaux.

Drain Oxique

Méme principe que pour le DAC sauf qu’il y a contact du
DMA avec 1’air en amont et donc ajout plus ou moins

avant été en contact
avec I’air (DOC et
TOC), Permet de
neutraliser ’acidité

secondaires; Ne permet pas la
précipitation des métaux
(DAC); Le contenu en
oxygene dissous, fer ferreux et

?I;lg?}l; © important d’O; dissous. Le DOC favorise a la fois la et de faire précipiter | aluminium doit étre faible
production d’alcalinité et la précipitation des métaux. les métaux (DOC et | (DAC).
Tranchée Circulation du DMA dans une tranchée ouverte. Il y a donc | TOC).
Oxique contact avec I’air et ajout important d’O, dissous. La TOC
Calcaire vise la production d’alcalinité et la précipitation.
(TOC)
Milieu réducteur favorisé par la présence de maticre . . Nécessite une grande
) i . . . Métaux enlevés sous : : . )
Marais organique dans le marais. Sulfato-réduction assurée par des forme de sulfures superficie de terrain; Nécessite
anadrobic BSR et précipitation des métaux sous forme de sulfures stables (sous les le traitement des boues; Peu
métalliques. conditions adapté aux conditions
. \ climatiques froides.
- - — _ favorables); Systeme -
Dégradation de la matiére organique contenue dans le permettant la Problémes de colmatage;
réacteur et réduction des sulfates de 1’effluent en sulfure valorisation de Rétention moyenne du Fe
RPR d’hydrogéne. Augmentation de 1’alcalinité, diminution de déchets organiques: (pour des concentrations
I’acidité, précipitation des métaux en sulfures métalliques Nécessite peu de " | élevées); Diminution de
par des BSR associées a la matiére organique, sorption, co- supervision et peu de I’efficacité pour des pH<S5 ou
précipitation, échange d’ions. maintenance des POR trop élevés.
Barricre Méme principe que pour les RPB. La différence réside La longévité du systéme peut
crméable dans la conception. La barriére perméable sera plutét &tre affectée (appauvrissement
Is)ulfato- utilisée dans le cas de contaminations souterraines. des substrats et blocage de la
réductrice barriére di a la précipitation

des métaux).
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2.1.6.4 Traitement passif vs traitement actif du dramage minier

Les systémes de traitement actif offrent plusieurs avantages tels que des installations peu
encombrantes, un bon contréle des processus et une bonne prévisibilité des performances
(Johnson et Hallberg, 2002). Quant aux systémes de traitement passif, ils nécessitent des surfaces
de traitement plus grandes, ils sont plus difficiles a contrdler et leurs performances sont peu
prévisibles (Johnson et Hallberg, 2002). Les systémes actifs requiérent plus de dépenses liges a
I’exploitation et a la maintenance que les systémes passifs (Calugaru et al., 2018; Naidu et al.,,
2019). Le tableau 2.5 résume certains des avantages et inconvénients des systémes de traitement

passif et actif du drainage minier.

Tableau 2.5 : Avantages et inconvénients des systémes de traitement passif et actif du drainage

minier (adapté de Kiran et al., 2017)

Paramétre Traitement passif Traitement actif
Co‘ﬁts lléS. a I’exploitation Faibles Elevés

et a la maintenance

Surface nécessaire Grande Petite
Récupération des métaux Difficile Possible
Contréle du systéme Faible Elevé
Degré de prévisibilité Faible Elevé

Cotit de construction Faible Elevé

2.2 Les réacteurs passifs biochimiques

2.2.1 RPB: Principe de fonctionnement et mécanismes de traitement

Les RPB sont des systémes de traitement passif utilisant un mélange réactif solide traversé par le
drainage minier qui permettent d’enlever les métaux et les sulfates et, dans le cas des DMA,
d’augmenter le pH (Neculita et al., 2007; Neculita et al., 2008b, ¢; Vasquez ¢t al., 2016a). Le
mécanisme de traitement privilégié dans les RPB est la précipitation des métaux sous forme de
sulfures métalliques suite a la réduction du sulfate en sulfure d’hydrogeéne sous I’action des BSR.
Les RPB représentent un systéme de traitement passif applicable aux DMA et DNC car ces
effluents miniers ont potentiellement des concentrations élevées en sulfates, nécessaires au

développement des BSR (Nielsen, 2018). La respiration anaérobie des BSR nécessite la présence
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d’une source de carbone organique apportée par un substrat biodégradable intégré dans le
mélange réactif (Cocos et al., 2002). Les BSR, généralement organotrophes, oxydent les
composés organiques de faibles poids moléculaires, tout en réduisant les sulfates en sulfures et en
produisant des ions carbonates (Sahinkaya et al., 2011). Leur métabolisme peut &tre schématisé

par la réaction [2.9] (Widdel, 1988).
1 1
CH,0 + ESO?{ — HCO3 + EHZS [2.9]

Cette réaction entraine une augmentation de I’alcalinité liée a la présence de carbonates (Cng') et
de bicarbonates (HCOy") et la neutralisation de 1’acidité. En présence des sulfures solubles, les
métaux dissous dans le drainage minier précipitent sous la forme de sulfures métalliques peu
solubles méme a pH faible (Hao et al., 1994; Sahinkaya et al., 2011), ce qui permet leur

enlévement (réaction [2.10]).
Me?* + H,S - MeS(solidey + 2H  [2.10]

Toutefois, la précipitation des sulfures métalliques n’est pas le seul mécanisme de traitement
intervenant dans un RPB (Neculita et al., 2008c). Les ions métalliques peuvent également
précipiter sous la forme de carbonates ou d’hydroxydes. Aussi, I’échange ionique des métaux
avec le substrat organique et la complexation sont deux phénomenes d’enlévement des métaux
non négligeables pouvant intervenir dans un RPB (Hammack et al., 1994; Genty et al., 2012a, b,
2016; Rakotonimaro et al., 2016, 2017b).

Les efficacités relatives des différents processus de rétention des métaux dans le mélange réactif
évoluent au fur et a mesure de I’exploitation des RPB (Neculita et al., 2007; Potvin, 2012). Au
départ, les phénomeénes de sorption des métaux sur la matiére organique prédominent (Neculita et
al., 2007, Gibert et al., 2005). Par la suite, lorsque les conditions sont favorables et que les BSR
sont bien établies dans le mélange réactif, la sulfato-réduction intervient (Neculita et al., 2007).
Dans leur étude, Neculita et al. (2008c¢) ont trouvé que dans un RPB, la précipitation des métaux
sous forme de sulfures ne constitue pas le mécanisme de traitement dominant, mais est
responsable d’environ 15% des métaux retenus dans le systéme de traitement lorsque le DMA
traité est fortement contaminé, surtout en Fe (> 500 mg/L). La performance des RPB dépend de
trois parameétres majeurs : le TRH, le mélange BSR/substrat et les concentrations initiales des

métaux dans le drainage minier (Neculita et al., 2008b).
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2.2.2 Mélange réactif d’un RPB: Composition et role des différents

composants

Dans un RPEB, les BSR obtiennent 1’énergie nécessaire a leur croissance grace a I’oxydation des
composés organiques (Neculita et al., 2007). Les BSR ont donc besoin, pour se développer, d’un
substrat organique, ainsi que des conditions environnantes appropriées. Il est nécessaire que le
drainage minier puisse &tre capable de circuler a travers le systéme. L ajout d’un agent structurant
permettant d’augmenter la perméabilité du mélange réactif est parfois nécessaire (Potvin, 2009).
Par ailleurs, dans le cas ou I'acidité du drainage minier est trop élevée, I’addition d’un agent
alcalin neutralisant comme de la calcite ou de la cendre de bois peut étre nécessaire
(Rakotonimaro et al., 2018). Les cendres de bois contiennent généralement des carbonates, des
bicarbonates et des hydroxydes (Vassilev et al., 2013). Finalement, un inoculum de BSR peut
éventuellement étre incorporé au mélange réactif dans le but de raccourcir la période de latence
au début du traitement correspondant a la période pendant laquelle les BSR se développent et
s’¢tablissent dans le systéme (Harris et Ragusa, 2001). Un mélange réactif efficace doit &tre
capable d’assurer un taux de réduction des sulfates élevé, avoir une bonne longévité et de bonnes
caractéristiques hydrauliques et il ne doit pas générer de sous-produits nuisibles (Zagury et al.,

2006; Neculita et al., 2007; Neculita et Zagury, 2008).

Source de carbone : Lors de la conception d'un RPB, il est nécessaire de choisir un substrat
organique qui permettra d’assurer un traitement efficace du drainage minier sur le long terme. Le
choix de la source de carbone doit prendre en considération plusieurs facteurs et notamment la
capacité des BSR a Tutiliser, la disponibilité du matériau et la viabilité économique de son
utilisation (Neculita et al., 2007). Les sources de carbone ajoutées aux mélanges réactifs peuvent
&tre issues de déchets cellulosiques ou bien de déchets organiques (Neculita et al., 2007).
Toutefois, les substrats organiques n’ont pas tous les mémes efficacités. Le développement des
BSR est favorisé lorsque les sources de carbone sont des composés organiques a faible poids
moléculaire et avec des structures simples tels que le méthanol, 1’éthanol, le lactate de calcium, le
saccharose, le glucose, le lactosérum, I'acide polylactique, etc. (Edenborn, 2004; Nagpal et al.,
2000; Tsukamoto et al., 2004; Luptakova et Macingova, 2012; Nielsen et al., 2018). D aprés la
littérature, 1’utilisation exclusive d’une seule source de carbone s’avére peu efficace (Zagury et

al., 2006; Nielsen et al., 2018). Des taux de réduction de sulfate plus élevés ont été obtenus avec
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des mélanges réactifs contenant plus d’une source de carbone organique (Waybrant et al., 1998;
2002; Cocos et al., 2002; Neculita et al., 2007; Nielsen ¢t al., 2018). L’ utilisation exclusive de
déchets organiques, facilement dégradables et rapidement consommés, peut avoir pour
conséquence de réduire la perméabilité du mélange réactif (Duc et al., 1998). Pour éviter ce
phénomene, il est recommandé d’utiliser, en plus des déchets organiques, des composés plus
complexes (déchets cellulosiques) dont la décomposition est plus lente (Neculita et al., 2007).
I’hydrolyse préalable des substrats organiques complexes est nécessaire pour que les BSR
puissent dégrader ces sources de carbone (Nielsen et al., 2018). Ainsi, les substrats organiques
complexes ont potentiecllement la capacité de soutenir la croissance des BSR sur de plus longues
périodes (Drury, 2000). Enfin, la sorption des métaux sur des matériaux organiques solides peut
agir comme mécanisme de traitement complémentaire lorsqu’une source de carbone tels que des
copeaux de bois est présente dans le mélange réactif (Janin et Harrington, 2013). La sorption des
métaux sur les sites actifs de la matiére organique comme mécanisme de traitement dans un RPB
a été largement rapportée dans la littérature (Artola et al., 2001; Zaluski et al., 2003; Gibert et al.,
2005; Janin et Harrington, 2013).

Azote, phosphore et autres nutriments : La croissance des BSR requiére d’autres substances,
telles que 1’azote et le phosphore, qui peuvent éventuellement étre intégrées au mélange réactif
afin de stimuler 1’activité des BSR et réduire la période de latence au début de 1’exploitation du
RPB (Robinson-Lora ¢t Brennan, 2009). Il a &é rapporté dans la littérature que la faible
disponibilité en azote peut limiter la croissance des BSR et ainsi réduire les taux de réduction du
sulfate (Waybrant et al., 1998). Un rapport Ci/N (carbone organique total sur azote) proche de
10 est généralement considéré comme optimal pour 1’activité des BSR (Béchard et al., 1994),
avec un maximum de 45 a 120 recommandé pour éviter une diminution de Pactivité des BSR
dans un environnement pauvre en azote (Gibert et al., 2004). Les concentrations en azote
excessivement élevées (> 600 mg/l.) doivent également étre évitées car elles peuvent avoir un
effet toxique sur la communauté de BSR (El Bayoumy et al., 1999). D’aprés Zagury et al. (2006)
le rapport Ci/N considéré isolément ne constitue pas un bon indicateur de la capacité¢ de
réduction des sulfates d’un mélange réactif donné. Ce paramétre doit éventuellement étre couplé
a d’autres paramétres pour permettre d’évaluer la capacité d’un matériau organique a servir de
substrat dans un RPB (Neculita et Zagury, 2008). Le drainage minier contient habituellement des

oligo-éléments (Cu, Mn, Mo, Zn ¢t Fe) nécessaires a la croissance des BSR (Foucher et al.,
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2001). Foucher et al. (2001) ont montré qu'un DMA réel est traité par des BSR avec une
meilleure efficacité qu'un DMA synthétique ne contenant que les principaux métaux et du
sulfate. Tes auteurs associent cette augmentation de I’efficacité du traitement a une meilleure

activité des BSR, lige a la diversité des oligo-¢léments apportés par le DM A réel.

Sable : I.’incorporation de sable dans le mélange réactif a pour principal objectif de fournir un
support physique sur lequel les BSR puissent s’établir ¢t survivre en présence de conditions
extrémes comme un pH bas ou des concentrations élevées en oxygeéne (Lyew et Sheppard, 1997).
Lorsque les conditions du milieu sont suffisamment favorables, les BSR se développent a la
surface des grains de sable (Lyew et Sheppard, 1997). Des taux plus élevés de réduction des
sulfates sont obtenus si les BSR ont acces a une surface poreuse comparativement aux bactéries
en suspension (Glombitza, 2001). D’aprés la littérature, une corrélation entre la surface totale des
particules solides, 1’établissement de la population des BSR et la réduction des sulfates semble
exister (Neculita et al., 2007; Potvin, 2009). Un mélange réactif dans lequel les particules
constituant le support solide présentent une grande surface et ou le volume des vides est faible
permet de favoriser I’établissement des BSR (Lyew et Sheppard, 1997). Ainsi, pour favoriser la
réduction des sulfates, i1l est préférable de privilégier un matériau de faible granulométrie.
Toutefois, des grains de trop faibles dimensions peuvent former des pores trop petits et avoir pour
effet de réduire la conductivité hydraulique du mélange réactif. Un mélange réactif présentant de
grands espaces de pores, une faible surface spécifique et un volume de vide élevé minimise le
risque de colmatage du réacteur biochimique (Tsukamoto et al., 2004). La conductivité
hydraulique du mélange réactif peut étre augmentée par I’ajout de sable grossier et/ou de gravier
(Waybrant et al., 1998). Ainsi, la superficie du support solide et la taille des pores doivent étre
ajustées par le choix d’un support solide adéquat (Tsukamoto et al., 2004).

Inoculum bactérien : Dans un RPB, les BSR peuvent provenir des matériaux organiques
incorporés dans le mélange réactif. Le dénombrement des BSR dans du compost de feuilles et du
fumier de volailles composté a démontré que ces matériaux peuvent contenir jusqu’a
5x10"cellules/100 mL (Neculita et Zagury, 2008). I utilisation d’un inoculum bactérien n’est
donc pas nécessaire pour initier la sulfato-réduction dans un RPB mais il est toutefois possible
d’v recourir dans le but de réduire le temps de latence au début de I’exploitation du RPB (Harris
et Ragusa, 2001). Le choix du type de culture a inoculer dépend de plusieurs paramétres et

notamment des sources disponibles a proximité du site de traitement (Potvin, 2009). 1l est
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préférable d’utiliser une culture mixte plutdét qu’une culture pure de BSR dans la mesure ou les
consortiums bactériens mixtes présentent plusieurs avantages par rapport aux cultures pures
(Kiran et al., 2017). Contrairement aux cultures pures de BSR qui sont trés sensibles aux
variations des parametres du milieu, les cultures mixtes permettent d’apporter dans le systeme
des mécanismes de résistance divers (Pollett, 2003). De plus, les cultures mixtes permettent de
maintenir des conditions réductrices dans les RPB du fait de 1’oxydation compléte des sources de
carbone (Bruins et al., 2000). Dans la pratique, on utilise généralement comme source de BSR
des sédiments provenant de la couche réductrice du fond de ruisseaux ou de lacs situés a

proximité du lieu de construction du RPB (Cocos, 2000).

2.2.3 Facteurs influencant I’efficacité des RPB

2.2.3.1 Rapport DCO/sulfates

La Demande Chimique en Oxygeéne (DCO) exprimée en mg/L (ou mg/m3) représente la quantité
d’oxygene nécessaire pour 1’oxydation de la totalité des substances organiques disponibles. Ce
paramétre influence la voie métabolique privilégiée pour la production d’énergie par les BSR
(Henry et Prasad, 2000, Barbosa et al., 2014). La sélection d’un rapport DCO/sulfates optimal est
important pour assurer 1’efficacité de tout systéme biologique congu pour traiter les métaux et le
sulfate (Neculita et Zagury, 2008; Barbosa et al., 2014). Les essais en batch de Neculita et Zagury
(2008) montrent que des rapports DCO/sulfates élevés sont associés a de meilleures conditions de
sulfato-réduction et de meilleurs taux d’enlévement des métaux (Neculita et Zagury, 2008). Un
rapport DCO/sulfates minimum de .67 est considéré comme la proportion stcechiométrique
théorique idéale pour la dégradation des substrats organiques et la réduction compléte des sulfates
(Barbosa et al., 2014). Cependant, d’autres valeurs du rapport DCO/sulfates sont suggérées dans
la littérature pour le traitement du DMA par les BSR. Un rapport de 5,0 est proposé par Al-Ani
(1994) afin d’obtenir une efficacité maximale alors que Prasad et al. (1999) suggérent plutét un
rapport inférieur a 1,7. D’ autres études ont également démontré que 1’enlévement du sulfate était
inefficace lorsque le rapport DCO/sulfates était inférieur a 1,0 (Greben et Maree, 2005; Velasco
et al., 2008). Dans leur étude, Barbosa et al. (2014) ont observé la plus grande efficacité
d’enlévement du sulfate (98%) pour un rapport DCO/sulfates de 2,0. Le choix du ratio
DCO/sulfates dépend de la source de carbone utilisée (Kiran et al., 2017). Ainsi, lorsque 1’éthanol

est utilisé comme source de carbone, le rapport optimal DCO/sulfates est compris entre 0,55 et
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0,84 (Greben et Maree, 2005) alors que pour les déchets organiques (compost), le ratio
DCO/sulfates optimal varie entre 1,6 et 5,0 (Al-Ani, 1994, Henry et Prasad, 2000).

2.2.3.2 Latempérature

La température affecte plusieurs paramétres tels que 1’activité bactérienne, la vitesse de
décomposition du substrat organique, la solubilité¢ du H,S et celle de I'oxygeéne (Dawson et
Morin, 1996; Neculita ¢t al., 2007). La température optimale pour le traitement par sulfato-
réduction dans un RPB dépend de la composition des cultures de BSR présentes dans le mélange
réactif (Nielsen, 2018). Les BSR peuvent survivre a des températures se situant entre -5 et 75°C,
dépendamment si elles sont psychrophiles, mésophiles ou thermophiles (Postgate, 1984). La
plupart des especes de BSR isolées et documentées dans la littérature sont mésophiles (Widdel et
Bak, 1992). Les BSR ont été documentées dans plusieurs sites de 1’arctique canadien et du nord
du Groenland (NEDEM, 2006). Des bactéries adaptées aux faibles températures ont montré étre
plus affectées par la nature du substrat organique disponible que par les températures basses
auxquelles elles étaient soumises (Gould et al., 2012). L’effet des basses températures sur la
performance des RPB est traité plus en détail dans la section 2.3 de la présente revue de

littérature.

2.23.3 LepH

Le pH affecte plusicurs parametres ¢t phénomeénes tels que la solubilité des métaux, leur
adsorption sur la matiére organique et 1’activité des BSR (Sheoran et Sheoran, 2006, Ness et
Stewart, 2014). La solubilité des métaux augmente a des valeurs de pH faibles et pour certains
métaux, tels que 1’aluminium ou le fer, le fait d’augmenter le pH de 1’eau jusqu’a la neutralité est
généralement suffisant pour diminuer leurs concentrations a des niveaux acceptables (Cravotta,
2008). En revanche, d’autres métaux, tels que le Cu, le Ni ou le Pb, peuvent &tre solubles a des
pH neutres et il n’est pas possible de les enlever par un simple ajustement du pH (Blais et al.,
2008). Par ailleurs, les processus biologiques sont également affectés par le pH de 1’effluent. 11
est généralement admis que les BSR les plus communes ont un pH optimum d’environ 7 et leur
activité est inhibée a des valeurs de pH inférieures a 6 ou supérieures a 9 (Tsukamoto et al., 2004,
Lopes, 2007, Wang et al., 2013b). Dans leur étude, Reis et al. (1992) ont incubé des cultures de
BSR a différentes valeurs de pH ¢t une croissance optimale des BSR a été obtenue a un pH de

6,7. Selon Dvorak et al. (1992), des pH en dessous de 5 augmentent la solubilité des sulfures
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métalliques et diminuent la réduction des sulfates. La réduction des sulfates en sulfures stables
étant une voie d’enlévement des métaux privilégiée dans les RPB, il est donc nécessaire de
maintenir des valeurs de pH favorables a la croissance des BSR pour favoriser I’enlévement des
métaux par sulfato-réduction. Dans le cas ou le pH ne peut pas &étre augmenté, il est possible
d’utiliser des BSR adaptées aux faibles pH. Certaines études ont montré la présence de BSR
viables dans des eaux naturelles trés acides (pH<3) (Gyure et al., 1990; Kolmert ¢t Johnson,
2001; Koschorrek et al., 2003). Fortin et al. (2000) ont constaté la présence de BSR indigeénes
dans des conditions de pH = 2. Dans la littérature, il est suggéré que les BSR présents dans les
environnements acides se développent dans des microenvironnements avec des pH plus élevés,

dans les sédiments ou autour des fragments de bois ou d’autres particules en suspension (Gyure

et al., 1990; Lopes, 2007).

2.2.3.4 Le potentiel redox

Le potentiel d’oxydoréduction (Eh) affecte I’activité des BSR et influence la compétition entre
ces derniéres et les bactéries méthanogeénes (Kiran et al., 2017). Pour pouvoir se développer, les
BSR ont besoin d’un milieu anaérobie et réducteur. Dans leur étude, Del.aune et Reddy (2008)
ont mis en exergue que plus le Eh est faible, plus 1l y a réduction des sulfates et donc production
de sulfures. Il est généralement admis que le Eh du milieu doit se situer aux alentours de -200

mV pour favoriser le développement des BSR (Gibert et al., 2002).

2.2.3.53 Le temps de rétention hydraulique

Le TRH traduit le temps de séjour du drainage minier dans le systéme de traitement. Le TRH est
fonction du débit (Q) de I'effluent entrant dans le systéme et du volume total des pores (Viar)

Q: thot/TRH

L’influence du TRH sur ’efficacité des réacteurs biochimiques a fait 1’objet de plusieurs études
ces derniéres années (Dvorak et al., 1992; Al-Ani, 1994; Kaksonen et al., 2004, Vasquez et al.,
2016b; 2018). Il est généralement admis que la précipitation des sulfures métalliques nécessite un
TRH d’au moins 3 a 5 jours (URS Report, 2003; Kuyucak et al., 2006). Un TRH trop bas
implique un débit du drainage minier ¢levé dans le réacteur pouvant entrainer le lessivage de la
biomasse en dehors du RPB ou bien empécher la réduction compléte du sulfate (Fedorovich et

al., 2000; Neculita et al., 2007). A linverse, un TRH trop élevé peut conduire a un
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appauvrissement de la matiére organique (Dvorak et al., 1992) ¢t peut créer une toxicité liée aux
sulfures (Utgikar et al., 2002). En outre, un TRH élevé implique d’augmenter le volume des RPB.
Le TRH doit &tre ajusté en tenant compte de la composition du mélange réactif et de la qualité du
drainage minier (Chang et al., 2000). T.a performance d’un RPB a base de compost pour le
traitement d’un DNC contaminé en zinc (2,0-2,5 mg/L de Zn) généré dans une mine abandonnée
située au nord de I’Angleterre a été étudiée (Gandy et Jarvis, 2012). L’étude a été menée a
I’échelle colonne de laboratoire et a 1’échelle pilote de terrain. Il a été observé que le systéme
colonne de laboratoire était plus efficace pour traiter le zinc, avec un taux d’enlévement de 96%
alors que le RPB a I’échelle pilote de terrain a permis d’enlever le Zn a hauteur de 84% en
moyenne. La performance inférieure du systéme pilote était probablement due a un écoulement
préférentiel, indiqué par une réduction plus importante du TRH que dans le systéme a I’échelle
du laboratoire. De plus, les faibles températures enregistrées sur le terrain (entre 2°C et 9°C)
pourraient ¢galement expliquer la performance inféricure du systéme pilote du fait d’une activité

microbienne réduite.

2.2.3.6 Les concentrations en métaux et en ions sulfures

Certains métaux ont un impact négatif sur les communautés bactériennes en raison de leur
toxicité inhérente (Utgikar et al., 2003). La toxicité des métaux vis-a-vis des BSR dépend de
nombreux facteurs et notamment du type de métal, de son état d’oxydation et de sa concentration
(Hao et al., 1994). Les concentrations toxiques des métaux sont trés variables (de quelques mg/L
a plus de 100 mg/L) (Utgikar et al., 2002). Des études montrent que 1’efficacité de 1’enlévement
du Fe dans des RPB est généralement proche de 99% lorsque le Fe est présent en faibles
concentrations (<400 mg/L) dans le DMA (Gibert et al., 2005; Robinson-Lora et Brennan, 2009).
En revanche, lorsque les concentrations en Fe sont é&levées (»500 mg/L), lefficacité

d’enlévement est plus faible (Neculita et al., 2008a).

Les 1ons sulfures produits lors de la réduction des sulfates peuvent prévenir les effets nocifs des
métaux lourds en les faisant précipiter en sulfures métalliques non toxiques pour les BSR
(Utgikar et al., 2002). En revanche, la présence de précipités de sulfures autour des bactéries créé
une barriére les empéchant d’interagir avec le milieu, ce qui peut inhiber leur activité et la
réduction des sulfates (Utigikar et al., 2002). Par ailleurs, la forme gazeuse du sulfure

d’hydrogéne (H2S) est toxique et est responsable de I’inhibition des bactéries (Omil et al., 1996;
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Potvin, 2009). La toxicité des sulfures dépend donc du pH ¢t des conditions d’oxvdoréduction du
milieu. La présence de 1’ion HS™ a des concentrations supérieures a 1 g/L inhibent 1activité de

ces demiéres de moitié (Utgikar et al., 2002).

Le tableau 2.6 résume les effets des principaux paramétres pouvant influencer ’activité des BSR

dans un bioréacteur.

Tableau 2.6 : Effets de différents paramétres sur 1’activité des BSR (adapté de Kiran et al., 2017)

Paramétre Effets sur la performance des RPB

Paramétres liés a la qualité du drainage minier

pH Un faible pH peut entrainer une toxicité pour les BSR; un pH élevé peut
favoriser les BSR contre les méthanogénes; la valeur de pH optimale pour le
développement des BSR se situe entre 5 et 8.

Concentration | Une concentration trop élevée en sulfates peut inhiber la croissance des

en SO,* BSR; une faible concentration en sulfates peut favoriser les méthanogenes
par rapport au BSR.
DCO/SO* Ce ratio influence le processus de réduction des sulfates; dans la littérature,

des valeurs DCO/SO,”™ optimales variant entre 0,67 et 5 sont proposées,
selon la source de carbone.

Concentrations | Des concentrations élevées en métaux peuvent entrainer une toxicité; les
- . 2+ 2+ g . . .
en métaux ions Ca™" et Mg™" dans les milieux peuvent favoriser la domination de BSR
sur les méthanogenes.

Salinité Une forte salinité a un impact sur les phénomenes de sorption des métaux
sur la mati¢re organique et peut créer une toxicite lice a des métaux
specifiques.

Parameétres liés aux conditions opératoires

Température | Affecte I'activité et la croissance des BSR; les températures élevées
favorisent la domination des BSR sur les méthanogenes; les températures
faibles ralentissent les processus biotiques.

Concentration | Des concentrations élevées de ,S inhibent 1a croissance des BSR; 1a forme
en H,S HS’ est responsable de la toxicité et de I'inhibition des bactéries.

TRH Un TRH élevé peut entrainer une toxicité lice a 1’accumulation de sulfures
dans le systéme; un TRH faible peut engendrer un lessivage de la biomasse
et une réduction incompléte des sulfates.

Exposition a | La présence d’oxygene inhibe le métabolisme des BSR; cette inhibition est
1’0, réversible; une exposition & court terme a 1’oxygeéne aide les BSR a
supplanter les méthanogeénes.

Eh Affecte I'activité des BSR et la compétition entre ces dernicres et
méthanogenes; i1l est généralement admis que le potentiel d’oxydo-réduction
doit étre situé aux alentours de -200 mV.
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Keat La variation de k, affecte le TRH et donc ’efficacité du traitement.

Parameétres liés au mélange réactif

Surface totale | Influence 1’¢tablissement des colonies de BSR et par conséquent leur
du support potentiel de sulfato-réduction.

solide
Source de Influence la sulfato-réduction; le développement des BSR est favorisé
carbone lorsque les sources de carbone sont des composés organiques a faibles poids
organique moléculaires.

Ajout d’azote | Des niveaux optimaux d’¢léments nutritifs (rapport C:N:P) améliorent la
N) etde croissance des BSR; un rapport C:N situé entre 10 et 16 est généralement
phosphore (P) | considéré comme optimal dans un mélange réactif.

2.3 Effets du climat nordique sur ’efficacité des RPB

Le traitement passif biochimique du drainage minier est généralement difficile en environnement
froid ou des défis liés principalement aux basses températures sont rencontrés (Ness et Stewart,
2014). Ces défis sont notamment liés & plusieurs phénomenes tels que le ralentissement de
I’activité microbienne, les défaillances hydrauliques dues aux cycles de gel-dégel des eaux,
I’augmentation du débit des effluents durant la période de fonte des glaces et, dans certains cas, la
forte salinité du drainage minier (Ness et Stewart, 2014; Ben Ali et al., 2019a). Malgré ces
difficultés, plusicurs RPB ont été construits dans différents sites miniers situés en zone nordique
(Kuyucak et al., 2006; Nordwick et al., 2006; Ness et Stewart, 2014; Nielsen et al., 2018) et de
nombreux RPB sont actuellement utilisés pour traiter les contaminants dans des conditions
climatiques froides avec des efficacités variables (Ness et Stewart, 2014). Les tableaux 2.9 et
2.10 répertorient quelques exemples de RPB a 1’échelle pilote de terrain construits pour le

traitement du DMA et du DNC en région nordique, respectivement.

2.3.1 Influence des basses températures

Les basses températures ont pour effet de ralentir a la fois les processus biotiques et abiotiques
intervenant dans les RPB (Ness et Stewart, 2014). Les faibles températures ont un impact négatif
direct sur les taux de réactions métaboliques des microorganismes et par conséquent sur leur
développement et leur activité (Kadlec et Reddy, 2001; Ness et Stewart, 2014; Oberholster et al.,

2014). Les BSR sont généralement mésophiles et ont une température de croissance optimale
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située aux alentours de 25°C (Widdel et Bak, 1992; Potvin, 2009; Nielsen, 2018). Plusicurs
¢tudes ont montré I’impact direct et significatif de 1’abaissement de la température sur ’activité
microbienne et sur la performance des RPB (Kawaja et al., 2006; Sokolova, 2010). Sokolova
(2010) a observé que les taux de réduction des sulfates dans des échantillons renfermant des BSR
Staient de 3 a 20 fois supérieures a 20°C qu’a 0,1°C. Les essais comparatifs de Kawaja et al.
(2006) réalisés dans des colonnes pour le traitement d'un DMA synthétique a différentes
températures ont montré, quant a eux, qu’a 4°C, les populations de BSR dans le mélange réactif
étaient moins développées qu’a 25°C et que 1’enlévement du Cd, du Zn et des sulfates était moins
efficace lorsqu’on diminuait la température. Par ailleurs, dans une expérience portant sur la
performance des bioréacteurs anaérobies a basse température, Gould et al. (2012) ont constaté
que l’abaissement de la température de 20°C a 4°C engendrait une diminution du taux
d’enlévement du Zn de 99% a 60%. 1.’ensemble de ces résultats montre bien que 1’abaissement
de la température du milieu engendre une diminution de la performance des RPB. Toutefois, les
faibles températures ne réduisent pas systématiquement les performances des systémes de
traitement biochimique. D’autres mécanismes de traitement, tels que 1’adsorption sur la matiére
organique ou bien la précipitation sous la forme d’oxvdes ou d’oxyhydroxydes de Fe, pourraient
intervenir et &tre a ’origine de I’enlévement des métaux a des températures plus basses (Pafios et
al., 2013; Ness ¢t Stewart, 2014). Par ailleurs, le fait que la plupart des BSR soient mésophiles ne
signifie pas que la croissance et ’activité de ces bactéries est complétement inhibée a des
températures faibles. Plusieurs études ont démontré que 1’activité métabolique des
microorganismes est possible a basses températures grace a des adaptations bactériennes
specifiques (Zaluski et al., 2003; Cavicchioli, 2006; Robador et al., 2009). Les bactéries actives
en dessous de 0°C mais dont la température de croissance optimale se situe au-dessus de 20°C
sont appelées bactéries « psychrophiles modérées » ou « mésophiles adaptées au froid »
(Sagemann et al., 1998). Au Montana, sur le site de la mine Calliope, trois réacteurs
biochimiques ont é¢ construits dans le but d’évaluer leur performance dans différentes
conditions (Zaluski et al., 2003). Deux réacteurs ont été construits sous terre alors que le
troisiéme a été construit au-dessus du sol dans le but d’évaluer I’effet des basses températures et
du gel des caux sur le systéme. Les résultats de cette étude ont montré que les faibles
températures pouvaient affecter 1’acclimatation des BSR mais que le gel hivernal d’une

population de BSR bien établie a peu ou pas d’effet sur I"activité de cette population pendant le
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reste de I’année. Lorsque les BSR sont bien acclimatées, la diminution de la température ne fait
que réduire I’efficacité du RPB jusqu’a ce que des températures plus élevées soient atteintes 1°été
suivant (Zaluski et al., 2003). I.e RPB, mis en place sur le terrain au Montana a généré de la

sulfato-réduction a des températures de 1’affluent se situant entre 2 et 16°C pendant une période

de 30 mois (Zaluski et al., 2003).

L’influence de la nature du substrat organique sur la performance des RPB a basses températures
a été largement étudiée ces derniéres années. Plusieurs études ont montré qu’a basses
températures, pour compenser la diminution de la décomposition de la matiére organique qui
alimente les BSR, 1'ajout d’une source de carbone liquide peut permettre d’augmenter la
performance des RPB (Tsukamoto et al., 2004; Sobolewski, 2010; Gould et al., 2012). Toutefois,
dans ce cas, les RPB ne sont plus entiérement passifs mais deviennent semi-passifs. Des
bioréacteurs anaérobies pilotes ont été surveillés pendant plus d’un an pour étudier leur capacité a
diminuer les concentrations de métaux présents dans 1’eau (As, Cd, Cu, Se et Zn) 4 3°C et a 6°C
(Janin ¢t Harrington, 2015). Les résultats de cette étude montrent que, méme si la température
affecte les performances des bioréacteurs, les bactéries natives des environnements nordiques
sont capables de réduire efficacement le sulfate a basse température lorsqu’un substrat de carbone
liquide leur est fourni. Des taux d’enlévement compris entre 90 et 100% ont été obtenus avec des
concentrations initiales de 521 + 93 mg/L pour le Cd et de 5 525 + 960 mg/L. pour le Zn. Des
résultats comparables ont été obtenus par Nielsen et al. (2018) a I'issue de leurs travaux portant
sur les effets du froid sur 1"activité des BSR et le traitement du Cd et du Zn d’un DMA. Dans le
cadre de cette étude, des tests statiques avec différentes sources de carbone organique ont été
réalisés a 4,5°C sur une période de 90 jours. Les résultats de ces tests ont montré que 1'utilisation
de sources de carbone simples améliore nettement 1’activité bactérienne et, par conséquent,
I’enlévement du Cd et du Zn par précipitation sous forme de sulfures. Jusqu’a 94,8% du Zn et

99.4% du Cd ont été enlevés apres 90 jours de suivi (Nielsen et al., 2018).

D’autres études suggérent d’installer les systémes de traitement biologique a une profondeur
inférieure au point de congélation du sol et de les recouvrir d’un matériau isolant dans le but de
minimiser les effets des basses températures ¢t du gel des eaux sur la performance des RPB
(Gallagher et al., 2012). Cette approche a ¢été utilisée dans un RPB construit sur la mine
abandonnée Cadillac Molybdénite située au nord du Québec ot un froid intense s’installe pendant

la moitié¢ de I'année (Kuyucak et al., 2006). Le systéme de traitement mis en place a la mine
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Cadillac Molybdénite est composé d’un fossé de collecte du drainage minier, suivi du RPB dont
le mélange réactif est composé de copeaux de bois, de calcaire, de foin et de fumier, puis d’un
bassin d’oxydation et d’un drain calcaire. Le RPB mis en place vise a traiter un DMA dont le pH
se situe entre 2,7 a 5,6. L.e mélange réactif du RPB a été préalablement incubé pendant 2 mois
avant l'installation dans la cellule afin de favoriser 1’¢établissement des BSR avant 1’hiver. La
surface du fossé de collecte et du RPB a été recouverte de feuilles de polystyréne de 50 mm et de
0,25 m d’argile afin d’assurer I’isolation thermique et d’empé&cher le gel a I’intérieur du systéme.
Pendant I’hiver, la température de 1’effluent a chuté a 3°C et la température de la cellule
anaérobie était de 4°C. Le systéme a permis de réduire a des niveaux inférieurs aux limites
réglementaires le Cu, le Ni et le Zn. I.’enlévement du Fe n’a pas été aussi efficace en hiver,
lorsque la précipitation du Fe dans le bassin d’oxydation a été inhibée par la congélation.
I’enlévement de I’Al a été amélioré au cours de 1’été, & mesure que |'activité des BSR

augmentait. Les résultats de cette étude sont présentés au tableau 2.7.

Tableau 2.7 : Qualité de 1’eau a I’entrée et a la sortie du systéme de traitement passif a la mine

Cadillac Molybdénite, Québec (tiré de Kuyucak et al., 2006, p 982)

Paraméire | Directive Moyenne Apreés traitement
N 019 zfvant Nov | Déc Jan Fév Mar Avr Moy
traitement 04 04 05 05 05 05 05
pH 6,5 3,45 6.4 6.3 6,3 6,3 6,4 6,6 6.7
TSS 25 230 32 3.5 17 22 14 17 11,7
Al - 43 - - - 18 19 11 9.4
Cu 0,3 0,3 0,1 | 0,06 | <0.01 | <0,01 | <0,01 [ <0,01 | 0,008
Fet* 3 13,5 10.5 11 2.8 1 0.6 0,3 0,12
(32)%**
Mn - 5.8 - - - 5,7 5.5 3 3,5
Ni 0,5 0,6 0,33 | 0,18 0.04 0,02 0,02 <0,01 0,01
/n 0,5 1,35 048 | 0,3 0.02 0,02 0,02 0,02 0,012
S50, - 887 798 | 690 700 620 500 360 -
*En mg/L. (excepté le pH); **=90% du Fe était sous la forme Fe(IT)
% Moyenne en 2005

2.3.2 Influence de la salinité

La salinité est une mesure de 'ensemble des sels dissous dans une eau. Généralement, la

minéralisation des eaux est dominée par huit ions appelés couramment « ions majeurs » parmi
. 2+ 2+ + + . - 2- - -

lesquels figurent les cations : Ca™, Mg™, Na et K', et les anions : Cl', SO47, NO;” et HCO;™ (van

Dam et al., 2014). La force ionique, la conductivité électrique ¢t le total des solides dissous
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(TDS) sont trois paramétres permettant d’apprécier la salinité d’une eau (Nordstrom et al., 2015,
LaBar ¢t Nairn, 2016). Le TDS représente la concentration totale des substances dissoutes dans
une eau (Cravotta et Brady, 2015). Kharaka et Hanor (2003) proposent un systeme de
classification du drainage minier se basant sur le TDS (tableau 2.8). Selon cette classification, la
plupart des drainages miniers générés seraient saumatres et le drainage minier salin serait

deuxiéme en termes d’abondance (Nordstrom et al., 2015).

Tableau 2.8 : Classification de 1’¢au en fonction de la salinité (tiré de Kharaka ¢t Hanor, 2003)

Appellation Plage de concentration (mg/1.)
Eau douce <1 000
Eau saumitre 1 000-10 000
Eau saline 10 000-35 000
Eau fortement saline >35 000

I’oxydation de la pyrite et des autres minéraux sulfureux présents dans les rejets solides ainsi
que les phénomeénes de lessivage acide, de neutralisation et d’échanges ioniques contribuent a
augmenter la salinité du drainage minier en augmentant les concentrations des ions Fe™ et de
certains ions majeurs (Ca*", Mg™', Na' et SO,%) dans les effluents (Younger et al., 2002; LaBar et
Naim, 2016). Dans les mines opérant en région nordique, une salinité supplémentaire associée
aux ions Na~, Ca™ et CI peut étre générée du fait de 'utilisation de sels tels que le NaCl et le
CaCl, comme agents de déglagage (Ben Ali et al., 2019a). Les concentrations des ions Na' et CI
peuvent également &tre élevées dans les effluents des mines situées prés des cotes présentant une
intrusion d’eau de mer (Nordstrom et al., 2015). Aussi, lorsqu’elles sont assez profondes, les
eaux souterraines peuvent présenter une salinité élevée et cela méme dans des régions éloignées
de I’océan (Ghesquicre, 2015). La salinité élevée des caux souterraines peut également &tre lice la
présence ancienne d’une mer post-glaciére (Ghesquiére, 2015). Ces eaux souterraines peuvent

également é&tre a 1’origine du drainage minier fortement salin (Nordstrom et al., 2015).

Une salinité élevée dans le drainage minier peut affecter positivement ou négativement les
différents processus d’enlévement des métaux dans les RPB (LaBar et Naim, 2016; Kiran et al.,
2017). Les systémes de traitement conventionnels des effluents miniers sont capables de traiter
efficacement certains composants du TDS, mais ils ne sont pas efficaces pour le traitement des

principaux ions de sel en raison de la plus grande solubilité de ces demiers (Pinto et al., 2016).
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Par ailleurs, il a été observé que la solubilité des carbonates métalliques et des sulfures augmente
avec la force ionique, limitant ainsi la possibilité d’enlévement des métaux sous la forme de
précipités de carbonates et de sulfures (Sun et al., 2009; Lewis, 2010). Selon Duan et al. (2007) la
limitation de la précipitation des métaux sous la forme de sulfures pourrait étre due a I'impact de

la force ionique sur la solubilité du sulfure d’hydrogéne.

La salinité élevée peut également avoir une incidence négative sur les processus biochimiques a
I'origine de la sulfato-réduction. Le traitement biologique est fortement inhibé par les sels et
principalement le NaCl (Lefebvre et Moletta, 2006). Les concentrations élevées en sel peuvent
affecter les microorganismes suite a la diminution du potentiel osmotique du milieu entrainant la
création d’un stress hydrique sur les cellules bactériennes (Ben Ali et al., 2019a). Aussi, la forte
salinité peut générer une toxicité liée a des ions spécifiques qui contribuent au TDS (van Dam et
al., 2014). L’ensemble de ces phénomeénes peut provoquer une inhibition de [’activité
microbienne (van den Brand et al., 2015). La forte salinité peut également affecter la sorption des
métaux sur la matiére organique en créant une compétition entre les métaux et les ions majeurs
(Na®, Ca*", K, etc) (LaBar et Nairn, 2016). L’étude de LaBar et Nairn (2016) portait sur
I'influence de la force ionique sur les produits d’enlevement des métaux traces dans des
bioréacteurs. Dans cette étude, la force ionique élevée, en particulier due au Na et au sulfate, a
diminué 1’enlévement du Mn par adsorption sur le substrat. Par ailleurs, 1’augmentation de la
force ionique a eu un plus grand impact sur les phénomeénes de sorption lorsque la réduction du
sulfate a été inhibée, avec des pourcentages de Mn et Zn traités par adsorption diminuant d’au
moins de moitié. Cette diminution de 1’adsorption peut avoir un impact sur 'efficacité du
systéme de traitement au début de la mise en exploitation des RPB lorsque les BSR ne sont pas
encore bien établies et que 1’adsorption est le mécanisme d’enlévement prépondérant (Neculita et
al., 2007, LaBar et Nairn, 2016). Luo ¢t al. (2016) ont étudié les effets de I’accumulation de la
salinité sur la performance d’un bioréacteur a membrane et sur la structure de la communauté
bactérienne. Ils ont observé un impact négatif de I’augmentation de la salinité dans le bioréacteur
sur sa performance. En réponse a I'augmentation de la salinité dans le systéme, des bactéries
halotolérantes et halophiles se sont développées au détriment des bactéries halophobes ce qui a
permis une restauration de la performance du bioréacteur. Certaines études ont montré des
bioréacteurs utilisant des BSR efficaces en condition de salinité élevée (Vallero et al., 2005;

2004; Li et al., 2014; Luo et al., 2016). Des taux de réduction des sulfates élevés (6,6 g de
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SO,*/Lfjour a un TRH de 9 h) a des salinités de 50 g/L de NaCl et 1 g/L de MgCl, (60 -
70 mS/cm) ont été observés dans un bioréacteur a membrane anaérobie immergée inoculé avec
une culture pure de BSR halophiles Desulfobacter halotolerans utilisant de 1’acétate ou de

1’éthanol en tant que donneur d’électrons (Vallero et al., 2005).



Tableau 2.9 : Exemples de RPB a I’échelle pilote de terrain testés pour le traitement du DMA en région nordique
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pH a la sortie et taux

Site minier Conditions opératoires Colm posntl(’)n d'u Conta‘mlln ations d’enlévement des Références
mélange réactif ciblées .
contaminants
Mine e Température : 0-4°C; (une moyenne de | Copeaux de pH=27-5,6 pH = 6,7, Al (78%); Kuyucak et al., 2006;
Cadillac -20°C six mois dans 1’année) bois, calcaire, Al, Cu, Fe, Mn, Cu (97%), Fe (99%); Ness et Stewart, 2014
Molybdenite, | s TRH= 5 jours foin et fumier Zn et SO Mn (39,6%); Zn
AB, Canada (99%); SOZ~ (76%).
Mine e Température : 2-16°C Fumier de pH=3.6 pH=38.9; Fe, Alet Cu | Nordwick et al., 2006
Calliope, ¢ TRH : 4,5 jours vache, paille, Cu, Cd, Fe, Mn et | (=98%), Cd (19%),
Montana, eDurée du traitement= 3 ans calcaire et Al Mn (32%).
USA Terracell™
Mine Fran, eDébit : 4,9 L/min Copeaux et pH=24 pH=0,6; Al (99,7%); Gusek et Schueck, 2004
Clinton Température : Moyenne hiver sciure de bois, Al Fe, Zn, Ni, Fe (73,3%),
county, PA, | (décembre a février) = -3,5°C et calcaire, farine Cu et SO, 7n (93,5%); Ni
USA moyenne €té (Juin a aotit) = 21,5°C de luzerne, (99,2%); Cu (99,8%);
fumier de vache S0F™ (71,7%).
et poussiére de
ciment
Mine e Température moyenne annuelle : 8°C Matiere Al Cd,Cu, Znet | Al, Cd, Cuet Zn (entre | Nordwick et al., 2006
Lilly/Orphan | eDurée du traitement : 11 ans organique, As 98 ct 99%),
Boy, fumier de vache As (96%)
Montana, et paille
USA
Mine e Température : Moyenne hiver Foin, copecaux de | pH=3,9-6,2 pH=6.3; Cd, Cu, Pb, et | Gallagher et al., 2012;
Superfund, (décembre a février) = -9.2°C et bois, calcaire, et | Cd, Cu, Pb, Zn, Zn (> 98,0%) Reisman et al., 2009
CO,USA moyenne été (juin a aott) = 9,6°C fumier de vache | Fe, Mn et SO,* Fe (87,0%-97,7%),
o TRH = 31 heures Mn (3,79-33,3%);
eDurée du traitement : 4 ans S03™ (57.2%).
Mine e Température : (non indiquée mais Paillis et pH=4,5 As (-18%), Ni(11%), | Clyde et al., 2016
Williams froide en hiver) compost As, Ni, Zn, Fe, 7n (31%), Fe (-17%),
Brother, ¢ TRIH (non indiqug) Mn et SO,* Mn(64%) et SO,
Californie, eDurée du traitement : 17 mois (7%)

USA




Tableau 2.10 : Exemples de RPB a I’échelle pilote de terrain testés pour le traitement du DNC en région nordique
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Compeosition e L. R
. . ‘e . . , Contaminations | Taux d’enlévement .
Site minier Conditions opératoires du mélange - . Références
réactif ciblées des contaminants
Mine Wood oDébit dans le réacteur = 7.3 /s en | Ecorce de As et SO,~ As (entre 60 et 93%); | Germain ¢t Cyr,
Cadillac, QC, | 2000 puis 5 I/s en 2002 boulot SO4™ (Jusqu’a 99%, 2003
Canada eDurée du traitement : 7 ans 95%, et 67% aux étés
2000, 2001 et 2002,
respectivement).
Mine e Température : entre 4,0°C et Mélasse et pH=64-772 7Zn (20,9%) en hiver et | Nielsen et al., 2018
abandonnée, 17,5°C, selon la saison roche Cd, Zn et SO,*F (89,3%) en été;
Territoire du s Volume réacteur = 40 L. Cd (39,0%) en hiver et
Yukon, «TRH = 14 jour (90,5%) en été.
Canada eDurée du suivi : 14 mois
Mine o Température : entre 3,3°C et Gravier, pH =6,7-7.3 Ni (98%) en été et Ettner, 1999
Storgangen 10,8°C, selon la saison. copeaux de Ni et SO,& (entre 35 et 71%) en
(abandonnée), | « TRH = 10 heures bois, foin, hiver.
Sud de la eDurée du suivi : 10 mois tourbe et
Norvege fumier
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2.4 Synthése et besoins en recherche

La contamination des eaux est un probléme environnemental majeur pour I'industric miniére, y
compris en région nordique ou les faibles températures ralentissent les processus
biogéochimiques conduisant a la formation du drainage minier mais ne les arrétent pas. Le
traitement passif du drainage minier est de plus en plus privilégié pour la restauration des sites
miniers fermés et abandonnés. Les systémes passifs ont ’avantage de pouvoir &tre utilisés apres
la fermeture d’une mine, dans une optique de restauration sur le long terme. Toutefois,
I’efficacité de ces systémes peut étre limitée dans des conditions de basses températures et pour
les effluents salins. La revue de littérature présentée dans ce chapitre vise a comprendre
I'influence de ces deux paramétres (température et salinité) sur la performance des RPB utilisant
la sulfato-réduction comme mécanisme de traitement privilégié. Les études réalisées montrent,
dans I’ensemble, que les faibles températures ont pour effet de réduire la sulfato-réduction du fait
de la diminution des cinétiques des processus biologiques. Certaines études ont montré qu’a
basses températures, 1’activité des BSR peut étre maintenue lorsqu’une source de carbone liquide
¢tait utilisée. Les BSR seraient donc plus sensibles a la nature du substrat organique utilisé qu’a
la température du milieu. Une solution pour augmenter 1’efficacité des RPB en climat froid, tel
que présentée dans ce rapport, consiste a construire le bioréacteur sous terre, en dessous du point
de congélation et a le recouvrir d’un isolant thermique dans le but d’empécher le gel de 1’eau.
Dans la littérature, les effets de la forte salinité sur 1’activité des BSR sont moins couverts que
ceux des basses températures. Les études portant sur ce sujet montrent que la salinité élevée du
drainage minier peut diminuer I’efficacité¢ des systémes de traitement biologique ainsi que leur
durée de vie. En revanche, lorsque la salinité est principalement liée aux sulfates, les systémes de
traitement passif qui impliquent des réactions de sulfato-réduction ne semblent pas étre trop
affectés. Les faibles températures et la forte salinité du drainage minier semblent donc étre des
paramétres susceptibles d’affecter potentiellement de maniére significative la performance des
RPB en région nordique. Ces deux parameétres ont beaucoup été étudiés séparément ces derniéres
années. En revanche, leurs effets combinés sur la performance des bioréacteurs ont fait 1’objet de
peu d’études et les connaissances sur ce sujet restent limitées. Il serait donc intéressant de
développer cet axe de recherche dans une optique d’amélioration des performances des RPB pour

le traitement du DMA et du DNC générés en région nordique.
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CHAPITRE3 MATERIELET METHODES

Afin d’évaluer 1"impact du climat nordique sur la performance des RPB, des essais a 1’échelle
pilote de terrain ont été conduits sur le site de la mine Raglan avec du dramage minier réel et en
conditions de faibles températures spécifiques au site. La présente section décrit le matériel et les

méthodes utilisés dans le cadre de ce projet de maitrise.

3.1 Contexte du projet

Les essais a 1’échelle pilote de terram menés dans ce projet s’inscrivent dans la contmuité des
essais batch et des essais en colonnes réalisés dans le cadre de travaux antérieurs (Ben Ali et al.,
2019a, 2019b, 2019¢). La figure 3-1 présente la méthodologie générale du projet global portant

sur le traitement passif du drainage minier en climat nordique.

Traitement passif du drainage minier R CA Es#aispil .l e b
en climat nordique ol s terrain

Essais de laboratoire

e g

Modélisation et simulation numérique pour
la prédiction de I’efficacité a long terme

,..............-
-

ravaux de maitrise - Mohamed-Ali El Kilani

Figure 3-1 : Méthodologie du projet de maitrise et des travaux antérieurs

Le dimensionnement et la construction des réacteurs pilotes de terrain ont été réalisés en se
basant sur les résultats des essais batch et des essais colonnes menés au laboratoire dans le cadre
du projet de thése de Ben Ali (2019). Quelques détails pertinents sur ces travaux antérieurs sont

présentés dans la suite.
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3.2 Essais en réacteurs type batch et type colonnes de laboratoire

Dans cette partie sont présentés les principaux résultats issus des essais batch et des essais en
colonnes menés au laboratoire (Ben Ali, 2019) et sur lesquels a été basé le dimensionnement des

réacteurs pilotes de terrain.

Lors des essais batch, différents mélanges réactifs ont été testés pour le traitement d’'un DMA et
un DNC synthétiques. La composition ¢t les proportions des composants de ces mélanges étaient
basées sur la littérature scientifique (Ben Ali et al., 2019b) et I’expertise des chercheurs de
I'IRME. Tous les mélanges réactifs ont fait I’objet d’une caractérisation physico-chimique et
bactériologique, avant et aprés les essais. Les résultats des essais batch ont permis de sélectionner
les mélanges réactifs les plus efficaces (enlévement des métaux et des sulfates > 91%) pour le
traitement des DMA ¢t DNC synthétiques (Ben Ali et al., 2019b). Le tableau 3.1 présente la
composition et la proportion des matériaux dans les mélanges réactifs retenus a 1'issue des essais
batch et qui ont été utilisées dans les réacteurs a 1’échelle pilote de terrain. Le mélange réactif
utilisé pour traiter le DMA est désigné par MR-DMA et le mélange réactif utilisé pour traiter le
DNC est désigné par MR-DNC.

Tableau 3.1 : Proportion des matériaux dans les mélanges réactifs MR-DMA et MR-DNC

% massique
Matériau (masse séche)
MR-DMA MR-DNC
Tourbe de sphaigne 0 55
Compost de feuille 10 20
Sciure de bois 48 0
Cendres de bois 30 15
Sable 10 10
Boues 2 0
Total 100 100

Le tableau 3.2 présente quant a lui le réle de chaque composant des mélanges réactifs ainsi que

leurs provenances respectives.



Tableau 3.2 :
MR-DNC

Réles et provenances des matériaux composant les mélanges réactifs MR-DMA et

Matériau Role Provenance
Tourbe de sphaigne Source de_carbone Rouyn-Noranda
organique

Compost de feuille

Source d’azote

Rouyn-Noranda

Copeaux de bois

Source de carbone
organique

Rouyn-Noranda

Sciure de bois

Source de carbone
organique

Rouyn-Noranda

Cendres de bois

Agent neutralisant

Mine Raglan-Site de

brilage
Sable Agent structurant Mine Raglan
Boues Tnoculum bactérien | Mine Raglan-Station

d’épuration

Les essais colonnes ont été conduits dans le but d’évaluer notamment I’impact du TRH et de la
salinité du drainage minier sur I’efficacité de traitement. Au total, huit colonnes ont été testées au
laboratoire sur une période totale de 8 mois. Les quatre colonnes destinées a traiter le DMA ont
été remplies avec le mélange réactif MR-DMA, alors que les quatre colonnes destinées a traiter le
DNC ont été remplies avec le mélange réactif MR-DNC. Le tableau 3.3 présente le TRH et la
salinité de I'effluent & I’entrée des huit colonnes suivies dans le cadre des essais de Ben Ali et

al. (2019¢).

Tableau 3.3 : TRH et salinité du DMA et du DNC a ’entrée des huit colonnes des essais de Ben
Ali et al. (2019¢)

Nom de la colonne TRH (jour) Type drainage minier
C-AMD-2.5 2.5 DMA non salin
C-AMD-5 5 DMA non salin
C-SAMD-2,5 2,5 DMA salin
C-SAMD-5 5 DMA salin
C-NMD-0.,5 0,5 DNC non salin
C-NMD-1 1 DNC non salin
C-SNMD-0,5 0,5 DNC salin
C-SNMD-1 1 DNC salin
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Les TRH retenus a I’issue des essais colonnes sont 2.5 jours pour le MR-DMA et 1 jour pour le
MR-DNC. Les propniétés physico-chinnques du DMA et du DNC synthétiques utilisés dans les
essais colonnes sont présentées dans 1’annexe A. Pour plus de détails concernant les essais batch

et les essais colonnes, consulter Ben Ali et al. (2019b, 2019c¢).

3.3 Description du site minier a I’étude

La nnne Raglan est située a 1’extréme nord du Québec, dans le territoire du Nunavik, a la hauteur
du 62° paralléle et 4 une distance de 1 800 km au nord de Montréal. La nnine exploite un gisement
de mckel dans un environnement arctique. Les précipitations totales atteignent £350 mm de pluie

et £500 cm de neige annuellement et la température moyenne annuelle de 1’air y est de -10°C

(Mine Raglan, 2019).
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Figure 3-2 : Localisation de la nnne Raglan (tiré de Gouvernement du Queébec, 2019)

Quatre nnnes souterraines sont présentement exploitées par Mine Raglan. I.e nnnerai extrait est
concassé, broyé, puis transformé en concentré de mckel-cuivre. Chaque année, le concentrateur

de la nnne traite 1,3 nnllion de tonnes de nnnerai et plus de 39 000 tonnes de mckel sont produits
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dans le concentré (Mine Raglan, 2019). Les résidus du concentrateur sont filtrés puis compressés
pour les amener a un pourcentage de solides de 85% avant d’étre achemings par camion vers le
parc & résidus on ils sont entreposés (Ethier, 2011). Les résidus sont autoportants et 1’usage de
digues au niveau du parc a résidus n’est donc pas nécessaire (Coulombe, 2012). Les stériles sont,
quant a eux, temporairement entreposés dans des haldes a stériles avant leur enfouissement
ultérieur (quelques années plus tard), sous forme de remblai rocheux dans les galeries

souterraines (Ethier, 2011).

A la mine Raglan, les eaux de drainage de certaines haldes & stériles avant traitement présentent
des pH et des concentrations en Ni qui ne respectent pas toujours les normes environnementales
gouvernementales. Par ailleurs, les eaux d’exhaure, pompées des galeries souterraines vers la
surface, présentent des valeurs de pH neutre (6,9 - 7,4), une forte salinité et des concentrations en
nickel éleveées ([Ni] jusqu’a 68,1 mg/L). Dans la suite du rapport, I’acronyme DNC désignera
cette eau d’exhaure contaminée en Ni. Le parc a résidus de la mine génére quant a lu du DMA
dont les concentrations en Fe, en Ni et en Cu (avant traitement) dépassent les exigences de la
directive 019 sur 1’industrie miniere. Dans le cadre de ce projet, nous nous intéressons au
traitement passif du DNC pompe des galeries souterraines et du DMA qu s’écoule du parc a

residus (figure 3-3).

a.

Figure 3-3 : Eau d’exhaure contaminée en Ni (a) et DMA 1ssu du parc a résidus (b) — Mine
Raglan
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Le tableau 3.4 présente la qualité¢ du DMA ¢t du DNC échantillonnés sur le site de la mine

Raglan a 1’ét¢ 2018 ot utilisés dans nos essais.

Tableau 3.4 : Qualité du DMA et du DNC échantillonnés sur le terrain a 1’été 2018

Parameétre DMA DNC
pH (min — max) 3,3-42 6,9-73
[SO,”] (mg/L) 2 000 - 4 800 200 - 1720
[Ni] (mg/I.) (moyenne) 27.6 22,5
[Fe] (mg/1.) (moyenne) 23.7 0,06
[Cu] (mg/L) (moyenne) 2.4 <(,003

Présentement, a la mine Raglan, le DMA provenant du parc a résidus est collecté dans un premier
bassin dans lequel un traitement actif par neutralisation a la chaux est réalisé. I.’eau traitée est par
la suite pompée vers un second bassin collecteur dans lequel le DNC est également collecté.
Lorsque les paramétres du pH et du Ni sont conformes aux normes, 1’eau du second bassin passe
a travers des filtres a sable pour étre débarrassée des matieres en suspension avant d’étre rejetée

dans I’environnement.

3.4 Essais a I’échelle pilote de terrain

Cette section est consacrée a la présentation du matériel et des méthodes utilisés dans le cadre des

essais a I’échelle pilote de terrain menés dans le cadre de ce projet de maitrise.

3.4.1 Préparation des meélanges réactifs

Les mélanges réactifs ont été préparés avec les mémes matériaux utilisés dans les essais batch et
les colonnes au laboratoire. Les matériaux ont été acheminés vers la mine Raglan par avion.
Seules les cendres de bois et les boues d’épuration ont été prélevées directement sur le site de la
mine. Les mélanges réactifs ont été préparés selon les proportions présentées au tableau 3.1. Le
mélange des matériaux a été réalisé manuellement dans des chaudiéres de 20 L (figure 3-4). Une
hotte aspirante et un masque respiratoire ont été utilisés lors de la manipulation des cendres de
bois. Les analyses physico-chimiques et bactériologiques, ainsi que la caractérisation
minéralogique réalisées sur les mélanges réactifs (avant et aprés traitement) sont présentées au

tableau 3.6.
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Figure 3-4 : Préparation des mélanges réactifs

Aprés avotr été préparé, le mélange réactif MR-DMA a été saturé de DMA et incubé a la
température ambiante du laboratoire (environ 22°C) pendant une semaine afin d’initier

I’acclimatation et 1’établissement des BSR.

3.4.2 Construction des RPB pilotes de terrain

Au total, quatre bioréacteurs pilotes ont été construits et installés sur le site minter, dont deux a
I’été 2017 et deux autres a 1”été 2018. Parmi ceux-ct, deux étatent destinés au trattement du DMA
et les deux autres au traitement du DNC. La figure 3-5 présente le schéma de I’mstallation

construite ixn siti dans le cadre des essais de terrain.
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effluent

Figure 3-5 : Schéma des essais de traitement au moyen de RPB a I’échelle pilote de terrain a la

mine Raglan

Les bioréacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 ont €té construits pour traiter le DNC contaming€ en

Ni pompe des galeries souterraines de la mine. Le bioréacteur RPB-DNC-1 a été construit a I’été

2017 et a été suivi sur une période totale de 94 jours (57 jours a 17été 2017 puis 37 jours a 1'été

2018). Le bioréacteur RPB-DNC-2 a &té construit, quant a lui, a I’été 2018 et a ét€ suivi sur une
période de 44 jours a I’été 2018. Les bioréacteurs RPB-DMA-1 ¢t RPB-DMA-2 ont é&té

construits, respectivement a 17été 2017 et a 17ét¢ 2018, pour traiter le DMA s”¢coulant a I’exutoire

du parc a résidus. Le réacteur RPB-DMA-1, qui a rencontré plusicurs problemes lors de sa mise

en opération notamment au niveau du systéme qui permettait de I’alimenter en DMA, n’a pas pu

étre suivi. Le réacteur RPB-DMA-2 a éte suivi sur une période 48 jours a 1’¢té 2018. La figure 3-

6 présente une photo de ’installation réelle construite & la mine Raglan et utilisée pour la

réalisation des essais a 1’échelle pilote de terrain.
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Figure 3-6 : Installation utilis€e pour la réalisation des essais a 1’échelle pilote de terrain — Mine

Raglan

Les contenants utilisés pour construire les bioréacteurs sont des barils ouverts en polyéthyléne de
220 L. Similairement au design des réacteurs type colonnes au laboratoire, une couche de 5 cm
de gravier merte a été déposée au fond de chaque baril dans le but de prévenir d’éventuels
problémes de colmatage. Dans chaque baril, la couche de gravier a été recouverte d’une rondelle
de géotextile sur laquelle a été¢ déposé le mélange réactif appropri¢ (MR-DMA ou MR-DNC).
[ alimentation des bioréacteurs s’effectuait au moyen de pompes péristaltiques Masterflex® qui
injectatent en continu le drainage minier dans les bioréacteurs par le dessus, dans un écoulement
vertical descendant. Le débit a été régulierement vérfié par la méthode volumétrique (contenant
et chronometre) et ajusté st nécessaire. La circulation du drainage minier dans les RPB se faisait
de maniére gravitaire. Les températures dans les RPB ont été¢ mesurées et enregistrées au moyen
de sondes de température installées au centre des réacteurs (voir figure 3-5) et connectées a un
bottier enregistreur de données DECAGON EMS50-LOG. Le volume et le débit de I"effluent des
quatre RPB sont présentés au tableau 3.5. Un schéma détaillé montrant une coupe transversale

d’un RPB pilote, avec les différents éléments le constituant, est présenté dans I’annexe B.



Tableau 3.5 : Volumes, TRH et débits d’alimentation des quatre RPB pilote de terrain

RPB-DMA -2
RPB-DMA-1 (RPB.DMa) RPB-DNC-1 | RPB-DNC-2

Date de mise 30-07-2017 18-07-2018 | 29-07-2017 18-07-2018

C1 Service

[?uree du suivi 0 48 94 44

(Jours)

TRH (jours) 2,5 2,5 1 1

Porosité (1) 0.66 0.66 0.73 0.73

Volume

rsacteur (L) 100 80 180 100

Débit (L'h) ; 0.88 55 3.05
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A Tissue des essais, les réacteurs suivis ont été démantelés et des échantillons des mélanges
réactifs ont été prélevés a I’entrée, au milieu ¢t a la sortie des réacteurs. Les échantillons de
mélange réactif post-traitement ont été conservés dans des sacs hermétiquement scellés, a 4°C, en
attendant d’étre acheminés vers I'UQAT pour &tre caractérisés dans le but d’évaluer les

mécanismes d’enlévement des contaminants.

3.5 Méthodes d’analyse et de mesure

Les analyses réalisées sur les mélanges réactifs (avant et aprés traitement) et sur le DMA, le DNC
¢t les effluents sont présentées au tableau 3.6. Notons que les échantillons des effluents sortant
des RPB ont été prélevés a chaque fois 24 heures apres 1”échantillonnage du DNC 4 1’entrée, pour
les réacteurs RPB-DNC-1 ¢t RPB-DNC-2, et 60 heures aprés 1’échantillonnage du DMA a
I’entrée, pour le réacteur RPB-DMA. Le délai entre 1’échantillonnage en amont du RPB et
I’échantillonnage de 1’effluent a la sortie du RPB correspond au TRH de I'effluent dans le

réacteur.

La qualit¢ du DMA, du DNC et des effluents sortant de chaque RPB a été régulierement
controlée par I’analyse des paramétres physico-chimiques suivants : le pH, la conductivité, le
POR, I’alcalinité, 1’acidité, les sulfates, les sulfures et les métaux totaux. Les mesures de pH ont
&té réalisées au moyen d’un multimétre (Fisherbrand™ Accumet™ ABI15 Basic) muni d’une
¢lectrode simple jonction de Fisherbrand™ Accumet™ avec une cellule de référence Ag/AgCl

calibré quotidiennement. Les mesures de Potentiel d’Oxydo-Réduction (POR) ont été effectuces
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a I’aide d’un testeur de I'oxydoréduction portatif (ORPTestr 10) muni d’un capteur en polymeére
Ag/AgCl a double jonction (£2 mV de précision). L’alcalinité et I’acidité ont été obtenues par
titrage avec un titreur entiérement automatisé pour titrage potentiométrique des acides et des
bases par série de 28 échantillons maximum (Metrohm Mati07) combiné a une électrode pH
Aquatrode plus. Les concentrations en sulfates et en sulfures ont été mesurées a 1’aide d’un
colorimétre multi-paramétres portatif HACH® DR900 selon les méthodes 8051 et 10254,
respectivement (HACH, 2019). Les concentrations en métaux totaux ont été déterminées par ICP-
AES (Perkin Elmer 3000 DV) sur des échantillons préalablement filtrés (avec un filtre de

0,45 um) et acidifiés a 2% (v/v) avec de 1’acide nitrique concentré pour la conservation.

La minéralogie et la microstructure des mélanges réactifs post-traitement ont été analysées avec
un microscope ¢lectronique a balayvage (MEB) équipé d'une sonde a rayons X Energy Dispersive
15 Spectroscopy (EDS) HITACHI S-3500N (20 kV, 140 A, 25 kPa et 15 mm). Les cartes
d'¢léments et les compositions chimiques ont été enregistrées avec un processeur de données
INCA (Oxford Energy 450). Les solides ont été préalablement déshydratés a 40°C pendant 48 h
puis déposés sur des supports (plots métalliques) a 1’aide d’un ruban adhésif double face avant

d’étre métallisés.

Le dénombrement des BSR dans les solides a été réalisé selon la méthode du nombre le plus
probable (ASTM, 1990). Les échantillons de mélange réactif post-traitement ont été prélevés au
milieu du réacteur et a la sortie. Les échantillons ont été conservés a 4°C dans des sacs
hermétiquement scellés jusqu’a I'analyse microbiologique. Les BSR ont été cultivées dans un
milieu de culture dit de Starkey (ASTM, 1990). Pour chaque échantillon, 32 flacons de sérum de
20 ml. (6 dilutions x 5 réplicas + 2 témoins) ont été remplis avec 9 mL de milieu de culture,
bouchés et stérilisés par autoclavage (121°C, 15 psi, 30 min). La solution primaire a été préparée
en introduisant 1 a 3 cm’ de mélange réactif dans une bouteille contenant 100 mL d’eau de
dilution tamponnée. Les flacons de sérum ont ¢t¢ inoculés avec les 6 dilutions de la suspension
primaire et l'incubation des tubes a été réalisée dans des conditions anaérobies a 25°C pendant 21
jours. A I'issue de la période d’incubation, les tubes ont été considérés positifs lorsque la
présence de précipité noir révélateur de FeS était observée. Quand la présence de FeS n'était pas
¢vidente, la présence de HsS a été vérifice en utilisant 0,5 mL de FeCI/HCI suivi de 0,5 mL de p-
aminodiméthylaniline dichlorhydrate/HCl et I’apparition d’une couleur bleue dans le tube

indiquait que le test était positif (ASTM, 1990).



Tableau 3.6 : Analyses réalisées sur les échantillons liquides et les mélanges réactifs solides

Type d’analyse Paramétre Méthode utilisée/Protocole | Echantillon
mesuré
Acidité [ %
glfaﬁgi??B/L) Titrage acido-basique
(mg CaCOs/L) L
Chimique Métaux totaux
(me/L) ICP-AES L
Fe© (mg/L) L
Sulfates (mg/1.) Colorimétrie L
Sulfures (mg/L) L
&OSI}ZIES tvite Mesure par électrode L
Electrochimique pH-metre;
pH Pour les solides (ratio 1:10) L et MR**
(ASTM, 1995)
POR (mV) Mesure par électrode POR L
Humidité Séchage a 105°C MR
Capacité
Physique d’Echange Méthode d’acétate de sodium MR
Cationique (CEC) | (Chapman, 1965)
(meq/100g)
Structure et Microscopie a balayage avec
Minéralogique | analyse énergie dispersive des rayons- MR
¢lémentaire X
Dénombrement Méthode du nombre le plus
Microbiologique probable (NPP) (ASTM, MR
des BSR 1990)

*L : Liquides

**MR : Mélanges réactifs (solides)
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3.6 Probl¢mes rencontrés lors des essais a I’échelle pilote de terrain

Lors des essais a [’échelle pilote de terrain, plusieurs difficultés ont été rencontrées. La présente

section fait état de ces complications.
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3.6.1 La logistique

La mine Raglan étant située a I"extréme nord du Québec, dans une zone isolée et inaccessible par
la route, la logistique en amont des essais pilote de terrain a représenté un défi important. Les
matériaux et le matériel nécessaires et non disponibles sur place ont du &tre acheminés vers le site

par avion, impliquant des délais supplémentaires pour la construction des RPB.

3.6.2 Alimentation des RPB en drainage minier

I’alimentation des RPB pilotes de terrain en drainage minier (DNC ou DMA) devait initialement
se faire de maniére passive. Toutefois, lors de la construction des RPB, il s’est avéré que la
configuration du terrain n’était pas favorable a la mise en place d’un systéme d’alimentation
gravitaire efficace en amont des RPB. Cette situation nous a amené a installer des pompes

péristaltiques en amont des RPB pour pouvoir assurer leur alimentation en drainage minier.

3.6.3 Récupération des cendres de bois

La récupération des cendres de bois sur le site de briillage de la mine Raglan a ¢été une étape
particulierement longue. Les conditions météorologiques (vent et pluie) ainsi que la localisation
¢loignée du site de briilage ont rendu difficile la récupération de la quantité de cendres de bois

nécessaire pour préparer les quantités voulues des mélanges réactifs MR-DMA et MR-DNC.

3.6.4 Période de dégel restreinte

La contrainte majeure rencontrée lors des essais de terrain était la fenétre de temps restreinte pour
réaliser les essais. A la mine Raglan, le dégel des eaux se produit relativement tard (courant juin)
et le gel des eaux commence relativement t6t (mi-septembre). La courte période de dégel sur

place a eu pour conséquence de limiter la durée des essais.

3.6.5 Contexte de travail dangereux

Les essais pilote de terrain ont été réalisés dans un contexte de travail comportant des risques
significatifs a la fois pour I'intégrité de 1’installation mais également vis-a-vis de la sécurité des
personnes travaillant a proximité. Dans le but de contrdler ces risques, une analyse des risques,

présentée dans le tableau 3.7, a été réalisée.



Tableau 3.7 : Analyse de risques liés aux essais pilote de terrain
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Situation a risque

Nature du risque

Risques

EPI/Barriére

Récupération des Thermique Risque de brilure Gants anti-bralure
cendres de bois
Tamisage des cendres Respiratoire Risque d’inhalation | Masque filtrant
de microparticules Hotte aspirante
Manipulation des Respiratoire Risque d’inhalation | Masque filtrant
cendres de microparticules Masque respiratoire
full face avec filtre
adapté
Manipulation des boues | Biologique Infections Gants en nitrile
d’épuration Lunette de
protection
Masque
Sur-blouse
Sur-bottes
Manipulation de la scie | Mécanique Risque de coupure Gants anti-coupure
circulaire
Manipulation de la Mécanique Risque de Gants anti-
perceuse perforation perforation
Manutention manuelle | Mécanique Risque d’écrasement | Gants
de charges (doigts, pieds) Bottes de travail
Risques dorso- Manutention
lombaires sécuritaire
Travail dans des Auditive Stress Casque de protection
espaces bruyants Fatigue auditive auditive
Troubles auditifs Bouchons d’oreilles
Travail a proximité Mécanique Risque d’étre Mise en place de

d’une route

percuté par un
camion

glissieres de sécurité
en béton (jersey)
autour de
I’installation
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CHAPITRE 4 RESULTATS ET DISCUSSION

Cette partie est consacrée a la présentation et a la discussion des résultats du suivi des paramétres
physico-chimiques des effluents a I’entrée et a la sortie des réacteurs RPB-DMA, RPB-DNC-1 ¢t
RPB-DNC-2. Les résultats de la caractérisation minéralogique et microbiologique des mélanges
réactifs MR-DMA et MR-DNC post-traitement, prélevés dans les RPB a I'issue des essais, sont

é¢galement présentés et discutés.

4.1 RPB-DMA

4.1.1 Qualité du DMA

Les principaux parametres physico-chimiques du DMA utilisé dans les essais pilote de terrain au
niveau du réacteur RPB-DMA, qui a été exploité pendant 48 jours (du 18-07-2018 au 03-09-

2018), sont présentés au tableau 4.1.

Tableau 4.1 : Paramétres physico-chimiques du DMA

Paramétre Valeurs
Min - Max Movenne
pH 33-42 3,7
POR (mV) 353 - 424 383
[SO42'] (mg/1.) 2 000 - 4 800 3186
[Ni] (mg/1.) 18,4 - 37,6 27,6
[Fe] (mg/L) 1,5- 50,6 23,7
[Cu] (mg/1.) 1,2-3.0 2,4

4.1.2 Evolution de la température

Le suivi de la température dans le réacteur RPB-DMA tout le long des essais est présenté a la
figure 4-1. Les mesures montrent que la température dans le réacteur RPB-DMA varie entre (0,2
et 12,0°C sur la période de suivi, avec une température moyenne de 5,3°C. La courbe de
température montre des fluctuations notables dans le temps avec une tendance évidente a la
baisse. La température moyenne sur les 15 premiers jours du suivi s’éléve a 7,6°C et la

température moyenne sur les 15 derniers jours du suivi s°¢éléve a 2,6°C.
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Figure 4-1 : Evolution de la température dans le réacteur RPB-DMA

4.1.3 Evolution du pH, de I’alcalinité et de I’ acidité

Les valeurs de pH du DMA et de 'effluent prélevé a la sortie du réacteur RPB-DMA sont

présentées a la figure 4-2.
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Figure 4-2 : Evolution du pH dans le DMA et dans I’cffluent a la sortic du réacteur RPB-DMA
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Les résultats montrent une augmentation nette du pH de I’effluent a la sortie du réacteur RPB-
DMA sur toute la période de suivi. Le pH du DMA al’entrée du réacteur se situe entre 3,3 et 4,2.
Le pH de I’effluent prélevé a la sortie du réacteur se situe quant a lui entre 7,0 et 8,0 et respecte
ainsi les limites de la directive 019 sur I'industrie miniére (6-9,5) (MDDELCC, 2012). Une
augmentation du pH est généralement observée dans les RPB visant A traiter du DMA (Kuyucak

et al., 2006; Reisman et al., 2009).

Une diminution de "acidité de I'effluent est observée entre 1’entrée et la sortie du réacteur.
L’acidité du DMA se situe entre 131 et 315 mg CaCOs/L. alors que 1’acidité de I’effluent sortant
du réacteur se situe entre 3 et 17 mg CaCOy/L avec une exception pour 1’effluent prélevé au jour
42 qui présente une valeur d’acidité particuliérement élevée (133 mg CaCO5/1). A I'inverse de
I’acidité, 1’alcalinité de 1’effluent sortant est nettement supéricure a 1’alcalinité du DMA. Les
valeurs de Dalcalinité du DMA se situent toutes en dessous de la limite de détection de la
méthode (<1 mg CaCQO3/L) alors que 1’alcalinité de I’effluent sortant se situe entre 64 et
154mg CaCOs/L.

[’augmentation de 1’alcalinité et du pH et la diminution de 1’acidité de I’effluent sont attribuées a
I’action de 1’agent neutralisant incorporé dans le mélange réactif MR-DMA, en ’occurrence les
cendres de bois. Les cendres de bois contiennent généralement des carbonates, des bicarbonates
et des hydroxydes (Vassilev et al., 2013). .’analyse minéralogique semi-quantitative par DRX
des cendres de bois a révélé la présence de calcite dans leur composition a hauteur de 77,9%
(tableau 4.2). La calcite ou carbonate de calcium (CaCOj) est communément utilisée comme
neutralisant dans les RPB (Genty et al., 2016; Rakotonimaro et al., 2018). Les réactions [4.1] et
[4.2] montrent les processus de neutralisation des ions H' et de production d’alcalinité par la

calcite.
CaCO; +2H — Ca’” + H,CO;4 [4.1]

CaCO; + H,CO; — Ca®" +2HCOy [4.2]

Le pH fortement alcalin (pH = 11) des cendres de bois incorporées dans le mélange réactif MR-

DMA confirme le pouvoir neutralisant de celles-ci.
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Tableau 4.2 : Composition minéralogique des cendres de bois obtenue par I’analyse semi-

quantitative par DRX
Minéral Proportion (%)
Calcite 77,9
Quartz 4.4
Portlandite 2.5
Actinolite 3.9
Dolomite 0,7

La dissolution des carbonates étant un phénoméne exothermique, les faibles températures
enregistrées durant les essais ont pu contribuer a favoriser la dissolution de la calcite et par
conséquent, la neutralisation de 1’acidité du DMA (Sun et al., 2009). Les résultats des essais
colonnes de Ben Ali et al. (2019¢) ont montré que les taux de neutralisation de I’acidité dans les
colonnes maintenues a 5°C étaient plus élevés que les taux de neutralisation de 1’acidité dans les
colonnes maintenues a 22°C. Pour la colonne C-AMD-2.5, la diminution de la température de
22°C a 5°C g’est traduite par une augmentation du taux moyen de neutralisation de 1’acidité de
81,6% a 89.2% (Ben Ali et al., 2019¢). Notons que les résultats des essais colonnes montrent des
valeurs d’alcalinité de I’effluent a la sortie de la colonne C-AMD-2.5 (1009 et 158.5 mg
CaCOs/L a 22°C et 5°C, respectivement) supérieures aux valeurs d’alealinité de 1’effluent a la
sortie du réacteur RPB-DMA (entre 64 et 154 mg CaCOs/L). Cette différence peut é&tre attribuée
au fait que dans les essais colonnes, les auteurs associent la production d’alcalinité dans les
colonnes traitant le DMA a la fois a la dissolution de ’agent neutralisant et a la production de
bicarbonate accompagnant la sulfato-réduction assurée par les BSR (&quation [4.3]). alors que
dans le réacteur pilote RPB-DMA, les résultats du suivi du POR et des concentrations en sulfates
(présentés ci-dessous) suggeérent que la sulfato-réduction n’a pas été favorisée et donc la

production d’alcalinité est associée seulement a la dissolution de 1’agent neutralisant.

CH, + % SO,” — HCOy + % H,S [4.3]

4.1.4 Evolution du POR

Les valeurs de POR du DMA et de I'effluent prélevé a la sortie du réacteur RPB-DMA sont
présentées a la figure 4-3.
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Figure 4-3: Evolution dans le temps du POR du DMA et de I’effluent prélevé a la sortie du
réacteur RPB-DMA

Les valeurs de POR du DMA se situent toutes entre 368 et 424 mV, indiquant des conditions
fortement oxydantes. Ces valeurs de POR se situent dans la plage de POR généralement
rencontrée dans les environnements de DMA, c'est-a-dire au-dessus de 300 mV (Tutu et al.,
2008). Les valeurs de POR mesurées dans 1’effluent a la sortie du réacteur RPB-DMA se situent,
quant a elles, entre 86 et 185 mV. Bien qu’une diminution notable du POR soit observée, les
valeurs indiquent un maintien des conditions oxyvdantes de I’effluent. Les faibles températures
enregistrées, qui auraient eu pour effet d’inhiber 1’activité des BSR et donc 1’établissement de
conditions réductrices dans le systéme, pourraient expliquer ces résultats. Dans une étude de
terrain similaire, une augmentation du POR de I’effluent sortant d’'un RPB de -80 mV 4 260 mV
a été observée lorsque la température du systéme a diminué de 10,2°C a 4.3°C (Ettner, 1999).
L augmentation du POR de I’effluent a été attribuée a la diminution de 1’activité des BSR dans le
systéme résultant de la diminution de la température (Ettner, 1999). Cette corrélation négative
entre la température et le POR de I’effluent sortant d’un RPB anaérobie a également été mise en
évidence dans les essais en colonnes de Ben Ali et al. (2019¢) ou la diminution de la température
a clairement entrainé une augmentation du POR de toutes les colonnes traitant du DMA. Le POR
moyen de I’effluent a la sortie de la colonne C-AMD-2.5 a augmenté de -57 mV a 81 mV lorsque
la température de la colonne a été abaissée de 22°C 4 5°C (Ben Ali et al., 2019¢).
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4.1.5 Evolution de la concentration en SO
Les concentrations en SO,~ mesurées dans le DMA et dans Peffluent prélevé & la sortie du

réacteur RPB-DMA sont présentées 4 la figure 4-4.
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Figure 4-4 : Evolution des concentrations en 8O4> du DMA et de Ieffluent prélevé 4 la sortie du

réacteur RPB-DMA

Les concentrations en SO,* dans le DMA se situent entre 2 000 et 4 800 mg/L avec une moyenne
de 3 186 mg/L sur I'ensemble de la période de suivi. Les concentrations en SO4* dans I"effluent
prélevé a la sortie du réacteur se situent entre 2 700 et 4 400 mg/l. avec une moyenne de
3 614 mg/L. Les résultats montrent une augmentation de la concentration en SO,~ dans 1’effluent
a la sortie, a I’exception des jours 9 et 46 oul la concentration en SO,~ diminue légérement a la
sortie du réacteur. L augmentation de la concentration en SO, dans Deffluent a la sortie du
réacteur RPB-DMA peut étre attribuée a la lixiviation du SO4* présent initialement dans le
mélange réactif MR-DMA. Le phénomeéne de lixiviation du SO4* a été rapporté dans des études
antérieures similaires utilisant des substrats organiques comparables (Ettner, 2007, Clyde et al.,
2016). La lixiviation du SO, a également été observée dans les essais colonnes (Ben Ali et al.,

2019¢). Toutefois, dans les essais colonnes, un enléevement du SO a par la suite été observé,
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attribué a deux mécanismes d’enlévement : la sulfato-réduction et la précipitation sous forme de
gypse (CaSQO4-2H,0). La précipitation du SO,* sous forme de gypse est favorisée lorsque les
concentrations en SO, et en Ca®" sont supérieures 4 1 500 mg/L et 500 mg/L, respectivement
(Fernando et al., 2018). La sulfato-réduction est le mécanisme d’enlévement du SO.& suggéreé
dans des études de terrain similaires qui ont montré un enlévement du SO, (Ettner, 1999, 2007;

Reisman et al., 2009).

L absence d’enlévement du SO, dans le réacteur RPB-DMA et les valeurs positives du POR
dans I’effluent a la sortie du réacteur suggerent que la sulfato-réduction n’a pas été favorisée dans
ce réacteur, probablement en raison du faible TRH imposé dans le réacteur ¢t des faibles
températures enregistrées durant la période des essais et en particulier les faibles températures au
démarrage. Une étude expérimentale a montré 'importance de la température de démarrage des
RPB et de 1a température d'incubation de I'inoculum pour favoriser le démarrage du processus de
sulfato-réduction dans un RPB (Kuyucak et St-Germain, 1994). Dans cette étude, seuls les tests
mnitiés et réalisés a la température ambiante ont montré une activité des BSR dans des colonnes
aprés 42 jours, indiquée par un enlévement relativement élevé de SO4™ et une efficacité élevée du
traitement des métaux, par rapport aux résultats d'une incubation a 10°C et 4°C (Kuyucak et St-
Germain, 1994). Dans les essais colonnes de Ben Ali et al. (2019¢), la température de démarrage
de 22°C a été maintenue pendant trois mois avant que la température des colonnes soit abaissée a
5°C. L’enlévement du SO,” a nettement diminué dans les colonnes traitant le DMA salin (<40%)
et était méme absent dans les colonnes traitant le DMA non salin lorsque la température a été
abaissée a 5°C (Ben Ali et al., 2019¢). Ces derniers résultats indiquent que les mécanismes de
précipitation, probablement principalement sous forme de gypse, prennent le dessus en 1'absence
de réduction bactérienne du SO,7. Les légers enlévements du SO,” observés aux jours 9 et 46 a
la sortie du réacteur RPB-DMA pourraient étre dus a la précipitation sous forme de gypse,
favorisée par les concentrations particuliérement élevées en SO,4* dans le DMA aux jours 8 et 45

(3 700 et 4 800 mg/1, respectivement).

Les résultats du dénombrement des BSR dans les échantillons de mélange réactif prélevés dans le

réacteur RPB-DMA a I’issue des essais sont présentés au tableau 4.3.
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Tableau 4.3 : Concentration en BSR dans les échantillons de mélange réactif prélevés dans le

réacteur RPB-DMA et dans la colonne C-DMA-2,5 des essais colonnes

BSR x10° (NPP/100 mL)
Echantillon Essais pilote de terrain Colonne
RPB.DMA C-DMA-2,5
) (Ben Ali et al., 2019¢)
MR-DMA-Avant 80 70
MR-DMA-Milieu 30 =1 600
MR-DMA-Sortie 140 =1 600

Les résultats du dénombrement des BSR montrent des densités en BSR nettement plus faibles
dans les échantillons de mélange réactif post-traitement prélevés dans le réacteur RPB-DMA que
dans les échantillons post-traitement des essais colonnes. La différence observée entre les essais
colonnes et le réacteur pilote de terrain suggére que 1’établissement des BSR a été favorisé dans
les colonnes et pas dans le réacteur RPB-DMA. La température de démarrage des colonnes de
22°C maintenue pendant 3 mois et qui aurait favorisé I’établissement des BSR dans les colonnes
pourrait expliquer cet écart. Dans le cas des essais pilote de terrain, les températures des RPB
¢taient faibles sur ’ensemble de la période des essais (moyenne de 5,3°C). Par ailleurs, la durée
plus longue des essais colonnes (8 mois au total) pourrait également expliquer que les BSR soient
présents en plus grand nombre dans les échantillons de mélange réactif post-traitement issus des

colonnes.

Les résultats du dénombrement des BSR sont en accord avec les résultats du suivi du SO,* et du
POR qui suggérent que la sulfato-réduction n’a pas été favorisée dans le réacteur RPB-DMA.
Notons que 1’échantillon prélevé prés de la sortie du réacteur RPB-DMA présente une densité en
BSR plus élevée que dans le mélange réactif initial. Cette 1égére augmentation indique que
malgré les faibles températures, les BSR se sont 1égérement développées dans la zone la plus

proche de la sortie du réacteur.
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4.1.6 Evolution des concentrations en Fe et en Cu

Les concentrations en Fe dans le DMA et dans ’effluent prélevé a la sortie du réacteur RPB-
DMA sont présentées a la figure 4-5. L’évolution du taux d’enlévement du Fe dans le réacteur

RPB-DMA est présentée a la figure 4-6.
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Figure 4-5 : Evolution des concentrations en Fe  Figure 4-6 : Evolution du taux d’enlévement du
dans le DMA et dans [’effluent a la sortie du Fe dans le réacteur RPB-DMA
réacteur RPB-DMA

Les résultats montrent que les concentrations en Fe dans le DMA se situent entre 13,9 et
50,6 mg/L, a ’exception de 1’échantillon prélevé au jour 25 pour lequel la concentration en Fe est
particulierement basse (1,5 mg/L). L’effluent a la sortie du réacteur RPB-DMA présente des
concentrations en Fe qui se situent entre 0,06 et 0,30 mg/L sur I’ensemble de la période de suivi.
Une nette diminution de la concentration en Fe entre 1’entrée et la sortie du réacteur est observée.

Le taux d’enlévement du Fe est supérieur a 95% sur I’ensemble de la période de suivi.

Les taux d’enlévement du Cu dans le réacteur RPB-DMA sur 1’ensemble de la période de suivi

sont présentés a la figure 4-7.
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Figure 4-7 : Evolution du taux d’enlévement du Cu dans le réacteur RPB-DMA

Les concentrations en Cu dans le DMA se situent entre 1,18 et 2,96 mg/LL sur I’ensemble de la
période de suivi. Les concentrations en Cu dans 1’effluent sortant se situent, quant a elles, toutes
en dessous de la limite de détection de la méthode pour le Cu qui est de 0,003 mg/l.. Le taux
d’enlévement du Cu est supéricur a 99,7% sur P'ensemble de la période de suivi. Les
concentrations en Fe et en Cu dans ’effluent sortant du réacteur respectent les limites mensuelles
de la directive 019 sur I’industrie miniére pour ces métaux (3 mg/L pour le Fe et 0,3 mg/L pour le

Cu) (MDDELCC, 2012).

Les conditions de pH et de POR de I’effluent sortant suggérent que les mécanismes d'enlévement
du Fe et du Cu sont davantage liés a la précipitation sous forme d’hydroxydes, d’oxy-hydroxydes
¢t de carbonates, résultant de I'augmentation du pH, qu'a la précipitation sous forme de sulfures
métalliques. Les analyses physico-chimiques du DMA ont montré que le Fe se présentait
principalement sous forme de Fe(IIl) dont la précipitation sous forme d’hydroxyde se produit a
des pH d’environ 3,5. Par ailleurs, la précipitation du Fe sous forme d’hydroxyde de Fe a pu
favoriser 1’enlévement du Cu par co-précipitation et par sorption sur les hydroxydes de Fe
formés. L aptitude des hydroxydes de Fe a co-précipiter des métaux et a agir en tant que phase
sorbante secondaire des métaux a été rapportée par d'autres auteurs (I.ee et Benson, 2002; Gibert

et al., 2005; Biela et Kucera, 2016).
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La sorption sur la surface de la matiére organique du mélange réactit MR-DMA (copeaux de bois
et compost) est également un mécanisme d’enlévement suspecté qui pourrait expliquer
I’enlévement du Fe et du Cu. La sorption des métaux sur les sites actifs de la matiére organique
comme mécanisme de traitement dans un RPB a été largement rapportée dans la littérature
(Artola et al., 2001; Zaluski et al., 2003; Gibert et al., 2003; Janin et Harrington, 2013). De plus,
la sorption des métaux sur les cendres de bois est également un mécanisme d’enlévement
potentiel (Genty et al., 2012a). La sorption des métaux sur la matiére organique est un processus
important au début de I’exploitation d'un bioréacteur passif (Gibert et al., 2005). Cependant, il est
attendu qu’au fil du temps, ce mécanisme deviennent de moins en moins important du fait de la

saturation progressive des sites actifs, comme rapporté dans la littérature (Zaluski et al., 2003)

4.1.7 Evolution de la concentration en Ni

Les concentrations en Ni du DMA ¢t de I'effluent prélevé a la sortie du réacteur RPB-DMA sont

présentées a la figure 4-8. Les taux d’enlévement du Ni sont présentés a la figure 4-9.
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Figure 4-8 : Evolution des concentrations en Ni  Figure 4-9 : Evolution du taux d’enlévement du
dans le DMA et dans 1’effluent a 1a sortie du Ni dans le réacteur RPB-DMA
réacteur RPB-DMA

Les résultats montrent un enlévement du Ni sur toute la période de suivi du réacteur RPB-DMA

avec toutefois une baisse du taux d’enlévement du Ni dans le temps. Entre le jour 3 et le jour 8, le
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taux d’enlévement du Ni se situe entre 91 et 95% et les concentrations en Ni dans ’effluent
sortant se situent entre 1,32 et 3,25 mg/L. Une nette diminution du taux d’enlévement du Ni est
observée au jour 25 (63%). Cette diminution se poursuit par la suite et a partir du jour 39 le taux
d’enlévement du Ni se situe entre 533 et 56%. Notons que la concentration en Ni de 1’effluent a la
sortie du réacteur RPB-DMA se situe en tout temps au-dessus de la limite suggérée par la
directive 019 sur I’industrie miniére pour cet élément (concentration en Ni mensuelle

acceptable = 0,5 mg/T.).

Il a été convenu précédemment que la sulfato-réduction n’a pas été favorisée dans le réacteur
RPB-DMA. L’enlévement du Ni sous forme de sulfure de Ni n’est donc pas attendue. Aussi,
contrairement au Fe et au Cu, la précipitation du Ni sous forme d’hydroxydes n’est pas attendue
aux conditions de pH a la sortie du réacteur RPB-DMA, la précipitation du Ni sous forme
d’hydroxydes étant favorisée a des pH plus élevés (pH = 8-9). Les mécanismes d’enlévement
probables du Ni dans le réacteur RPB-DMA sont principalement la sorption sur la matiere
organique ¢t a la co-précipitation avec les hydroxydes de Fe. La diminution du taux d’enlévement
du Ni dans le temps observée est probablement due a la saturation progressive des sites de
sorption du mélange réactif. Les analyses physico-chimiques du DMA ont révélé des
concentrations élevées en ions Ca’" (entre 147 et 273 mg/L) qui peuvent se lier aux sites de
sorption et contribuer a leur saturation. .a diminution de la température du systéme dans le temps
pourrait également expliquer la diminution de 1’enlévement du Ni au fil des jours. Le processus
d'adsorption du Ni sur la matiére organique étant endothermique, il est moins favorable a basse

température (Argun et al., 2007, Gogoi et al., 2018).

La compétition entre les ions Ca®", le Fe, le Cu et le Ni pour les sites de sorption dans la matiére
organique pourrait expliquer le traitement moins efficace du Ni comparativement au Fe et au Cu.
Ces résultats rejoignent les résultats de I'étude de terrain de Champagne et al. (2005) qui a
montré des taux d’enlévement du Fe (95,8%) et du Cu (99,2%) plus importants que celui du Ni
(39,7%) dans un biofiltre constitué de tourbe. Ces résultats étaient expliqués par les liens plus
solides que forment le Cu et le Fe avec la matiére organique comparativement au Ni, qui lui est

plus mobile (Champagne et al., 2005).
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L’ adsorption sur la calcite est également une voie d’enlévement possible du Fe, du Cu et du Ni
dans le réacteur RPB-DMA. Des études ont montré la capacité de la calcite a adsorber les métaux

divalents et notamment le Ni (Lakshtanov et Stipp, 2007).

4.1.8 Analyse des métaux totaux

Les résultats de I'analyse des métaux totaux dans les échantillons de mélange réactif post-
traitement prélevés a ’entrée, au milieu et a la sortie du réacteur RPB-DMA 4 I’issue des essais

sont présentés au tableau 4.4.

Tableau 4.4 : Fe, Cu et Ni totaux dans les échantillons de mélange réactif post-traitement prélevés

a la surface, au milieu et a la base du réacteur RPB-DMA

, . Métaux totaux (mg/kg)
Echantillon Feo Cu Ni
MR-DMA-Avant 11 940 322 1742
MR-DMA-Entrée 16 815 604 3383
MR-DMA-Milieu 12 700 204 812
MR-DMA-Sortie 12 500 202 658

Les résultats de 1’analyse des métaux totaux dans les échantillons de mélange réactif montrent
une augmentation de la concentration en Fe total dans les échantillons post-traitement prélevés a
I’entrée, au milieu et a la sortie du réacteur RPB-DMA par rapport au mélange réactif initial. Les
concentrations en Cu total ¢t en Ni total ont augmenté seulement dans I’échantillon prélevé a
I’entrée du réacteur. Les échantillons de mélange réactif prélevés au milieu et a la sortie du
réacteur montrent des concentrations en Cu et en Ni totaux inférieures aux concentrations dans le
mélange réactif initial. Ces résultats montrent que I’enlévement du Fe s’est produit dans tout le
volume du réacteur mais majoritairement au niveau de la zone proche de I'entrée. L enlévement
du Cu et du Ni est, quant a lui, essentiellement localisé dans la partie supérieure du réacteur
(proche de I’entrée). La diminution des concentrations en Cu et en Ni dans le mélange réactif
prélevé au milieu et a la sortie du réacteur, par rapport au mélange réactif initial, peut &tre due a

la lixiviation de ces métaux dans cette zone du réacteur.
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4.1.9 Analyse MEB-EDS

L’observation & I’cetl nu de 'intérieur du réacteur RPB-DMA a I’issue des essais a révélé la
présence de précipités de couleur jaune-orange déposés a la surface du mélange réactit (figure 4-
10), suggérant la précipitation du Fe sous forme d'oxy-hydroxydes de Fe (Gibert et al., 2005).
Cette observation est en corrélation avec les résultats d'études antérieures conduites dans des
conditions non réductrices (Karathanasis et Thompson, 1995, Amos et Younger, 2003; Gibert et
al., 2003). Elle rejoint par ailleurs les observations de 1’analyse MEB-EDS d’un échantillon de
mélange réactif post-traitement prélevé a 1’entrée du réacteur RPB-DMA (figure 4-11) et qui a

révélé la présence de préeipités d’oxy-hydroxydes de Fe sur la mati¢re organique.

Ch1 MAG:400x HV:20kV WD:16mm Px:0.17 ym

Figure 4-10 : Photo de la surface du mélange Figure 4-11 : Image MEB-EDS montrant la

réactif dans le réacteur RPB-DMA a ’issue présence d’oxy-hydroxydes de Fe dans un
des essais ¢chantillon de mélange réactit MR-DMA post-
traitement

Notons que sur I’ensemble de la durée des essais, aucun colmatage du systéme n’a €té observe.
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4.2.1 Qualité du DNC
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Les principaux paramétres physico-chimiques du DNC utilisé dans les essais pilote de terrain des

réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2, suivis respectivement pendant 94 jours (du 29-07-2017 au

30-08-2018) et 44 jours (du 18-07-2018 au 30-08-2018), sont présentés au tableau 4.5.

Tableau 4.5 : Paramétres physico-chimiques du DNC

Paramétre | Valeurs min - max | Movenne
Eté 2017

pH 7.1-74 7.3
POR (mV) 219 - 249 234
Alcalinité (mg CaCQOy/1.) 36,5-45.8 428
[SO42'] (mg/1) 190 - 560 456
[Ni] (mg/1.) 42-456 257
[Fe] (mg/L) 0,01-0,09 0,04
[Cu] (mg/L) <0,003 <0,003
Fté 2018

pH 6,9 - 7.3 7.1
POR (mV) 186 - 255 218.4
Alcalinité mg CaCOj5/LL 44 - 63 495
[SO42'] (mg/1) 200-1 720 647.1
[Ni] (mg/1.) 2.2 -68,1 22.5
[Fe] (mg/1.) 0,04 -0,09 0,06
[Cu] (mg/L) <0,003 <0,003

4.2.2 Evolution de la température

Les températures mesurées dans les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 tout au long des essais

sont présentées respectivement a la figure 4-12 et a la figure 4-13. Dans la figure 4-12, la ligne

verticale bleue délimite la période de suivi de 1ét¢ 2017 de la période de suivi de 1'été 2018.

Cette ligne bleue est présente dans toutes les figures relatives au réacteur RPB-DNC-1. Le temps

indiqué aprés la ligne bleue correspond au temps de suivi cumulé a la période de suivi de 1’été

2017 ou la période d’arrét du réacteur en raison du gel des caux n’est pas considérée.
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Figure 4-12 : Evolution de la température dans le réacteur RPB-DNC-1 a I6té 2017 et a 178t
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Evolution de la température dans le réacteur RPB-DNC-2 durant les essais

Les températures mesurées dans le réacteur RPB-DNC-1 varient entre -0,7 et 10,4°C sur la

période de suivi de 1’été 2017 (température moyenne de 5,2°C) et entre 0,9 et 11,3°C sur la

période de suivi de I’été 2018 (température movenne de 5,3°C). Les températures mesurées par la

sonde de température du réacteur RPB-DNC-2 a 1’été 2018 wvarient entre 0,9 et 11,8°C sur

I’ensemble de la période de suivi (température moyenne de 5,1°C). Les températures enregistrées

montrent des fluctuations dans le temps avec une tendance évidente a la baisse.
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4.2.3 Evolution du pH, de I’alcalinité et de I’acidité

Les valeurs de pH et de "alcalinité du DNC et de 1’effluent a la sortie du réacteur RPB-DNC-1 et

du réacteur RPB-DNC-2 sont présentées respectivement a la figure 4-14 et a la figure 4-16 (RPB-
DNC-1)et a la figure 4-15 et a la figure 4-17 (RPB-DNC-2).
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Figure 4-14 : Evolution du pH dans le DNC et
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Notons que le pH du DNC respecte les exigences de la directive 019 sur 1’industrie miniére sur
I’ensemble de la période des essais. Le pH du DNC se situe entre 7,1 et 7,4 a 1’é¢té 2017 et entre
6,9 et 7.3 al’été 2018. Le pH de I’effluent a la sortie du réacteur RPB-DNC-1 se situe entre 6,9 et
8,1 alété 2017 et entre 6,8 et 7,0 a 17été 2018. Le pH de ’effluent a la sortie du réacteur RPB-
DNC-2 se situe entre 6,5 et 7,0. Les résultats ne montrent pas de changement notable du pH entre
I’entrée et la sortie des réacteurs RPB-DNC-1 ¢t RPB-DNC-2. Le pH n’étant pas un paramétre
ciblé par le traitement dans les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2, ces résultats sont attendus
et rejoignent les résultats du suivi du pH au niveau des colonnes traitant le DNC des essais
colonnes de Ben Ali et al. (2019¢). Les cendres de bois incorporées dans le mélange réactit MR-
DNC avaient notamment pour réle de neutraliser 1’acidité produite par la lixiviation de la tourbe,
qui entre dans la composition du mélange réactif a hauteur de 55% (en masse séche). La capacité
naturelle et significative de la tourbe a acidifier 1'eau est rapportée dans la littérature (Jeen et al.,
2014). Durant les essais de terrain, le phénoméne de lixiviation de la matiere organique était
particuliérement visible dans les premiers échantillons d’effluent prélevés a la sortie des réacteurs
RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2. Ceux-ci présentaient une couleur brune qui s’est progressivement

estompée dans les échantillons au fil des jours.

Les résultats montrent que 1’alcalinité du DNC se situe entre 36,5 et 45,8 mg CaCOs/1, a 17été
2017, et entre 44 et 51 mg CaCO4/1, a1’été 2018. 1.’alcalinité de 1’effluent a la sortie du réacteur
RPB-DNC-1 se situe entre 98,8 ¢t 171,2 mg CaCO;/L, a I'été 2017, et entre 50 et
57 mg CaCOs/L, a 1’ét¢ 2018. L’alcalinité de 1’effluent a la sortie du réacteur RPB-DNC-2 se
situe entre 40 ¢t 103 mg CaCOs/L. Une augmentation de 1’alcalinité de I’effluent est observée
entre ’entrée et la sortie des réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 a I’exception de 1’échantillon
prélevé au jour 44 a la sortie du réacteur RPB-DNC-2 dont 1’alcalinité est 1égérement inférieure a
I’alcalinité du DNC entrant. L augmentation de 1’alcalinité de 1’effluent est attribuée a 1’action
des cendres de bois incorporées au mélange réactif MR-DNC qui contiennent de la calcite a

hauteur de 77,9%.

4.2.4 Evolution du POR

Les valeurs de POR du DNC a I’entrée et de I"effluent a la sortie du réacteur RPB-DNC-1 sont
présentées a la figure 4-18. Les valeurs de POR du DNC et de I’effluent a la sortie du réacteur
RPB-DNC-2 sont présentées a la figure 4-19.
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Figure 4-18 : Evolution du POR du DNC et de 1’effluent a la sortie du réacteur RPB-DNC-1
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Figure 4-19 : Evolution du POR du DNC et de 1’effluent a la sortie du réacteur RPB-DNC-2

Les valeurs de POR du DNC se situent entre 219 et 249 mV, a I’été 2017, et entre 186 et
255 mV, a 1’été 2018. Les valeurs de POR de I’effluent prélevé a la sortie du réacteur RPB-DNC-
1 se situent entre 202 et 223 mV et les valeurs de POR de I’effluent prélevé a la sortie du réacteur

RPB-DNC-2 se situent entre 176 et 261 mV. Ces valeurs indiquent des conditions oxydantes de
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I’effluent a 1’entrée et a la sortie des réacteurs RPB-DNCI1 et RPB-DNC-2. Le maintien des
conditions oxydantes de I’effluent nous indique que les réacteurs n’ont pas présenté de conditions
favorables au développement des BSR. Des valeurs de POR négatives nous auraient indiqué la
présence de conditions réductrices dans le réacteur associées a 1’activité de bactéries anaérobies.
Ces résultats sont en accord avec les résultats des essais colonnes de Ben Ali et al. (2019¢) qui

ont ¢galement montré des valeurs de POR élevées a la sortie des colonnes traitant le DNC, en

particulier &4 5°C (315 mV pour la colonne C-SNMD-1).

Similairement au réacteur RPB-DMA, les faibles températures enregistrées dans les réacteurs
RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 durant les essais pourraient expliquer ces résultats. Celles-ci
auraient eu pour effet d’inhiber I'activité des BSR et donc 1’établissement de conditions
réductrices dans les réacteurs. Le faible TRH des réacteurs (TRH = 24 h) pourrait également
expliquer le maintien de conditions oxydantes dans les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2. Le
TRH affecte la stabilité des RPB et la qualité de leurs communautés microbiennes (Vasquez et
al., 2018). Un faible TRH implique un apport important d’oxygeéne dissous dans le RPB qui
défavorise 1établissement de conditions réductrices. Notons également 1’absence d’inoculum de
BSR dans le mélange réactif MR-DNC qui pourrait aussi expliquer que la sulfato-réduction n’ait
pas été favorisée dans les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2. 1.”étude de Pruden et al. (2007)

suggére que I'inoculum bactérien joue un réle important dans la performance des RPB.

Les valeurs de POR positives observées a la sortie des réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 ne
sont toutefois pas en accord avec les résultats d’une étude de terrain similaire qui a montré des
valeurs de POR négatives dans les effluents sortant de deux RPB pilotes traitant du DNC en
région nordique (Nielsen et al., 2018). Les auteurs ont attribué les valeurs de POR négatives
observées dans les effluents a la sortie des RPB a I'activité des BSR dans le systéme. Notons que
dans 1’¢tude de Nielsen et al. (2018), plusieurs conditions étaient réunies pour favoriser I’activité
des BSR dans les RPB et notamment : (1) la présence de BSR natives dans le DNC traité qui ont
pu s’établir dans le systeme, (2) le TRH élevé des réacteurs (TRH = 14 jours) et (3) I'utilisation

d’une source de carbone liquide (mélasse) pour supporter 1’activité des BSR.

4.2.5 Evolution de la concentration en sulfates

Les concentrations en SO42' dans le DNC et dans ’effluent a la sortie des réacteurs RPB-DNC-1

et RPB-DNC-2 sont présentées respectivement a la figure 4-20 et 4 la figure 4-21.
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Figure 4-20 : Evolution des concentrations en SO,* dans le DNC et dans 1’effluent a la sortie du

réacteur RPB-DNC-1

2000

I ---w#--- DNC
- ------- Sortie RPB-DNC-2

- s
3 b
£ 1500
.

o ;
7] - !

c - y

2 1000 |- 4

= g

[+) = e -

0 e 4

® T 2

l= \

b P e

@ r g v

g 5001-4%% F .

8 ‘y ‘\r'-

(1] 0 VD WO ENDIE (I SOV IS ST N DoV
5 10 He 20 25 30 35 40 45

Temps (jours)
Figure 4-21 : Evolution des concentrations en SO42' dans le DNC et dans 1’effluent a la sortie du

réacteur RPB-DNC-2

Les résultats montrent que la concentration en SO4*” du DNC se situe entre 190 et 560 mg/L, &
I’été 2017 (moyenne de 456 mg/l.) et entre 340 et 1 720 mg/l, a 1’été 2018 (moyenne de
686 mg/L). La concentration en SO,* de I’effluent prélevé a la sortie du réacteur RPB-DNC-1 se¢
situe entre 400 et 710 mg/L, a 1’été 2017 (moyenne de 620 mg/L) et entre 440 et 1 760 mg/L, a
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1’été 2018 (movyenne de 887 mg/L). La concentration en SO,>” de I’effluent prélevé a la sortie du
réacteur RPB-DNC-2 se situe entre 400 et 1 640 mg/L. avec une moyenne de 729 mg/L. Ces
résultats montrent une 1égére augmentation du SO4* dans I’effluent a la sortie des réacteurs RPB-
DNC-1 et RPB-DNC-2 sur toute la période de suivi a I'exception du jour 77 pour le réacteur
RPB-DNC-1 et des jours 41 et 44 pour le réacteur RPB-DNC-2 ou la concentration en SO,*

diminue légérement a la sortie.

L augmentation de la concentration en S0O,* ala sortie des réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-
2 peut étre attribuée a la lixiviation du SO,* contenu dans le mélange réactif MR-DNC. Le
phénoméne de lixiviation du SO42' a été observé dans les essais colonnes de Ben Al et al
(2019¢) et a également été rapporté dans des études antérieures utilisant des substrats organiques
similaires (Clyde et al., 2016). Le lessivage du SO4* présent naturellement dans la tourbe est un
phénomeéne bien documenté dans la littérature (Vile et Novak, 2006; Andersen et al., 2011).
Notons qu’a la fin de la période de suivi des deux réacteurs, le phénoméne de lixiviation du SO4*
s’est arrété. Toutefois, méme a la fin des essais, les deux réacteurs n’ont pas montré
d’enlévement net du SO4~, contrairement aux réacteurs pilotes des études de Nielsen et al. (2018)
et de Clyde et al. (2016) qui ont tous deux montré un enlévement du sulfate attribué a la sulfato-
réduction. Ces résultats, associés aux résultats du suivi du POR, suggérent que la sulfato-

réduction dans les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 est négligeable.

Les résultats du dénombrement des BSR dans les échantillons de mélange réactif MR-DNC post-
traitement prélevés dans le réacteur RPB-DNC-1 ¢t dans les colonnes C-NMD-1 ¢t C-SNMD-1

sont présentés au tableau 4.6.

Tableau 4.6 : Concentration en BSR dans les échantillons de mélange réactif post-traitement

prélevés dans le réacteur RPB-DNC-1 et dans les colonnes C-SNMD-1 et C-NMD-1des essais

colonnes
i BSR x10° (NPP/100 mL)
Echantillon
RPB-DNC-1 C-SNMD-1 C-NMD-1
MR-DNC-Avant <75 10 10
MR-DNC-Milieu <7.5 10 90
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Les résultats du dénombrement des BSR montrent une concentration en BSR dans 1’échantillon
de mélange réactif post-traitement prélevé au milieu du réacteur RPB-DNC-1 comparable a la
concentration en BSR dans 1’échantillon post-traitement prélevé au milieu de la colonne C-
SNMD-1 mais nettement inférieure a la concentration en BSR dans 1’échantillon post-traitement
au milieu de la colonne C-NMD-1. Dans I’étude de Ben Ali et al. (2019¢), la nette différence de
concentration en BSR entre la colonne ayant traité le DNC salin (10><103 NPP/100 mL) et la
colonne ayant traité le DNC non salin (90x10° NPP/100 mL) est attribuée a 1’impact négatif de la
salinité (stress osmotique et/ou toxicité) sur la population de BSR. I.”impact négatif de la salimité
sur les populations bactériennes et notamment les populations de BSR est rapportée dans la

littérature (Van Dam et al., 2014; Van den Brand et al., 2015).

La faible concentration en BSR dans 1’échantillon de mélange réactif post-traitement du réacteur
RPB-DNC-1 est en accord avec les résultats du POR et de la concentration en SO,* qui
suggérent une activité des BSR négligeable dans le réacteur. I.’effet combiné de la salinité élevée
du DNC réel utilisé dans les essais de terrain, qui aurait eu un impact négatif sur la population de
BSR, des faibles températures enregistrées durant les essais, qui auraient inhibé leur activité, et
du faible TRH expliquerait que les BSR ne se soient pas développées dans le réacteur RPB-DNC-
1.

4.2.6 Evolution de la concentration en Ni

Les concentrations en Ni dans le DNC et dans 1’effluent a la sortie des réacteurs RPB-DNC-1 et
RPB-DNC-2 sont présentées, respectivement, a la figure 4-22 et a la figure 4-23. Les taux
d’enlévement du Ni dans les réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 sont présentées a la figure 4-
24 et a la figure 4-25, respectivement.
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Figure 4-25 : Evolution du taux d'enlévement

du Ni dans le réacteur RPB-DNC-2

Les résultats montrent qu’a 17été 2017, le taux d’enlévement du Ni dans le réacteur RPB-DNC-1

est supérieur a 99% sur toute la période du suivi a I’exception du jour 4 (premier échantillon) ou

le Ni est enlevé seulement a 26,8%. Notons que jusqu’au jour 4, le TRH de I’effluent dans le
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réacteur RPB-DNC-1 était nettement inféricur a 1 jour. Le TRH plus court maintenu jusqu’au
jour 4 pourrait expliquer la faible valeur du taux I"enlévement du Ni au jour 4 comparativement
aux autres valeurs de 1’été 2017. Un TRH de 1 jour a été maintenu dans le réacteur RPB-DNC-1 a
partir du jour 4 et jusqu’a la fin des essais. Des études suggerent que 'efficacité d’enlévement
des métaux par adsorption sur de la tourbe et par sulfato-réduction dépend du temps de contact,
des temps de contact plus longs favorisant des taux d’enlévement plus élevés (McLellan et Rock,

1988; Vasquez et al., 2018).

A 1"été 2018, le taux d’enlévement du Ni aprés le redémarrage du réacteur RPB-DNC-1 (jour 64)
est €gal a4 26,6% puis le réacteur libére 1€gérement du nickel au jour 77 (14 mg/L a I’entrée et 18
mg/l. a la sortie). Pour le demier échantillon (jour 94), on observe une augmentation du taux
d’enlévement du Ni (82,8%) mais celui-c1 demeure malgré tout inférieur aux taux d’enlévement
observés a 1’été 2017. L’altération du mélange réactif dans le réacteur RPB-DNC-1 due au
phénomeéne de gel-dégel pourrait potentiellement expliquer la baisse d’efficacité d’enlévement du
Ni observée juste aprés la reprise des essais a 1’été 2018. Une étude de laboratoire a montré une
diminution du TRH dans un RPB de 15 a 18% aprés le premier cycle de gel-dégel (Statham et al.,
2015). Cette diminution du TRH peut étre associée a une réduction de la porosité du milieu
poreux. Notons également que lors de la remise en route du réacteur RPB-DNC-1 a 1’été 2018, le
mélange réactif dans le réacteur n’avait pas encore entiérement dégelé. Une zone au centre du
réacteur ¢tait demeurée gelée et donc non accessible par I'effluent traversant le réacteur. Ceci
pourrait expliquer le taux d’enlévement faible observé au jour 64. Au jour 77, les résultats
montrent un relargage d’ions Ca®  qui proviennent trés probablement de la dissolution de la
calcite. I.”adsorption du Ni sur la calcite étant un mécanisme de traitement possible (Zachara et
al., 1991; Lakshtanov et Stipp, 2007, Belova et al., 2014; Calugaru et al., 2018), la dissolution de
la calcite pourrait expliquer que le réacteur ait libéré du Ni au jour 77. Aussi, les ions Ca® ont pu

entrer en compétition avec le Ni pour les sites de sorption et défavoriser I’enlévement du Ni.

Concemnant le réacteur RPB-DNC-2, les résultats montrent un taux d’enlévement du Ni qui se
situe entre 85.6 et 98,7% jusqu’au jour 14. Au jour 27, le taux d’enlévement du Ni descend a
4,3% avant de remonter a 83,2% au jour 41. Pour le demier échantillon prélevé (jour 44), le taux
d’enlévement du Ni est de 61,1%. La concentration en ion Ca’’ particulierement élevée dans
I’effluent au jour 27 (3 090 mg/L) pourrait expliquer la chute du taux d’enlévement observée

(compétition entre le Ca’" et le Ni** pour les sites de sorption actifs). Les ions Ca®* peuvent
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affecter ’enlévement des métaux en se disputant les sites de sorption sur les matériaux réactifs

(Van Geen et al., 1994).

Les valeurs de pH et de POR a la sortie des réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 nous orientent
davantage vers des mécanismes de sorption sur la matiére organique du mélange réactif MR-
DNC pour expliquer I’enlevement du Ni. Plusieurs études ont mis en évidence le potentiel élevé
des sols tourbeux a adsorber le Ni (Palmer et al., 2015; Gogoi et al., 2017). 1l est prévu qu’avec le
temps, I’enlévement du Ni par sorption sur la tourbe soit de moins en moinsg important du fait de

la saturation progressive des sites actifs de la matiére organique.

4.2.7 Analyse des métaux totaux

Les résultats de I'analyse des métaux totaux dans les échantillons de mélange réactif post-
traitement prélevés a I’entrée, au milieu et a la sortie du réacteur RPB-DNC-1 a I’issue des essais

sont présentés au tableau 4.7.

Tableau 4.7 : Concentrations totales en Fe, Cu et Ni dans les échantillons de mélange réactif post-

traitement prélevés a la surface, au milieu et a la base du réacteur RPB-DNC-1

, ] Métaux totaux (mg/kg)
Echantillon Te Cu Ni
RPB-DNC-1-Avant 21100 273 405
RPB-DNC-1-Entrée 42730 795 6619
RPB-DNC-1-Milieu 14390 198 5444
RPB-DNC-1-Sortie 13850 197 5311

Les résultats de 1’analyse des métaux totaux dans les échantillons de mélange réactif montrent
une augmentation de la concentration en Ni total dans les échantillons post-traitement prélevés a
I’entrée, au milieu et a la sortie du réacteur RPB-DNC-1 par rapport au mélange réactif initial.
Les concentrations en Fe total et en Cu total ont augmenté seulement dans 1’échantillon prélevé a
I’entrée du réacteur. Les échantillons de mélange réactif prélevés au milieu et A la sortie du
réacteur montrent des concentrations en Fe et en Cu totaux inférieures aux concentrations dans le
mélange réactif initial. Ces résultats montrent que I’enlévement du Ni s’est produit dans tout le
volume du réacteur mais majoritairement au niveau de la zone proche de 1’entrée. L’enlévement

du Fe et du Cu est quant a lui essentiellement localisé dans la partie supérieure du réacteur
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(proche de I’entrée). La diminution des concentrations en Fe et en Cu dans le mélange réactif
prélevé au milieu et a la sortie du réacteur, par rapport au mélange réactif initial, peut &tre due a

la lixiviation de ces métaux dans cette zone du réacteur.

Notons que sur I’ensemble de la durée des essais, aucun colmatage n’a été observé au niveau des

réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2.



80

CHAPITRE 5 CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS

I’objectif de cette étude était d’évaluer la performance des RPB pour le traitement du DMA et du
DNC salin en contexte minier nordique. Pour ce faire, ont été construits sur le site du partenaire
industriel dans le projet, la mine Raglan, trois RPB a 1’échelle pilote de terrain, dont un a servi au
traitement du DMA (RPB-DMA) et les deux autres au traitement du DNC salin (RPB-DNC-1 et
RPB-DNC-2). 1e dimensionnement et la construction des réacteurs pilotes de terrain ont été
réalisés sur la base des résultats des essais batch et des essais colonnes menés en amont. Les
parametres physico-chimiques des effluents a I’entrée ¢t a la sortie des trois RPB pilotes ont été
suivis durant les essais. Le réacteur RPB-DMA a été suivi pendant 48 jours (du 18-07-2018 au
03-09-2018) et les réacteurs RPB-DNC-1 ¢t RPB-DNC-2 ont été suivis respectivement pendant
94 jours (du 29-07-2017 au 30-08-2018) et 44 jours (du 18-07-2018 au 30-08-2018). A I’issue
des essais, des échantillons de mélange réactif ont &té prélevés dans les réacteurs RPB-DMA et
RPB-DNC-1, puis caractérisés en vue d’évaluer les mécanismes d’enlévement des contaminants

dans les différents réacteurs.

A la lumiére des résultats et des données rassemblés durant les essais a 1’échelle pilote de terrain,

les conclusions suivantes peuvent &tre avancées :

- L’absence d’enlévement du SO42' dans les RPB, le maintien des conditions oxydantes des
cffluents et 1’absence de détection de sulfures a la sortie des RPB suggérent que le
processus de sulfato-réduction dans les réacteurs RPB-DMA, RPB-DNC-1 et RPB-DNC-
2 n’a pas eu lieu ou du moins était négligeable. L’enlévement des métaux sous forme de

sulfures métalliques dans les RPB pilotes est donc peu probable.

- Les faibles TRH et les faibles températures enregistrées durant les essais peuvent
expliquer que le développement des BSR n’ait pas été favorisé dans les RPB. Dans le cas
des réacteurs RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2, la salinit¢ du DNC a également pu avoir un

impact négatif sur 1’établissement des populations de BSR.

- L’augmentation du pH et la neutralisation de 1'acidité dans le réacteur RPB-DMA étaient
davantage liées a la dissolution de I’agent neutralisant présent dans le mélange réactif
MR-DMA plutdt qu'a l'activité des BSR. Le pH de I’effluent sortant du réacteur RPB-

DMA respectait les limites de la directive 019 sur I'industrie miniére.
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- Parmi les mécanismes régissant 1’enlévement des métaux dans le réacteur RPB-DMA,
trois méritent d’étre mentionnés : (1) la précipitation, sous forme d’oxy-hydroxydes et de
carbonates, liée a I"augmentation du pH, (2) la co-précipitation avec les oxy-hydroxydes
et (3) la sorption sur la matiére organique. Notons que les mécanismes de sorption et de
co-précipitation sont particuliérement importants pour le Ni, dont la précipitation sous

forme d’oxy-hydroxydes n’est pas attendue a pH 7-8.

- Bien que I'enlévement du Ni ait eu lieu dans le réacteur RPB-DMA au cours de 1’¢tude, la
concentration en Ni dans I’effluent a la sortie du réacteur RPB-DMA ne respectait pas la
limite de la directive 019 sur I'industrie miniére pour cet élément (concentration en Ni

entre 1,32 et 16,50 mg/L. a la sortie du réacteur).

- L’efficacité d’enlévement inférieure du Ni (entre 93% et 95% au début puis entre 53% et
56% a la fin) dans le réacteur RPB-DMA par rapport au Fe (entre 96% ¢t 99%) et au Cu
(99%) peut étre expliquée par : (1) le fait que la précipitation du Ni sous forme d’oxy-
hydroxydes n’est pas attendue a pH 7-8 et (2) la compétition entre les ions Ca®', le Fe, le
Cu et le Ni pour les sites de sorption de la matiére organique. Les liens que forment le Cu

¢t le Fe avec la matiére organique sont plus solides que le Ni, qui lui est plus mobile.

- L’enlévement du Ni dans les réacteurs RPB-DNC-1 (99% a 1’été 2017 puis 83% a la fin
de 1’été 2018) et RPB-DNC-2 (entre 95% et 99% au début puis entre 61% et 83% a la fin)
est majoritairement régi par des mécanismes de sorption sur la matiére organique et sur

les cendres de bois du mélange réactif MR-DNC.

- La diminution dans le temps du taux d’enlévement du Ni dans les réacteurs RPB-DMA,
RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 peut étre attribuée notamment a la saturation progressive des

sites actifs de sorption du mélange réactif.

Notons que les conditions de démarrage des RPB pilotes de terrain étaient différentes des
conditions de démarrage des essais colonnes de laboratoire, notamment au niveau de la
température. La température de démarrage des colonnes était de 22°C, maintenue pendant trois
mois avant d’étre abaissée a 5°C jusqu’a la fin des essais, alors que les températures dans les
RPB pilotes de terrain se situaient entre 0 et 12°C sur ’ensemble de la période des essais, avec
une moyenne de 5°C. Cette différence de température importante entre les essais pilote de terrain

et les essais colonnes peut expliquer la performance inférieure des réacteurs a 1'échelle pilote de
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terrain par rapport a celle des colonnes. Les performances limitées des réacteurs RPB-DMA,

RPB-DNC-1 et RPB-DNC-2 é&tant principalement liées a 1’absence d’activité des BSR.

Recommandations

Bien que les objectifs de traitement n’aient pas tous été atteints lors des essais a 1’échelle pilote
de terrain, les résultats montrent que le traitement passif biochimique du drainage minier (DMA
et DNC) sur le site de la mine Raglan peut &tre prometteur, a condition de favoriser
I’établissement de conditions favorables a 1’activité des BSR dans les réacteurs. LLe mécanisme de
sulfato-réduction contribuera ainsi a la production d'alcalinité, a I’enlévement du SO42' et a

I'enlévement des métaux sous forme de sulfures métalliques stables.

Le recours a un inoculum de BSR natives, adaptées aux faibles températures, dans les mélanges
réactifs MR-DMA et MR-DNC, pourrait favoriser le développement et 1’activité des BSR dans
les RPB. Par ailleurs, des TRH plus ¢€levés, au moins au début des essais, pourraient favoriser

I’établissement des BSR dans les réacteurs.

Il aurait été intéressant de suivre les RPB sur plusieurs étés consécutifs. En effet, bien que les
mélanges réactifs post-traitement aient montré des concentrations en BSR faibles, une 1égére
augmentation a été observée dans la couche inférieure du réacteur RPB-DMA, ce qui suggére que
les BSR étaient en voie de s’établir dans ce réacteur. La poursuite du suivi des RPB sur plusieurs
étés consécutifs pourrait éventuellement montrer un meilleur établissement des BSR dans le

systéme et donc une meilleure performance du réacteur RPB-DMA.

Il serait intéressant, dans les essais de terrain futurs, de vérifier réguliérement le TRH réel dans
les RPB au moven d’un traceur inerte. Ces vérifications régulieres du TRH réel nous
permettraient de corriger ce parameétre si un écart est observé par rapport au TRH que 1'on
souhaite imposé. La vérification du TRH chaque année nous permettrait notamment d’évaluer les

effets du gel-dégel sur I'intégrité des mélanges réactifs dans les RPB.

Afin de mieux comprendre les mécanismes impliqués dans la rétention des métaux dans les RPB,
une caractérisation plus poussée des mélanges réactifs post-traitement, notamment par extractions
séquentielles, pourrait &tre pertinente. La procédure d’extraction séquentielle permettrait de

déterminer si les métaux retenus dans le mélange réactif sont davantage associés a la matiére
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organique ou bien a des phases minérales. Cette procédure semi-quantitative nous permettrait
d’évaluer les importances relatives des différents mécanismes d’enlévement des contaminants

(sorption, précipitation sous forme d’hydroxyvdes, etc.).

I.aspect économique est un point important qui devra étre pris en compte dans les étapes a venir
du projet. Une estimation des cotts liés a la construction des RPB a 1’échelle réelle et des colits
d’opération est indispensable. La possibilité d’utiliser des matériaux trouvés sur place,
notamment la tourbe naturellement présente sur la toundra aux abords du site minier ainsi que les

copeaux de bois produits sur place, devra étre étudice.

Le devenir des RPB, une fois les mélanges réactifs saturés, est une problématique a prendre en
considération lors de la conception de ce type de systéme. Une gestion des matériaux contaminés
est nécessaire afin d’éviter tout risque de relargage des contaminants dans 1’environnement.
L étude du comportement environnemental de ces matériaux permettrait d’évaluer la stabilité des
contaminants a long terme et de déterminer les conditions de stockage adéquates de ces
matériaux. lLe traitement par stabilisation-solidification des mélanges réactifs contaminés,

notamment a 1’aide de ciment Portland, est une possibilité a étudier.

Enfin, 1l serait intéressant d’étudier la possibilité de récupérer les métaux retenus dans les
mélanges réactifs ayant une valeur économique importante et notamment le Ni. La viabilité d’un
tel projet dépendra notamment de la quantité de Ni retenu dans le systéme, du cours du Ni au
moment de la récupération et des colits d’opération des processus de récupération (remobilisation

sélective du Ni dans 1’eau puis électrolyse).
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ANNEXE A — QUALITES DU DNC ET DU DMA DES ESSAIS COLONNES

Tableau 6.5.1 : Paramétres physico-chimiques de DMA synthétique utilisé dans les essais

colonnes (Ben Ali et al. 2019c¢)

Parameétre Min - Max
pH 2,8-3.5
[SO47] (mg/L) 1612+ 121
[Ni] (mg/L) 49+ 3.7
[Fe] (mg/L) 27+ 3.5
[Cu] (mg/L) 32405

Tableau 6.5.2 : Paramétres physico-chimiques de DNC synthétique utilisé dans les essais

colonnes (Ben Ali et al. 2019¢)

Parameétre Min - Max
pH 51-78
[SO&] (mg/l) 519 + 53
[Ni] (mg/L) 28 + 3.4
[Fe] (mg/L) 9.0 +2,1
[Cu] (mg/L) 1.1+0,2
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ANNEXE B — COUPE TRANSVERSALE D’UN RPB PILOTE DE TERRAIN

Baril220 L

/ Effluent

—
——  sortant

DM

G-T

Figure 6-1 : Schéma d'une coupe transversale d'un RPB pilote de terrain

Tableau 6.5.3 : Abréviations de la 1¢égende de la figure 6-1

DM Drainage minier

P Pompe péristaltique

G-T Géotextile

MR Melange Réactif

S-T Sonde de température

Em50 Enregistreur de données
Em50
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ANNEXE C - CONSTRUCTION DES RPB

Préparation des mélanges réactifs

Ftape n°1 :
Etape n®2 :

Ftape n°3 :

Etape n®4 :

Mesurer le taux d’humidité des matériaux (Méthode D 2216-98; ASTM, 1995)
Calculer pour chaque matériau la quantité a incorporer dans les mélanges MR-

DNC et MR-DMA selon la formule suivante :

_ %mi X mmt

= T o,
avec
m;j : masse du matériau i (humide) a incorporer dans le mélange
%m; : proportion du matériau 1 dans le mélange sec
Y%ow; taux d’humidité du matériau 1
Mot : masse totale du mélange sec

Peser au moyven d’une balance adaptée les quantités de matériaux calculées a
I’é¢tape 2 puis mélanger les matériaux dans des chaudiéres. Homogénéiser les
mélanges réactifs avec les mains (porter des gants en nitrile).

Conserver les mélanges réactifs dans des contenants en plastique hermétiques afin

de maitriser leur taux d”humidité.

Préparation des barils de 220 L.

Les barils doivent &tre en bon état afin d’éviter tout risque de fuite lors de la mise en opération

des réacteurs. Pour chaque baril appliquer les étapes suivantes :

Etape n°1 : Découper au moyen d’une scie circulaire la partie supérieure du baril.

Etape n°2 : A 1'aide d’une perceuse, percer un trou sur le ¢6t¢ du baril 4 mis hauteur pour

pouvoir introduire la sonde de température. Percer un second trou a la base du baril pour la sortie

de ’effluent

Etape n°3 : Fixer le baril verticalement sur un support stable (une palette en bois par exemple)

afin d’éviter tout risque de basculement pendant la période d’exploitation du RPB.

Mise en place des systéemes d’alimentation
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L’alimentation des réacteurs est réalisée au moyen de pompes péristaltiques. L alimentation des
réacteurs se fait en continu par le haut. Les débits imposés sont indiqués dans le tableau 3.5 et ont

été calculés selon la formule suivante :

Vtv  Vmr X p

C=TRE ™ " TRH
avec :
Q . débit de I'influent
TRH : temps de résidence hydraulique
p : porosité du mélange réactif dans le réacteur
Vmr : volume du mélange réactif dans le réacteur
Vtv : volume total des vides

Remplissage des barils

Etape n°1 : Déposer a I'intérieur du baril une couche de gravier d’environ 5 ¢cm de hauteur.

Tasser légérement le gravier au moyen d’un pilon métallique.

Etape n°2 : Découper deux ronds de géotextile de 60 cm de diamétre et placer le premier rond

sur la couche de gravier
Etape n°3 : Remplir le baril avec le mélange réactif de la maniére suivante :

- Prendre une certaine masse de mélange réactif (ex. 500 g) et la déposer a I'intérieur du
réacteur sur le géotextile. Répéter cette action jusqu’a obtenir une premiére couche de

mélange réactif de 10 a 20 cm de hauteur.

- Tasser légérement la couche de mélange réactif avec un pilon en bois pour lui conférer les

propriétés d’un solide l1égerement compacté.

- Répéter les mémes manipulations pour les autres couches de mélange réactif jusqu’a avoir

atteint la moitié de la hauteur désirée.
- Mettre en place la sonde de température.
- Continuer le remplissage du baril jusqu’a atteindre la hauteur finale désirée.

- Déposer au-dessus du mélange réactif le deuxiéme rond de géotextile.





