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AVANT-PROPOS

Un des principaux objectifs de ce doctorat visait a développer de nouveaux systemes biologiques
de traitement semi-passif du drainage minier acide (DMA) ferrifére a partir de la valorisation de
matériaux disponibles localement en grande quantité. Une fois les biofiltres saturés en
contaminants inorganiques ou aprés utilisation, différents amendements alcalins ont été testés
afin de statuer sur leur efficacité a stabiliser les contaminants et limiter leur remobilisation dans
I’environnement a long terme. Les connaissances acquises au cours de ce projet de recherche
ont été (ou seront) valorisées sous la forme de publications scientifiques dans des revues
internationales a comité de lecture et de communications orales dans des conférences

nationales :

Articles soumis ou en cours de rédaction

Lounate K., Coudert, L., Mueller, K., Genty, T., Potvin, R., Mercier, G. et Blais, J.F. (2019).
Treatment of highly contaminated acid mine drainage using new sulfate-reducing passive

bioreactor. Environmental Science and Pollution Research. Article en préparation.

Lounate K., Coudert, L., Mueller, K., Genty, T., Potvin, R., Mercier, G. et Blais, J.F. (2019).
Assessment of the efficiencies of alkaline materials to immobilize metals from contaminated

sulfate-reducing bioreactors. Environmental Pollution. Article en préparation.

Lounate K., Coudert, L., Mueller, K., Genty, T., Potvin, R., Mercier, G. et Blais, J.F. (2019). Column
test investigation on the performance of alkaline residues to prevent potential acidity and metal
release from contaminated sulfate-reducing bioreactors. Waste Management. Article en

préparation.
Communication orale

Lounate K., Blais J.F., Mercier G., Genty T., Potvin R., Lahla J. « Traitements du drainage minier
acide avec des biofiltres sulfato-réducteurs. Communication orale présentée au Réseau

Environnement, Présentée au Réseau Environnements, Canada, novembre 2013 ».
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RESUME

L'industrie miniére québécoise produit des quantités considérables de rejets solides pouvant
contenir des minéraux sulfureux. Une fois en contact avec de I'eau et de I'oxygene, ces derniers
peuvent générer des drainages miniers acides (DMA) avec des conséquences potentiellement
néfastes pour I'environnement. Traditionnellement, I'industrie miniére utilise des méthodes de
traitement « actives » des DMA. Toutefois, ces derniéres présentent certains inconvénients et
sont généralement proscrites pour les sites miniers fermés et/ou abandonnés. Durant ces
dernieres années, plusieurs méthodes de traitement « passives » plus respectueuses de
I’environnement et tout autant efficaces ont été développées. Parmi ces méthodes, nous
pouvons citer les biofiltres passifs sulfato-réducteurs (BPSR). Ces derniers utilisent des matériaux
naturels généralement disponibles localement et non-valorisés pour le traitement des DMA. Des
travaux récents ont, cependant, démontré que pour des DMA fortement chargés en fer
(> 500 mg/L) la performance de ces systémes peut étre remise en question (e.g., risque de
colmatage lié a des précipités de fer). L'optimisation de ces systemes pour des DMA fortement
chargés et la recherche de mélanges réactifs, plus simples et moins colteux a partir de nouveaux
matériaux disponibles localement en grandes quantités, représentent toujours un important

besoin de pousuivre les travaux de recherches.

Une autre piste de recherche relativement récente concerne la gestion de ces BPSR aprées
utilisation et leur stabilité a long terme. En effet, de nombreux travaux exposent la complexité
associée a la gestion des mélanges réactifs post-démantelement chargés en métaux. Par
conséquent, les objectifs principaux de ce travail de recherche visent a investiguer : (i) de
nouveaux systemes de traitement semi-passif du DMA (typique de I’Abitibi-Témiscamingue) a
partir de la valorisation de matériaux disponibles localement, ainsi que (ii) des approches de

stabilisation des BPSR (apreés utilisation) a partir de la valorisation de résidus alcalins.



Pour ce faire et afin de répondre a |'objectif (i), un biofiltre passif et un autre semi-passifs sulfato-
réducteurs ont été testés en laboratoire. Un premier biofiltre passif (B1) inspiré de celui
développé par Neculita (2008) a été testé pour traiter un DMA typique de ['Abitibi-
Témiscamingue. Un second biofiltre semi-passif (B2), plus simple, constitué de 60% de copeaux
grossiers, 20% de fumier et 20% de calcite, a été testé (avec ajout de lactate) pour traiter un DMA
plus fortement contaminé en métaux. Le suivi physicochimique et microbiologique des effluents
a la sortie du B1 a montré une amélioration du pH, une diminution du Eh, ainsi qu’une bonne
efficacité a retenir (> 95%) les métaux a court terme, notamment grace a la sulfato-réduction.
Cependant, une plus faible capacité a enlever les SO4? le Fe et le Mn a été constatée. De plus, un
relargage en Fe, en SO4> et en Mn a la fin des essais. Pour le B2, les résultats ont montré une
meilleure capacité de traitement a moyen terme et aucun probléme de relargage et/ou de

colmatage n’a été mis en évidence pour traiter un DMA plus fortement contaminé.

Afin de répondre a I'objectif (ii), des tests de lixiviation (Toxicity Characteristic Leaching Procedure
- TCLP, Synthetic Precipitation Leaching Procedure - SPLP, Test a I'’eau neutre - TE), ainsi que des
essais cinétiques en mini-cellule d’altération (MCA) et en colonnes ont été réalisés en laboratoire
sur les biofiltres B1 et B2 aprés utilisation. Ces essais ont été réalisés sans et avec amendement
(Cendres de cogénération - CC, Boues rouges d’aluminerie - RMB, Poussieres de four a chaux
provenant de Marbelton - PFCM, Poussieres de four a chaux provenant de Bedford - PFCB et
Hydroxyapatite - HAP) afin d’étudier la stabilité des BPSR aprés utilisation a long terme. En plus
de I’évaluation du potentiel de valorisation de résidus alcalins pour la stabilisation des BPSR,
différentes configurations de stockage généralement appliquées en restauration miniére (en
conditions non-saturées, saturées et immergées) ont aussi été testées lors des essais en
colonnes. Les principaux résultats ont montré que méme si une certaine stabilité des métaux
précipités et retenus lors du traitement du DMA est présente, les BPSR aprés utilisation (sans
amendement) sont classifiés comme étant a risque élevé ou dangereux, sont générateurs
d’acidité et peuvent donc libérer des métaux dans I’environnement (e.g., Cd, Fe, Mn, Ni, Zn). Seul
I'ajout de RMB comme ammendement semble permettre d’améliorer la stabilité des
BPSR/BSPBR a long terme. Le stockage des BPSR/BSPBR en conditions saturées (voire immergées)

apres utilisation semble également permettre d’améliorer leur stabilité sur le long terme.



En définitive, la réalisation de ce projet de recherche a permis d’approfondir les connaissances
concernant le traitement du DMA ferrifere typique de I’Abitibi-Témiscamingue a partir de
nouveaux systemes de traitement semi-passifs constitués de matériaux disponibles localement,
en grandes quantités et non-valorisés. En outre, il a permis de mieux connaitre les possibles
risques environnementaux associés au stockage des BPSR apres utilisation. En effet, les essais en
colonnes ont permis d’observer le comportement géochimique des BPSR a long terme, avec ou
sans amendement et dans différentes conditions de stockage. Ce projet a permis également de
proposer une méthodologie de travail permettant de déterminer la meilleure approche a
appliquer afin d’empécher la remobilisation des métaux dans I'environnement et d’assurer la

stabilité des BPSR contaminés a long terme.

Mots clés: Drainage minier acide, métaux, biofiltres passifs sulfatoréducteurs, essais de

lixiviation, stabilisation, résidus alcalins, essais statiques, essais cinétiques.
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ABSTRACT

The mining industry in Quebec is producing considerable amounts of tailings that may contain
sulfide minerals. Once subjected to water and oxygen, these can generate acid mine drainage
(AMD) with potentially harmful consequences for the natural environment. Traditionally, the
mining industry uses "active" systems to treat AMD. Despite its effectiveness, active systems
have many drawbacks and are generally not authorized for closed and/or abandoned mining
sites. In recent years, several "passive" treatment techniques that are both more effective and
respectful for the environment have been developed. Among these techniques, passive sulfate-
reducing bioreactors (PSRB) use natural materials generally available locally for the treatment of
AMD. However, recent work has shown that for AMD with high iron concentration (> 500 mg/L),
the performance of these systems is questionable (e.g., clogging risk). The optimization of these
systems for AMDs with high iron concentrations and the development of simple and less
expensive reactive mixtures, made from large quantities of locally available materials, represents

a significant research challenge.

Another recent area of research is the management of the contaminated spent PSRBs and their
long-term stability. Indeed, many studies have exposed the complexity associated with the
management of dismantled reactive mixtures with high metal and metalloid concentrations.
Therefore, the main purposes of this research are to investigate: (i) new semi-passive AMD
treatment systems (typical of those used in the region of Abitibi-Témiscamingue) using locally
available materials, as well as (ii) the stabilization of spent PSRBs from the recovery of alkaline

residues.

In order to meet the first objective, two semi-passive sulfate-reducing biofilters were tested in
the laboratory. A first bioreactor (B1) inspired by the one developed by Neculita (2008) was
tested to treat AMD typical of the Abitibi-Témiscamingue region. A second simpler bioreactor
(B2), consisting of 60% coarse chips, 20% manure and 20% calcite, was tested (with addition of
lactate) to treat an AMD with high metal concentrations. The physico-chemical and

microbiological monitoring of the effluents at the outlet of B1 showed an improvement in pH, a
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decrease in Eh, as well as the retention of > 95% of the metals in the short-term promoted by the
sulfate reduction. However, a lower capacity to remove SO4% Fe and Mn was found, in addition
to the release of Fe, SO4?"and Mn at the end of the tests. For B2, the results showed an improved
medium-term treatment capacity and no release and/or clogging was noted in the treatment of

the more heavily contaminated AMD.

In order to achieve the second objective, leaching tests (Toxicity Characteristic Leaching
Procedure - TCLP, Synthetic Precipitation Leaching Procedure - SPLP and Neutral Water Test - TE)
and kinetic tests (weathering cells - MCA and columns) were performed in the laboratory on the
material from bioreactors B1 and B2 after their use. These tests were conducted with and without
amendment (cogeneration ash - CC, red mud bauxite - RMB, Marbelton lime kiln dust - PFCM,
Bedford lime kiln dust - PFCB and hydroxyapatite - HAP) to study the stability of the PSRBs after
long-term use. In addition to evaluating the potential use of recovering alkaline residues to
stabilize BPSRs, various storage configurations generally applied in mining restoration (under
unsaturated, saturated and submerged conditions) were tested in column tests. The main
findings show that, although some of metals precipitated and were retained during the treatment
of the AMD, spent (unamended) PSRPs are classified as high risk or hazardous and acid
generating, resulting in the potential for metal and metalloid (e.g, Al, Cd, Fe, Mn, Ni, Zn) release
into the environment. The addition of RMB and the storage of saturated (or immerged) PSRBs

improved their long-term stability.

In conclusion, this research deepened the knowledge of the treatment of iron-rich AMD using
novel semi-passive treatment systems made of locally available materials. In addition, a better
understanding of environmental risks associated with the storage of spent PSRBs was achieved.
Columns leaching tests highlighted the long-term geochemical behavior of PSRBs with and
without amendment and under different storage conditions. Finally, this research presents a
working methodology to determine the best approach to prevent the remobilization of metals
and metalloids in the environment and to ensure the long-term stability of the contaminated

PSRBs.

Keywords: Acid mine drainage, metals, sulfate-reducing passive bioreactors, leaching tests,

stabilization, alkaline residues, static tests, kinetic tests.

Xiv



TABLE DES MATIERES

Table des matieres

DEDICACE ....ouniureeeneeesseuseasiessesseasessssssssssess s sssss st essssssse st s tsssssssssstassassssssesstssassssssstsstassassssstastassssssssstassasens mn
REMERCIEMENTS ....cccuutiiiiiiiiiiiieniiiiiiinnisssiissiinnsssssssssssimmssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssanns \'
AVANT-PROPOS. .......ccoiiiiiiiuiiiiiiiiriieeiisiiirtsisssiisssitrrsssssssssttrrssssssssssstssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnnes Vil
RESUME ......uiuiuiuiueuenseseseseseststsasts ettt st s s e e e s s e s s s s sase s e b ettt bt bttt e e e e e e e R s R s s s s s e s e s b sb b bbbttt asananass IX
5 IV o Xl
TABLE DES IMATIERES.......ccotetetereueeesesssseseessssssssesesssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssessnsssssssssenssssssesssenssssssssensnnns XV
LISTE DES TABLEAUX.....cccettetiiisuteiiisettisssssesississesssssssessssssssssssssesssssssesssssssessssssssssssssessessasessssssssssssssesssssasesssssanenss XIX
LISTE DES FIGURES .......uutiiueiiiiiiieciieeiistessanesseessssessstssst s ssn e ssss e s s e s st s ssas s s sa e sbnesesaesesanessssesnaesenaesesnsessnnesanns XXI
LISTE DES EQUATIONS ...cveveueueerersrseseesssssssesesesssssssssesessssssssssessssssssssssssestsssssssessssssssssssesestsssssesssssssssssssesesnss XXV
LISTE DES ABREVIATIONS.......ccetetrurrereesessssssssesssssssesesessssssssssesesssssssssessssssssssssessssssssssssssessssssssssesssssssssssnesasans XXV
INTRODUCTION ...coouiiiitiiiiueiisueeiseeisseesssstsssstsssssessss e se st sessesssae s ssas e s ss e seba e seba e s e ae e s as e s bb e s ba e s e b b e s e b as e s abe s bnesesaesasanesns 1
1 REVUE DE LITTERATURE ...cucotetiteteueeresesseseeestssssesesesssssssesessssssssssssessssssssssesensnssssssssssssssssssssssnssssssessssnssssssssnes 5
1.1 DRAINAGE MINIER ACIDE ....euvtetteteesteenteentesutesseesseenseessesasesasesssesseesaeesseenseenseanesaneeaseenseensesnsesssesssesseesseesseenseensesnes 5
1.1.1 Définition et formation du DIMA ................eeeevssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 5
1.1.2 Production de DMA au Canada et QU QUEDEC ..............uueeeereeervissueeviissueeiisssueriissvesssssunssssssesssssssnssssssanes 7
1.2 GESTION DES EAUX MINIERES ET REGLEMENTATION ....etuvterurieeteerreesseesreeesseesreesneesneessneesnesesseesnnesesmnesssesessnesssenes 8
1.3 TECHNOLOGIES DE TRAITEMENT DU DIMIA ...ttt sras e s s sra e s 9
1.3.1 Technologies de traitement conventionnel (traitement ACLIf) ..........cceeeeereeuveeerereeesssscvneeessseessssnneesnsenes 10
1.3.2 Technologies de traitemMeNt PASSIf ........ceeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeesssssessssesssssssssssssssssssssssssssssssssnnes 11
1.3.3 Biofiltres passifs sulfato-réducteurs (BPSR)............ccceeeeeeeeeeesessssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnes 12
14 GESTION DES DECHETS SOLIDES CONTAMINES EN METAUX LOURDS ...ceeuuvrererurreeesureresannreeesanneeessnreresasnneeesanseesssnnenesanns 15
1.4.1 Généralités sur les techniques de gestion/traitement des déchets solides contaminés........................ 15
1.4.2 SEADIlISALION AES MELAUX .....ueeeeeeeeeeerierieierrereesrrssieisssnsesssssssssssssssessssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnsssssssssss 18
1.5 METHODES DE CARACTERISATION ET D’EVALUATION DE LA DISPONIBILITE DES METAUX APPLICABLES AUX MATERIAUX
CONTAMINES ISSUS DES BPSR STABILISES OU NON ...c.viuveeteueeutetetentessesseeueessessesessessesseeseensensesessessesseesesssensensensens 30
1.5.1 Essais Statiques de lIXIVIATION. ...............cceeeeeeeeneeeeeeereeeeeneeseeeseeeensssssessesenssssssssessessssssssssssssssnsssssssnssssnnns 31
1.5.2 ESSQUS CINELIQUES ..........uuueeeeeeeeesesssessssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnnes 35
1.6 HYPOTHESES, OBJECTIFS DE RECHERCHE ET ORIGINALITE ...cuteutetirenteeseeieeseesestenressessesseeseessensesseseessesseeneensensenseneenses 37
1.6.1 HYPOLRCSES .....oeeeeeerisssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnsss 37

XV



1.6.2 ODBJECLIfS dE PELUAE..........ueeeeeeeeeeerereeeerseereerissseesssnesstssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnns 37

1.6.3 OFIGUNGIILE .......eeeeeeeerrrrrsrrrssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnss 39
2 IMETHODOLOGIE.......ceetereetiretrsesessesessssessssessssessssssessssessssesssssessssessosessessssnsssessesesssssensssensesesssssessssessssessssssens 40
2.1 DEVELOPPEMENT DE NOUVEAUX BPSR ET PREPARATION DE MATERIAUX CONTAMINES EN METAUX .eevuvveeeeririreneeneeennnees 41
2.1.1 Choix et caractérisation des matériaux constituant le mélange réactif des biofiltres........................... 41
2.1.2 MONtAGE AES DIOSIlrES........euuueeeeeriiiiieeeriiiiiiiiiiitteerisecssstttetr e ssssssssesee s s ssssssssssssssssssssssssssssssssssssssses 44
2.1.3 CoMPOSItioN dU DMIAL............coeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeessssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnnns 52
2.1.4 Suivi des parameétres microbiologiques et chimiques des BPSR............cccceeevverrrrrrrrsssssssssssssssssssssssssssnns 53
2.1.5 Caractérisation des matériaux réactifs poSt-traitemMent .................eeeeeeveevvvsseeeeervissssssseveeesessssssssennennes 54
2.2 STABILISATION DES MATERIAUX REACTIFS CONTAMINES ...veevveeeveessreeeiseeseseeeseesseeasseesssesessesssesensessssesensessssesensessses 55
2.2.1 Evaluation de la disponibilité des contaminants inorganiques.......................c........ 55
2.2.2 Essais statiques : Mesure du Potentiel Net de Neutralisation (PNN) ...........ccccceevvveeerrrecessssnnesessesessnns 58
2.2.3 ESSQIS CINELIQUES .......cuvueeeeeeeeennensensesnsssssssssssssssssssssssssssssnns ..58
2.3 IMIETHODES ANALYTIQUES ... .vtesuteesureesareesuseesateessseesssesssseesssessssessssesssseesssesssessssesssessssessssessssessssesssessssessssessssessns 70
2.3.1 =T L= =T 1 =T 1 U 70
2.3.2 DELermination du PH @ ER ...........eeeeeeeesssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 70
2.3.3 Dosage de I'acidité et de I’aICAliNiLe ..................euueeerresrersrrsrsrrsssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnes 71
2.3.4 Capacité d’échange CAtiONIQUE ............eeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeesesessssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnnes 71
2.3.5 POUVOIT CAIOTIfIQUE .....uuueeeereiiriiiiiisssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 72
2.3.6 Carbone, azote, soufre et hydrogéne...................cccceeeeeeue.. .. 72
2.3.7 Analyse des MELAUX PAF ICP-AES............oueeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeessessssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnns 72
2.3.8 Dénombrement des populations MiCrobIiENNES..................eeeeeeeeseesrressssressssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssses 73
3 RESULTATS ET DISCUSSION ....c.eceeueueeerrenerseesseesessessssessssessssssensssessssessssssnssssssssssssesenssssnsesessesessnssnssessensesssens 75
3.1 ETUDE DE L'INFLUENCE DE LA COMPOSITION DES BIOREACTEURS SUR LES PERFORMANCES DE TRAITEMENT DU DMA............ 75
3.1.1 Caractérisation des matériaux constituant les différents bioréacteurs étudiés e 75
3.1.2 Performances des bioréacteurs pour le traitement de DMA ...............eueeeeeeeeeesssssssssssssssssssssssssssssssssns 83
3.1.3 Mécanismes d’enlévement des métaux par les bioréacteurs 105
3.14 Synthése des essais de traitement de DIMAL.............ccccevveeeersrssissssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssses 108
3.2 STABILITE DES BIOFILTRES APRES TRAITEMENT DU DIMA FERRIFERE ...ceeeuutiieinireeesiteeeeniieeessnteeesiteessnateeesnasseessnnseeens 110
3.2.1 Caractérisation et détermination du potentiel de lixiviation ainsi que du potentiel de génération
d’acidité des biofiltres (SANS AMENAEMENL) ............eeevvvrrrrrrrrrrrrrrrsssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnes 110
3.2.2 Evaluation préliminaire de la capacité de différents amendements sur la stabilité des biofiltres
POSE-AEMANTEICMENL ............ceeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeesssesssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnssnnnnnns 114
3.2.3 Caractérisation des différents biofiltres amendés ou non a la fin des essais MCA 143
3.24 SYNthESe des @SSAIS €N IMCAL.........ccvvvrirriisisisssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 146

XVi



33 EVALUATION DE DIFFERENTS SCENARIOS DE STOCKAGE DES BIOFILTRES APRES UTILISATION AVEC OU SANS

AMENDEMENTS ALCALINS A L’ AIDE DES ESSAIS CINETIQUES EN COLONNES......eeuverurerieerieenseeneeneeemeesseesseesseenessnessnennees 149
3.3.1 Description des scénarios et configuration des COlONNEsS...............cceeeeeeerrrrrrrsrssssssssssssssssssssssssssssssssnes 149
3.3.2 Comparaison des amendements en conditions saturées et NON-SALUIEEs ...........cuuueeuueeeereereveeenseennenns 150
3.3.3 Comparaison du mode d’@NtrePOSAQGE ..........eeeeeeeeeeevvveveeeeseessssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 173
3.34 Comparaison du mode d’ajout des amendements.................uueeeeeeeeeeeeeeeveeeeeveeeeeeeeeeeeeeeesssssssssessssssnnns 182
3.3.5 Evolution des BSR, des BHAT €t dES BSO ........c.ccueeueerveseeeeesreesessevsvssessssssessesssssssssssssssssssessessssssssssssens 193
3.3.6 Synthése des eSSAIS €N COIONNES .........ccccoveviiiiiiiiiisisisissssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 197
34 DETERMINATION DU POTENTIEL DE LIXIVIATION DES BIOFILTRES CONTAMINES (B1 ET B2) APRES LEUR ENTREPOSAGE

DANS DIFFERENTES CONDITIONS, AVEC OU SANS AMENDEMENT ....cuviveruteueeutensetessensessesseessensesessessessessesseensensensenses 200
4 CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS .....cuuiiiiiiiiiiiiiiiiiiiissisisisssisssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnns 209
REFERENCES......cciuiuiiscsisisiscsstsistessssastessssasssssssastsesss st et se s st sessss bt sssssastssnsssbssssnsssastasnsssastasnsssassassesns 215
ANNEXE 1 ....oeiieeeiiiiiiiieieciiiiree et isss s e e sees s ss st e e e s e s s s s s s s e s s s s s s s s s s e e s s aassssess s e e asaassssssssssessnssssssssnneasnnsssssssnnens 259
ANNEXE 2 ...ttt nireeeeee st e s sea s se st e e e s e e s s s s s s e s s s s s s s st e e e e s e s s s s s st e e asaasssssssteeesssssssssstneessnnsssssssnnens 274
Y1 N 275

XVii






Tableau 1
Tableau 2
Tableau 3

Tableau 4

Tableau 5

Tableau 6

Tableau 7
Tableau 8

Tableau 9

Tableau 10
Tableau 11
Tableau 12
Tableau 13
Tableau 14
Tableau 15
Tableau 16
Tableau 17
Tableau 18

Tableau 19

Tableau 20

Tableau 21
Tableau 22

LISTE DES TABLEAUX

Données sur les aires d’accumulation de rejets miniers au Québec (Bienvenu, 2003)......cc.cccceeeeeeee 8
Exigence au point de rejet de I'effluent final (D019 — Version de 2012)..........cccceeeerrrrrrrscssssscnssssnnnnns 9
Classement en fonction de la nature des procédés de traitement de matrices solides contaminées
par des métaux (adapté de Alzieu, 1999; Conner, 1990; Giasson et al., 2006; Kribi, 2005; Melamed
et al., 2003; Mulligan et al., 2000; Sirven, 2006)..........cccceeerreeecrssnneerersssessssnneesssssssssssnsesssssssssssnnnens 17
Classement en fonction du lieu de traitement (adapté de Alzieu 1999; Conner, 1990; Kribi, 2005 ;
Mulligan et al., 2000; Sirven, 2006) .........cccceeeeerrrrrrsssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssses 17
Composition chimique (% massique) déterminée par spectrométrie de fluorescence des rayons X
(XRF) semi-quantitatif de CVB produites au Québec (Calugaru, 2014).......cccceeeerrreieieiieiieeeeeeeeeeeenns 21
Composition chimique typique des PFC (Modifié de Collins et Emery, 1983 et d’O’Hearn et Walton,

Différents phosphates de CalCium ........cccoviiiiiiiiiiiiniiniinii s sssssses 29
Concentrations maximales d'un contaminant dans une matiére liquide ou dans le lixiviat issu d'une
matiere solide au Québec (Tiré de I'article 3 du Réglement sur les matiéres dangereuses,

QUEDEC, 1997) ...ciiiieiiiieiiiieieieeeeeeeeeeereeeeeeeeeesesssessessessesssssessessesssssssssessesssessssssssssssssesssseesssssesssssssesnns 32

Principaux matériaux répertoriés en Abitibi et leurs caractéristiques physiques, chimiques et

microbiologiques ainsi que leurs roles dans le traitement de DMA (CTRI, 2012) .......cccceeeeeeeeeeennne 43
Composition des mélanges réactifs utilisés dans les BC (Neculita, 2008), BL et B2............cccccveenne. 44
Proportion de différents composants des mélanges réactifs utilisés dans les B1 (C, T et T9) .......... 46
Composition du DMA SYNthELIQUE .....ccceeeeiiiiiiiiiicicccrccrrrrrrrrrrr s s s s s s e s s s s s s s s s s e s s s s e s s ssssnsenens 53
Type et fréquence des aNalySes.........eeuueeeeeeeeeeeeemneeemmmmmmmmmmemmmmssssssmssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnss 54
Proportions des amendements a ajouter aux BPSR........cccccciiiiiiiiiiniinninsissssssssssssssssssssssssssssssssssssnns 61
Analyses effectuées sur les filtrats et sur les solides.........ceeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeee. 62
Proportions des amendements alcalins ajoutés aux BPSR........ccccceeeerirrrrriicrsisssssssssssssssssssssssssssnnnns 65
Composition des mélanges de chaque coloNNe .......cccvvviiiiiiiiiiiiiii e 69

Caractéristiques physico-chimiques et microbiologiques des différents composants utilisés dans les
DIOr€acteurs BL @t B2 ......cccccvvereeiiiiiiiiirneeenisiissssssnnneessssssssssnnssessssssssssnnsessssssssssnnsesssssssssssnnnsassssass 78

Caractéristiques physico-chimiques et microbiologiques des différents composants utilisés dans les

bIioréacteurs Bl @t B2 .......ccicvveiiiiiereiiiieniiininneiiiinneiiieneiisseeiisseeionssessesstesissssesssssseesesssesssssses 79
Caractéristiques granulométriques des différents mélanges réactifs (B1C, B1T et B2) ................... 81
Conductivité hydraulique des différents mélanges réactifs (B1C, BIT et B2) ......cccccceeerecccnneneeennnnne 83
Caractéristiques physico-chimiques des biofiltres aprés traitement des DMA.............ccceeeeeeeeeenns 112

XiX



Tableau 23

Tableau 24

Tableau 25
Tableau 26
Tableau 27
Tableau 28
Tableau 29

Tableau 30

Tableau 31

Tableau 32

Tableau 33

Tableau 34

Tableau 35

Tableau 36

Tableau 37

Tableau 38

Tableau 39

Tableau 40

Tableau 41

Tableau 42

Tableau 43

Tableau 44

Cumul des quantités de métaux et éléments nutritifs retenus par les biofiltres (B1C, B1T, B1TS et
B2) (exprimées en mg/kg de matériaux dans le bioréacteur) .......cccceeceerrevreereerreeeriesseeeeeerneesennens 113

Détermination des teneurs et de la disponibilité des métaux et des éléments nutritifs présents

dans les biofiltres post-démantélement..........cccvvviiiiiiiiiiiiii 113
Estimation du PNN et du ratio PN/PA des biofiltres B1 et B2 post-démantélement...................... 113
Caractérisation physico-chimique des différents amendements utilisés ..........cccccevvvviiiriiieiiineenns 115
Composition élémentaire des différents amendements utilisés........cccceeeerrrrrereecicceriieeeeeccceennenee 115
Composition élémentaire initiale des mélanges testés en MCA (Mg/Kg) ......cevvvuvrrrrirererrerenrinnnns 119

Concentrations élémentaires (mg/L) maximales et moyennes en métaux lors des essais en MCA

..................................................................................................................................................... 124
Taux de libération des principaux éléments et coefficients de détermination....... Erreur ! Signet non
défini.

Taux de rétention des éléments (en %) dans les différents mélanges testés a la fin des essais en
IVICA o eitriiitriininieesirressirsesstrsessstsssssstnsssssssssssssssssssssssssssssssssssssssstessssssessssssenssssssnsssssenssssssnnsss 136
Evolution de la densité des BSR présentes dans les lixiviats récupérés des MCA ..........ccecvrervrernene 142
Evolution de la densité des BHAT présentes dans les lixiviats récupérés des MCA ...........ccceueeee.. 143
Caractérisation des MCA 3 12 fin des @SSAS ......cvvvirrinrreiiiiiiiiinnnnteniiiiisssnsseriiissssssseesssssssssssnssens 146
Description des vingt colonnes (C1 @ C20) tESTEES .......ceeeerrnmreerrrriessssnreenesessssssnnsessesssssssnnsesssssans 149
Concentrations élémentaires (mg/L) maximales en métaux lors des essais en colonnes............. 155
Concentrations élémentaires (mg/L) moyennes en métaux lors des essais en colonnes.............. 156
Taux de libération des principaux éléments et coefficients de détermination.........ccccccevreeerennneee. 166
Taux de rétention des éléments (en %) dans les différents mélanges testés a la fin des essais en

oo o 3T = 3 169
Concentrations élémentaires (mg/L) maximales et moyennes en métaux lors des essais en

oo 1 1 =3 176
Concentrations élémentaires (mg/L) maximales et moyennes en métaux lors des essais en

oo 1o 3T = 3 186

Evolution de la densité des BSR, des BHAT et des BSO (en UFC/100 mL) présentes dans les lixiviats
récupérés a la sortie des COlONNES.......ccccciiiiiiiiiiiiiiiinn s s sssnns 196
Disponibilités des métaux (TCLP, SPLP, eau neutre) dans les biofiltres B1 et B2 pré- et post-
COIONNES (ME/L) ceeerrreeiiiireeeeeereeeeecseeeeessereeeesseeeeesssneeessssseessssnsessssasessessasesssssnsesssssnsesessanessassnsessse 205
Disponibilités des métaux (TCLP, SPLP, eau neutre (TE)) évaluées pour les différents mélanges avec

amendement lors du démantélement des colonNnNes (ME/L) .....ceeerrrreeiirrrneeeeiereecesrsneeeeeeeeessssnnnnens 207

XX



Figure 1
Figure 2

Figure 3
Figure 4
Figure 5
Figure 6
Figure 7
Figure 8
Figure 9

Figure 10

Figure 11

Figure 12

Figure 13

Figure 14

Figure 15

Figure 16

Figure 17

Figure 18

Figure 19

Figure 20

Figure 21

Figure 22

LISTE DES FIGURES

Principales techniques de traitement du DIMA............cccoooiiiiiiiriininsssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnnes 10
Production de ’aluminium et des RMB a travers le procédé Bayer (Energies Renouvelables et

ENVIrONNEMENT, 2016)...cccccccueereeiiiiiiiiissnnreeieissessssnnseesessssssssnnssssesssssssssnnsessssssssssnnsssssssssssssnnnsasssssns 24
Composition minéralogique des RMB (Adaptée de Grife et al., 2011 et de Klauber et al., 2011).... 25
Classification des résidus en fonction du PNN et du NPR (Adaptée de Bouzahzah et al., 2014)....... 35

Schéma générale de la démarche méthodologique............ccceviiiiiiiiiiiiiiin, 40
Schéma représentant le montage et la configuration des Bl ..........c.coevvvviuereiiiiniiiinieneeennnscsssennenns 45
Photographie illustrant les différentes étapes de construction des Bl...........ccccceevevriiiirnnsssccsencnnnns 48
Vue globale des systémes de traitement du DIMA (B1) .......ccccevvrmmreririeicssssnnneesssscesssnnnessssssssssnnnenes 49

Photographies illustrant les différentes étapes de construction des B2 : a. les différents composants

du mélange, b. géotextile au fond du baril, c. mise en place d’'une couche de copeaux en-dessous

du biofiltre et d. mise en place d’une couche de copeaux au-dessus du biofiltre ..........cccceeeeeeennnns 51
Une vue de I'ensemble du systéme de traitement de DMA ..........ccooeviiiiiiiniinnnnnnssnssssssssssssssssssssssnns 52
Montage d’une mini-cellule d’altération (adapté de Genty et al., 2012) .........ceeeeerrreecrrcnnreenerrecennnns 60
Présentation des différents scénarios de stabilisation investigués............ccceeeeeriiiiiiiiiicccccciccceceennn, 66
Photographie illustrant le montage des vingt colonnes (C1 @ C20) ......c.cccceeeeerrvmmeerereeccsssnnneeeeesecsnnnns 67
Répartition de la taille des particules des bioréacteurs B1C, B1T et B2.........ccccceerriirisisnnnennisnsisnnas 81

Variation du pH du DMA a I'entrée et a la sortie des différents bioréacteurs B1 (a.) et B2 (b.) ....... 85
Variation du Eh mesuré dans le DMA a I’entrée et a la sortie des différents bioréacteurs B1 (a.) et
232 | 7 T 88

Photographie des sulfures métalliques obtenus au cours des essais de traitement du DMA par les

Evolution de I'alcalinité (a.) et de Iacidité (b.) mesurées dans le DMA a I’entrée et a la sortie des
différents bioréacteurs Bl..........cicieeiiiieriiiiinteiiinniiiinnneiiseeeimeieinsseeimsiesssemsseenssessnsse 91
Evolution des teneurs en sulfates mesurées dans le DMA 2 I'entrée et a la sortie des différents
bIOréacteurs B1 (@.) @1 B2 (B.)...ccccerrrrrrrrrrrirrrirrrirsrssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnnes 93
Evolution des teneurs en fer mesurées dans le DMA a I'entrée et a la sortie des différents
bioréacteurs B1 (@.) @t B2 (B.)...cccccrierirrirrriiriissrsscsssssssssssssssess s s ssssssssssssssssssnssssssssnsssnnnnnnnnnes 96
Evolution des teneurs en manganése mesurées dans le DMA a I’entrée et a la sortie des différents
bioréacteurs B1 (a.) @t B2 (B.)...ccccrriiiiiiiiiiiniiiiiisiiisisisssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnns 100
Evolution de la densité des BSR présentes dans le DMA a I'entrée et a la sortie des différents

bioréacteurs B1 (@.) @t B2 (B.)....cccceiiiiiriiicicccrrccrcrrrrrr s s nan 104

XXi



Figure 23

Figure 24

Figure 25

Figure 26

Figure 27

Figure 28

Figure 29

Figure 30

Figure 31

Figure 32

Figure 33

Figure 34

Figure 35

Figure 36

Fractionnement géochimique des métaux présents dans les bioréacteurs étudiés (B1 (a.) et B2 (b.))

Evolution des pH lors des essais en mini-cellules constituées de matériaux post-démantélement
(avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 () €t B2 (D) ....ccccevvieeivnmreeiiieiccisnncneenessssssssnnnnens 121
Evolution des Eh lors des essais en mini-cellules constituées de matériaux post-démantélement
(avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b) ...cceevvveieiiiiiiiiiiiiiiiiiiieeeeeneeeeeeeeeeeeees 122
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Al des lixiviats des mini-cellules
constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a)
L -7 X () T 128
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Ca des lixiviats des mini-cellules
constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a)
L= = < ) N 129
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Fe des lixiviats des mini-cellules
constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a)
L= = < ) N 130
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Mn des lixiviats des mini-cellules
constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a)
(Y= 2 (<) TSR SPTTORRRRR 131
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en S des lixiviats des mini-cellules constituées

de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b)

Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Zn des lixiviats des mini-cellules
constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a)
L= 2 < ) N 133
Evolution de la concentration cumulée en Ca en fonction de celle en S des lixiviats des MCA
constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a)
(=L = 7 (<) TR 135
Déplétion du Ca des matériaux post-démantélement (avec et sans amendement) provenant des
bioréacteurs B1 (@) €t B2 (D) ....cccceerrriiiiiiiiiiiiiiiisisisissssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 138
Déplétion du S des matériaux post-démantélement (avec et sans amendement) provenant des
bioréacteurs B1 (@) €t B2 (D) ....cccceerrriiiiiiiiiiiiiiiisisisissssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssss 139
Evolution des valeurs de pH et du Eh dans B1 (a) et B2 (b) en conditions saturées lors des essais
CINELIQUES €N COIONNES ....cccieieecccccccccccccrcee e e e e e e e e s e e s e s e s e e e s s e s e s s e s s e s s e s s e s essesseesessssasanssansannnnnnes 151
Evolution des valeurs de pH et du Eh dans B1 (a) et B2 (b) en conditions non-saturées lors des

€55ais CINELIGUES €N COIONNES.....cccciiiiiiiiiiiiiii s s e s s s s s s s s e e eees 152

XXii



Figure 37

Figure 38

Figure 39

Figure 40

Figure 41

Figure 42

Figure 43

Figure 44

Figure 45

Figure 46

Figure 47

Figure 48

Figure 49

Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Al mesurées dans les lixiviats issus des
colonnes constituées de matériaux post-démanteélement (avec et sans amendement) des
bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, b) et non-saturées (c, d).................. 159
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Ca des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démantélement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b,
d) en conditions saturées (a, b) et non saturées (c, d) ....ccceevrriiiiiiiiiiiiiiiii 160
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Fe des lixiviats des colonnes constituées de
matériaux post-démantélement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d)
en conditions saturées (a, b) et non-saturées (c, d) ......ccceevriiiiiiiiiiiiiiiiii 161
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Mn des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démantélement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b,
d) en conditions saturées (a, b) et NON-saturées (C, d) ....cccevrrrriiiiiiiiiiiiiiiiiiiiieeeneeeeeeeeeeeeeeee 162
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en S des lixiviats des colonnes constituées de
matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d)
en conditions saturées (a, b) et NON-saturées (C, d) ....ccceevrrriiiiiiiiiiiiiiiiiniiiniieeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeee 163
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Zn des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b,
d) en conditions saturées (a, b) et NON-saturées (C, d) ....cccevrrrriiiiiiiiiiiiiiiiiiiiieneeneeeeeeeeeeeeeees 164
Evolution de la concentration cumulée en Ca en fonction de celle en S des lixiviats des colonnes
constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a,
c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, b) et non-saturées (c, d) .....cccceeeerrreririiiiiiiiniiieeeeeeeeeeeenen 167
Déplétion du Ca des matériaux post-démantélement (avec et sans amendement) provenant des
bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, c) et non-saturées (b, d).................. 170
Déplétion du S des matériaux post-démantélement (avec et sans amendement) provenant des
bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, b) et non-saturées (c, d).......ccccuu..... 171
Evolution des valeurs de pH et du Eh dans B1 (a) et B2 (b) lors des essais cinétiques en colonnes 174
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Al des lixiviats des colonnes constituées de
matériaux post-démantelement (sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b) pour des
conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et immergée).........cccccevviiiiiiieniiininnns 179
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Ca des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démanteélement (sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b) pour des
conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et immergée).........cccceeveiviiiiiiiniinnnnnns 179
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Fe des lixiviats des colonnes constituées de
matériaux post-démantélement (sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b) pour des

conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et immergée)........ccccevereerrrecccrrnnnnnns 180

XXiii



Figure 50

Figure 51

Figure 52

Figure 53

Figure 54

Figure 55

Figure 56

Figure 57

Figure 58

Figure 59

Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Mn des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démantelement (sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b) pour des
conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et immergée)........ccccceeeerrreeereeeeennenens 180
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en S des lixiviats des colonnes constituées de
matériaux post-démantélement (sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b) pour des
conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et immergée)........ccccceeeveereereeeeeeenenes 181
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Zn des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démantelement (sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b) pour des
conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et immergée)........ccccceeeeerieeiieeeeennenes 181
Evolution des valeurs de pH et du Eh dans B2 avec PFCB sous forme de mélange ou de

recouvrement en conditions saturées (a.) et non-saturées (b.) lors des essais cinétiques en colonne

Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Al des lixiviats des colonnes constituées de
matériaux post-démantélement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en conditions saturées (a) et non-
SALUFEES (D) ceeeeeiiieiiiiiiiiiiiiiiiiirreerreeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeseseeeeeeeeeeeeeeessseeeseeseeessssesssesesssesesessesessesessssssssessnnes 189
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Ca des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en conditions saturées (a) et
NON-SALUIEES (D) ..uvureeiiiiiiiiiiiiiiiiiriirrrrrssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnssnnsnnes 189
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Fe des lixiviats des colonnes constituées de
matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en conditions saturées (a) et non-
SALUFEES (D) coeeeiiiiiiiiiiiiiiiiiiiiiirrrrerrer e ree e e eee e e e e e e e e e ee e e e e e e e e e eeeeeeseeeeeesseeeenseeseneeeseeeseeeeeeseeeeeeseeneeneenenannes 190
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Mn des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en conditions saturées (a) et
NON-SALUIEES (D) ..uvvrreriiiiiiiiiiiiiiiiirirrrirssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssnnnns 190
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en S des lixiviats des colonnes constituées de
matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en conditions saturées (a) et non-
(Y- 140] ¢ -1=L 3] | <) [P TNt 191
Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Zn des lixiviats des colonnes constituées
de matériaux post-démantélement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en conditions saturées (a) et

NON-SALUIEES (D) ..uueeeiiiiiiiicicicrrccrcrrrssssrsessss s s s s s s s s s s s sssssssssssssssssssssssssnnsnnssnnnnnnnnnnnnnnnnnnnn 191

XXiv



Equation 1
Equation 2
Equation 3
Equation 4
Equation 5
Equation 6
Equation 7

Equation 8

LISTE DES EQUATIONS

FES2+7/2 02+ H20 > FEZ 4+ 2 5042 # 2 H' uuveeerreeeeercineeeresssressessseesesssseesessssessessssesssssssssssssssesessssesne 6
FEZ + % 02+ H D FE¥ 4 75 Ha0 cuueieeieicceeceeccecccstscst st st st sese s st s sse s sesese s st s s st sesssssssssesssesssssssnassnnnn 6
o DY o T Y (o] ) P 1 T 6
FeSz + 14 Fe3 + 8 H20 > 15 Fe2* + 2 S04%* + 16 H ....eeeeeeeeereeeeeereeeeeseeeeseeeeeesssesseessesssessssesssssssesenas 6
Réaction d’oxydation directe des minéraux sulfureux par diverses bactéries.............cooeeviiiiiiiiinnnns 6
S04Z + 2 CH20 + 2 H* =D H2S + 2 H2CO3 c.ueeueireernereresesesenesesesesesssesssessssssssssssssssesssesssesssesssesssesssesssens 13
IMIEZ* 4 H2S > IMIES + 2 HY ..ttt st see s see st e s e e s see s see s see s see s sae s e e s e e s se e s sae s e e s sna s sae s sne s saansnas 13
Détermination de 1a teNEUr €N AU ........ccciiieiiiiiieiiiiiitiier s anee 70

XXV






LISTE DES ABREVIATIONS

aTCP Phosphate tricalcique a

BTCP Phosphate tricalcique B

AAS Spectrométrie d’absorption atomique

ABA Acid-base accounting

ACP Phosphate tricalcique apatitique

AMQ Association miniere du Québec

BHAT Bactéries hétérotrophes anaérobies totales
BPSR Biofiltres passifs sulfato-réducteurs

BSPSR Biofiltres semi-passifs sulfato-réducteurs
BSO Bactéries sulfato-oxydantes

BSR Bactéries sulfato-réductrices

BPSR C BPSR développé par Neculita (2008)

BPSRT BPSR contenant les copeaux de Tremble
BPSR TS BPSR abiotique contenant les copeaux de Tremble
Ca-HAP Hydroxyapatite calcique

CcC Cendres de cogénération

CEAEQ Centre d’expertise en analyse environnementale du Québec
CEC Capacité d’échange cationique

CcoD Carbone organique dissous

CTRI Centre technologique des résidus industriels
cv Cendres volantes

CvB Cendres volantes de biomasse

DAC Drain anoxique calcaire

DCPA Phosphate di-calcique anhydre

DCPD Phosphate di-calcique hydraté

DMA Drainage minier acide

DOC Drain oxique calcaire

D019 Directive 019

ENH Electrode normale a hydrogéne

XXVii



ICP-AES
HAP
MCA
MCP
MCPA
MELCC
MEB
NPP
NPR
OcCpP
PA

PFC
PFCB
PFCM
PGA
PN
PNN
PES
RMB
SPLP
SWEP
US EPA
TE
TCLP
tm
TTCP
XRF

Inductively coupled plasma —atomic emission spectroscopy
Hydroxyapatite

Mini-cellule d’altération

Phosphate mono-calcique hydraté

Phosphate mono-calcique anhydre

Ministere de I’environnement et de la lutte contre les changements climatiques
Microscope a balayage électronique

Fermentation en tubes multiples

Rapport PN/PA

Phosphate octo-calcique

Potentiel d’acidité (kg CaCOs/t)

Poussieres de four a chaux

Poussieres de four a chaux provenant de Bedford
Poussieres de four a chaux provenant de Marbelton
Potentiel de génération d’acide

Potentiel de neutralisation (kg CaCOs/t)

Potentiel net de neutralisation

Procédure d’extraction séquentielle

Boues rouges d’aluminerie

Synthetic precipitation leaching procedure

Special waste extraction procedure

United States Environmental protection agency
Test a I'eau neutre

Toxic characteristic leaching procedure

Tonne métrique

Phosphate tétra-calcique

Spectrométrie de fluorescence des rayons X

XXViii



INTRODUCTION

L'industrie miniére représente un acteur socio-économique majeur a travers le monde
(AMQ, 2015). Toutefois, I'industrie miniére québécoise génere des quantités considérables de
rejets liquides et solides. A titre d’exemple, plus de 34 Mt de résidus miniers et 44 Mt de stériles
ont été générés au Québec en 2002 (AMQ, 2015). En plus de leur teneur en métaux/métalloides,
ces rejets peuvent contenir des minéraux sulfureux. Une fois en contact avec de l'eau et de
I’'oxygéne, ces derniers peuvent engendrer du drainage minier acide (DMA), caractérisé par un
pH faible et des concentrations importantes en sulfates, en métaux et/ou métalloides. Le DMA
est un probléme environnemental majeur qui souléve encore aujourd’hui de nombreuses
préoccupations (Aubertin et al, 2002a; Cravotta, 2008; Kalin et al., 2006; Mermillod-
Blondin, 2005; Palmer et al.,, 2010 ; Roberston et Kristen, 1989). En effet, en raison d’une
potentielle migration du DMA au sein des réseaux hydrographiques ou hydrogéologiques, le
risque de contamination des écosystémes associés peut étre élevé (Bussiére et al., 2010;

Melanson, 2006).

Afin de pallier a ce probleme et de répondre aux exigences et aux normes environnementales de
plus en plus contraignantes pour les sociétés minieres, de nouvelles techniques de prévention et
de traitement du DMA doivent étre mises en ceuvre. Bien que les méthodes de traitement actives
soient monnaie courante durant I'opération d’une mine, elles ne représentent pas la meilleure
solution pour traiter le DMA issu des sites inactifs (a la fin de I'exploitation) ou abandonnés. En
effet, ce mode de gestion présente certains inconvénients tels que des colts élevés, une
nécessité d’entretien et un volume important de boues produites. De plus, ces méthodes de
traitement ne sont pas considérées comme étant des méthodes de restauration admissibles. Par
conséquent, les opérateurs miniers et le gouvernement misent sur le développement de
systemes de traitement passifs plus efficaces et moins colteux, tels que les traitements
biochimiques. Ces procédés offrent généralement une alternative efficace nécessitant peu de
maintenance. De plus, ils s’inscrivent parfaitement dans le cadre de la Politique du

développement durable instaurée au Québec étant donné qu’ils sont basés sur I'utilisation de



matériaux naturels et/ou de résidus industriels le plus souvent non valorisés et disponibles en

grandes quantités.

Parmi ces méthodes de traitement biochimique, les biofiltres passifs sulfato-réducteurs (BPSR)
s’averent efficaces pour le traitement de DMA (e.g., Genty et al., 2018 ; Kilborn, 1999; Neculita,
2008; Potvin, 2009, Zagury et al., 2006). Les BPSR sont des techniques de traitement basées sur
I"utilisation des bactéries sulfato-réductrices (BSR) qui tirent leur besoin énergétique en oxydant
la matiére organique et en réduisant les sulfates en sulfures d’hydrogéne, favorisant ainsi la
précipitation des métaux sous forme de sulfures. Durant ces derniéres années, de nombreux
travaux ont été effectués afin de déterminer la composition d’'un mélange réactif optimal,

capable de traiter efficacement le DMA a long terme et a moindres co(ts.

Au meilleur de nos connaissances, aucune étude ne s’est concentrée sur le devenir de ces
matériaux saturés en contaminants inorganiques et sur leur stabilité a long terme. Toutefois, de
nombreuses études ont démontré I'efficacité de différents résidus alcalins, générés en grandes
guantités et posant un sérieux probleme de stockage et de gestion aux industries, (e.g. boues
rouges, composés phosphatés, cendres volantes, poussieres de four a chaux) a stabiliser les
contaminants inorganiques présents dans les sols et les effluents contaminés ainsi que dans les
résidus miniers (Doye, 2005; Melamed et al., 2003; Miretzky et Fernandez-Cerelli, 2008; Mylona
et al., 2000; Paradis, 2004; Xenidis et al., 2010). Cependant, leur applicabilité en vue d’améliorer

la stabilité des matériaux saturés issus des BPSR n’a jamais été investiguée.

L'objectif général de ce projet de recherche était de développer des systemes biochimiques de
traitement semi-passifs du drainage minier acide (DMA) ferrifére incorporant des matériaux
produits localement en vue de les valoriser et d’évaluer la stabilité de ces matériaux sur le long-
terme selon les scénarios de gestion envisagés. Pour répondre a cet objectif, cette thése a été
articulée autour de deux axes de travail : (i) le développement d’un nouveau systeme de
traitement semi-passif du DMA ferrifere, typique de I'Abitibi-Témiscamingue, a partir de
matériaux disponibles localement en grandes quantités, et (ii) I'’évaluation des résidus alcalins les
plus appropriés pour stabiliser les métaux retenus dans les BPSR ainsi que le choix des scénarios

de stockage les plus sécuritaires pour I'environnement a long terme.



De ce fait, le présent document est organisé en quatre sections. Dans un premier temps, I'état
de l'art sur les technologies de traitement du DMA et sur la gestion des déchets solides
contaminés est présenté. Dans un deuxieme temps, la méthodologie appliquée dans le cadre de
ce travail de recherche est mise en avant. Ensuite, les résultats sont présentés et discutés en
fonction des deux axes de travail mentionnés précédemment. Il est a noter qu’une synthese est
présentée a la fin de chaque section afin de simplifier la lecture et la compréhension du
document au lecteur. Pour terminer, les conclusions principales ainsi que les recommandations

de travail sont mises en exergue dans la section finale.






1 REVUE DE LITTERATURE

1.1 Drainage minier acide
1.1.1 Définition et formation du DMA

Considéré comme le plus important défi environnemental de I'industrie miniere, le drainage
minier acide (DMA) est l'une des sources de contamination des eaux miniéres
(Lamontagne, 2001; Mermillod-Blondin, 2005; Park et al, 2014). Le DMA est produit
naturellement suite a une oxydation biochimique directe et indirecte des minéraux sulfurés
présents dans les résidus miniers une fois exposés a l'air et a I'eau (Bussiere et al., 2004;
Cox, 1998; Gibert et al., 2011; Gray, 1996; Johnson et Hallberg, 2005a; Lamontagne, 2001; Wang
et Zhou, 2012). Cette oxydation génere une forte concentration en sulfates, de I'acidité suite a la
production d’acide sulfurique, un faible pH se situant souvent entre 1 et4, et donc une
dissolution des métaux/métalloides potentiellement toxiques contenus dans les résidus
sulfureux (Aubé, 2004; Aubertin et al., 2002; Brierley, 1982; Macias et al., 2012a; Mylona et
al., 2000; Rawlings, 2002).

Les réactions d’oxydation des minéraux sulfureux sont bien connues et largement documentées
dans la littérature scientifique. L’oxydation des sulfures peut se dérouler en deux phases, une
oxydation directe suivie par une autre indirecte. Etant donné que la pyrite (FeS,) est le principal
sulfure responsable de la génération du DMA, Gray (1996) ainsi que Singer et Stumm (1970a) ont
décrit les équations d’oxydation entrainant la production de DMA (Equations 1 a 4). L'Equation 1
décrit I'oxydation directe de la pyrite en présence d’oxygéne et d’eau. Les ions hydrogene (H*)
produits lors de cette réaction acidifient progressivement le milieu en favorisant I’oxydation du
fer ferreux (Fe*) en fer ferrique (Fe3*) (Equation 2). Lorsque le pH est supérieur a 4, les ions Fe3*
précipitent sous forme d’hydroxyde ferrique (Fe(OH)3) selon I'Equation 3, tout en libérant
davantage d’acidité dans I'eau. Cependant, lorsque le pH est inférieur a 4, les ions Fe3* ne
précipitent plus et restent en solution; participant ainsi a I'oxydation de la pyrite par voie
indirecte, tout en libérant encore plus d’acide (1 mole de pyrite oxydée génére 16 moles de H*)

dans I'environnement (Equation 4). D’aprés Mylona et al. (2000), I'oxydation de la pyrite par les



ions Fe3* est de 10 a 100 fois plus rapide que son oxydation directe par I'oxygéne et I’eau. De ce
fait, I'oxydation indirecte génére encore plus d’acidité que celle produite lors de I'oxydation

directe de la pyrite par I'oxygene.

Equation 1 FeS,+7/2 0, + H,0 - Fe** + 2 SO, + 2 H*

Equation 2 Fe?* + % O, + H* > Fe* + % H,0

Equation 3 Fe3* + 3 H,0 - Fe(OH); + 3 H*

Equation 4 FeS; + 14 Fe** + 8 H,0 - 15 Fe?* + 25S0,%* + 16 H*

Par ailleurs, I'acidification du milieu (pH < 4,5) favorise le développement de diverses bactéries
notamment Acidithiobacillus ferrooxidans, Leptospirillum ferrooxidans et Acidithiobacillus
thiooxidans, et augmente ainsi leur action. Ces bactéries ont la capacité de catalyser I'oxydation
des minéraux sulfureux, soit par voie directe selon I'Equation 5 ou par voie indirecte en oxydant
les ions Fe?* en ions Fe3*, ce qui se traduit par une forte accentuation de la production de DMA
(Aubertin et al., 2001; Gonzalez-Toril et al., 2003; Hallberg et Johnson, 2003; Leduc et al., 2002;
Nordstrom et al., 2000; Rawlings et Johnson, 2007; Suzuki et Takeuchi, 1994; White, 2000).

Equation 5 Réaction d’oxydation directe des minéraux sulfureux par diverses bactéries

S%+3/2 02 + H20 - H,S04



Les bactéries responsables du DMA sont mobiles et trés résistantes, elles vivent dans des milieux
ou le pH varie entre 1,0 et 3,5. Elles sont de type gram négative, aérobies, non sporulantes et
chimiolithotrophes (Bitton, 2005; Ehrlich, 2001; Leduc et Ferroni, 1994; Nordstrom et
Southam, 1997; Rawlings et Johnson, 2007; Rawlings et Kusano, 2001; Tuovinen et Kelly, 1972).
Elles sont également responsables de I'augmentation des cinétiques des réactions d’oxydation

des minéraux sulfureux d’un facteur pouvant aller jusqu’a plus de 100 (Singer et Stumm, 1970).

L’ensemble de ces réactions d’oxydation est responsable de la production d’'un DMA trés acide
et fortement chargé en sulfates et en métaux/métalloides dissous pouvant engendrer des effets
indésirables sur les milieux ou s'écoule ce DMA (Gray, 1997; Holmstrom et al., 1999;
Rawlings, 2002). Gray (1997) ainsi que Rawlings (2002) ont bien détaillé I'impact du DMA sur les
écosystémes aquatiques, mettant en évidence qu’il représente une menace potentielle

permanente pour la santé de 'Homme, de la faune et/ou de la flore.

1.1.2 Production de DMA au Canada et au Québec

L'industrie miniére représente une activité économique trés importante pour le Canada qui est
I'un des plus grands exportateurs de métaux et de minéraux transformés au monde. Cependant,
au début du XXI®e siécle, le secteur minier canadien comptait environ 13 milliards de tonnes de
rejets de concentrateurs et de stériles entreposés en surface, dont prés de 350 Mt sont
potentiellement générateurs d’acide (AMQ, 1991; Aubertin et al., 2002, Doye, 2005). Au Québec,
les industries miniéres génerent annuellement prés de 100 Mt de rejets miniers recouvrant une
superficie de plus de 8 000 hectares, dont 36% se classent comme générateurs de DMA (Aubertin
et al., 2002; Bienvenu, 2003). De nos jours, 14 182 hectares de terrain sont recouverts par ces

rejets dont seulement 3 207 hectares sont restaurés (Tableau 1).



Tableau 1 Données sur les aires d’accumulation de rejets miniers au Québec (Bienvenu, 2003)

Catégorie Nombre Superficie perturbée (ha) Superficie restaurée (ha)

Actifs Inactifs Résidus Stériles Bassins Résidus Stériles Bassins
Acide 43 86 3689 273 671 1050 42 43
Neutre 70 143 4873 1193 456 1264 38 125
Basique 22 61 1653 1323 51 383 262 0
Total 135 290 10 215 2789 1178 2697 342 168
Grand total 425 14 182 3207

1.2 Gestion des eaux miniéres et réglementation

L’activité miniére est assujettie a la Loi sur la qualité de I'environnement, et plus spécifiquement,
ala D019 sur I'industrie miniere. Afin de faire face au probléme de DMA, reconnu pour étre l'une
des problématiques environnementales les plus importantes de l'industrie miniere et du
gouvernement, la D019 (Loi sur les mines M-13.1) oblige chaque exploitant de mine ou d'usine a
soumettre au Ministre des Ressources Naturelles un plan de réaménagement et de restauration.
Une garantie financiére représentant 100% des co(ts estimés dans le plan de réaménagement et
de restauration doit étre déposée avant d'entreprendre toute activité minieére. De méme, la D019
interdit le rejet au point de déversement d’un effluent final dont le pH est inférieur a 6,0 ou
supérieur a 9,5 et dont les concentrations en métaux (entre autres) dépassent les critéres définis
et présentés au Tableau 2 (MELCC, 2012). De plus, cette D019 exige que la toxicité de I'effluent
final soit inférieure au niveau de létalité aigué selon les tests de truites arc-en-ciel (Oncorhynchus

mykiss) et de daphnies (Daphnia magna).



Tableau 2 Exigence au point de rejet de I’effluent final (D019 — Version de 2012)

Elément As Cu Pb Ni Zn Fe MES
Concentration moyenne 0,2 0,3 0,2 0,5 0,5 3,0 15
mensuelle acceptable

(mg/L)

Concentration maximale 0,4 0,6 0,4 1,0 1,0 6,0 30

acceptable (mg/L)

De ce fait, les entreprises miniéres en opération doivent respecter ces normes
environnementales et, par conséquent, empécher I'oxydation des minéraux sulfurés présents
dans les résidus miniers générateurs de DMA. Différentes méthodes de contréle et de prévention
de la production de DMA ont ainsi été développées et peuvent étre utilisées (Aubertin et
al., 2002 ; Bussiere et al., 2010). Cependant, si le processus de production du DMA est déja
entamé sur un site minier, comme c’est le cas des mines abandonnées, il faut également
décontaminer les eaux antérieurement polluées par le DMA, en plus de freiner sa production.
Pour ce faire, différents types de traitements actifs ou passifs peuvent étre utilisés (Johnson et

Hallberg, 2005; Skousen et al., 2017).

1.3 Technologies de traitement du DMA

Plusieurs techniques de traitement (Figure 1) ont été développées au cours de ces dernieres
années pour neutraliser et décontaminer les effluents acides produits sur les sites miniers afin
d’assurer la décharge dans I’environnement d’un effluent non toxique et non dangereux,
répondant ainsi aux normes fixées par la D019. Les techniques de traitement sont généralement
classées en deux catégories, les systemes actifs et les systemes passifs (e.g., Johnson et
Halberg, 2005). Il est a noter que des sous-catégories (e.g., abiotiques, biologiques) sont parfois
distinguées (Genty, 2011). Par conséquent, apres avoir bien caractérisé les différents parameétres
clés du DMA, une technique de traitement peut étre sélectionnée. Cette technique doit a la fois

étre efficace sur le plan environnemental et étre appropriée sur le plan économique.
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Figure 1 Principales techniques de traitement du DMA

1.3.1 Technologies de traitement conventionnel (traitement actif)

De nombreux traitements conventionnels, ou dits actifs, ont été développés afin de traiter les
effluents contaminés par un DMA. Ces derniers, peuvent étre traités par voie chimique en
ajoutant en continu des composés alcalins (chaux, carbonate de sodium, hydroxyde de sodium,
etc.) afin de neutraliser 'acidité et de favoriser la précipitation des métaux présents dans le DMA
sous forme d’hydroxydes et/ou de carbonates (Aubertin et al., 2002; Brown et al., 2002; Elliott
et al, 1998; Melanson, 2006). En plus de ces procédés chimiques, les systemes actifs
comprennent d’autres procédés de traitement, a savoir, les traitements biologiques, I'osmose
inverse, la distillation, I’électrodialyse et la récupération électrolytique (Aubertin et al., 2002;
Prasad et de Oliveira Freitas, 1999). Cependant, les traitements chimiques de neutralisation
restent quand méme la voie la plus utilisée pour traiter le DMA. Ceci est notamment d{ au fait
gu’ils sont moins onéreux que les autres traitements actifs, en plus d’étre aussi efficaces. En
général, les traitements actifs s’averent colteux comparativement aux systemes passifs étant

donné qu’ils nécessitent beaucoup d’espace pour la conception des bassins et des équipements,
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ainsi que l'ajout de produits chimiques. De plus, ces procédés de traitement nécessitent un
entretien continu et une gestion adéquate des boues produites en grandes quantités. En effet, la
guantité de boues générées par la neutralisation active pourrait méme dépasser le volume du
parc a résidus original (Chatterjee et Dasgupta, 2005; Gould et Kappor, 2003; Vitor et al., 2015).
De ce fait, ces systemes sont surtout adaptés a la gestion de DMA sur des sites actifs
(MEND, 1999). Néanmoins, et en dépit de leur efficacité, ces modes de traitement chimique ne
peuvent pas étre utilisés pour traiter des effluents présents sur des sites abandonnés, étant
donné que ni le gouvernement ni les entreprises minieres ne peuvent ni assurer le suivi parfois
contraignant (entretien, suivi des performances de traitement), ni assumer les codts
considérables d’opération (de traitement). Pour I'ensemble de ces raisons, le développement des
techniques de traitement passif devient de plus en plus une solution alternative pour traiter les
effluents acides générés sur les sites miniers et plus particulierement sur les sites abandonnés ou

inactifs.

1.3.2 Technologies de traitement passif

Au cours de ces vingt derniéres années, un nombre considérable de techniques de traitement
passif a vu le jour. Ces modes de traitement ont été développés dans I'optique de remédier aux
principales difficultés posées par les traitements actifs (colts élevés, nécessité de suivi et
d’entretien) et de pouvoir ainsi les appliquer sur des sites miniers abandonnés (Melanson, 2006;
Neculita et al., 2007). Les traitements passifs reproduisent des processus de traitement
chimique, biologique et physique déja présents dans la nature. Ces procédés ont pour objectif de
neutraliser I'acidité du DMA, d’augmenter I'alcalinité, de réduire les teneurs en sulfates ainsi
gu’en fer dissous et de faire précipiter les métaux présents dans le DMA (Clyde, 2008;
Doye, 2005; Gibert et al, 2013; Hedin et al, 1994a; Melanson, 2006; Neculita, 2008;
Potvin, 2009).

Les traitements passifs peuvent étre chimiques, ou dits abiotiques. Dans ces modes de
traitement, le DMA est mis en contact avec un agent neutralisant, tel que le calcaire, afin
d’augmenter le pH, l'alcalinité et de précipiter les métaux. Parmi les traitements de types

abiotiques, il est possible de citer les drains anoxique (DAC) ou oxique calcaire (DOC) ainsi que
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les tranchées anoxiques calcaires (TOC) (Johnson et Hallberg, 2005; Potvin, 2009). Parmi les
procédés passifs de traitement de type biologique, nous retrouvons les bioréacteurs passifs
sulfato-réducteurs (BPSR), les marais épurateurs anaérobies et les murs réactifs sulfato-
réducteurs (Gazea et al., 1996 ; Genty, 2011 ; Johnson et Hallberg, 2005; Neculita et al., 2007;
Potvin, 2009). Ces méthodes biologiques de traitement passif sont basées sur la capacité de
certaines bactéries, notamment les bactéries sulfato-réductrices (BSR), a générer de I’alcalinité
et aimmobiliser les métaux sous forme de précipités sulfurés par réduction des sulfates présents
en solution en sulfures. Par ailleurs, de nombreuses études ont démontré I'efficacité de ces
systémes a traiter les DMA a moindres co(ts, tout en générant des quantités minimes de boues
en comparaison avec les systemes actifs (Brunet, 2000; Genty, 2011; Kaksonen et Puhakka, 2007;

Neculita et al., 2007; Potvin, 2009; Vitor et al., 2015).

Les modes de traitement passifs sont moins onéreux, moins nocifs pour I'environnement et
exigent pas ou peu d’entretien comparativement aux traitements actifs (Brunet, 2000). A titre
d’exemple, les colits associés a une neutralisation utilisée dans des systémes actifs peuvent étre
de 71% a 311% plus élevés que ceux liés a la neutralisation passive (Gusek, 1995). Ces différences
de colts de gestion proviennent du fait que les systémes de traitement passifs n’utilisent que
des matiéres résiduelles ou des matériaux naturels tels que la dolomite et les cendres de
cogénération, ce qui réduit considérablement les colts (Gazea et al.,, 1996; Genty, 2012a,b;

Hedin et al., 1994a; Kleinmann, 1991; Potvin, 2009; Skousen et al., 2017).

Le débit et la caractérisation chimique du DMA a traiter ainsi que la topographie et les
caractéristiques du site représentent les parameétres clés pour la sélection d’'une méthode de
traitement passif approprié (Hedin et al., 1994b; Skousen et al, 2017). Dans le cadre de ce projet,

nous allons plus particulierement nous intéresser aux procédés de traitement passifs anaérobies.

1.3.3 Biofiltres passifs sulfato-réducteurs (BPSR)
1.3.3.1 Généralités sur les BPSR

Parmi les systémes de traitement passifs anaérobies, il est possible de distinguer les biofiltres

passifs sulfato-réducteurs (BPSR). Ces derniers sont principalement basés sur I'utilisation des
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BSR. Dans des conditions anaérobies, les bactéries hétérotrophes oxydent la matiere organique
(donneur d’électrons) pour produire I’énergie dont elles ont besoin (Hao et al., 1996) et utilisent
les sulfates comme accepteurs d’électrons (Cocos, 2000; Gibert et al., 2013; Waybrant et
al., 2002). Ainsi, ce couplage oxydation/réduction génére du sulfure d’hydrogene et de I'alcalinité
sous forme de bicarbonate (HCO3) ou de carbonate (COs%) (Equation 6) (Johnson et
Hallberg, 2005; Jong et Parry, 2003; Potvin, 2009; Ramlan et Sheridan, 2015; Sheridan et
al.,, 2013; Tabak et al., 2003). En effet, cette production d’alcalinité favorise la neutralisation de
I'acidité du DMA. De plus, ces systemes de traitement favorisent la précipitation des ions
métalliques en les précipitant sous forme des sulfures peu solubles (Equation 7) (Genty et al.,
2018; Johnson et Hallberg, 2005a; Lefticariu et al., 2015; Lindsay et al., 2011; Neculita et
al., 2007; Ramlan et Sheridan, 2015; Sheridan et al., 2013).

Equation 6 $042 + 2 CH,0 + 2 H* - H,S + 2 H,CO;

Equation 7 Me?* + H,S > MeS + 2 H*

Comme tous les systemes passifs biochimiques et notamment en raison de la réalisation simple
et peu dispendieuse des mélanges de réactifs utilisés pour favoriser le développement de la
biomasse, les BPSR représentent un mode de traitement simple et économique a mettre en place
pour le traitement du DMA (Adams et al., 2014; Costa et Duarte, 2005; Neculita et al., 2007;
Vasquez et al., 2016b). Les mélanges réactifs sont généralement composés d’une source de
carbone organique (e.g., déchets), d’'une source d’azote (e.g., I'urée), d’'une source de BSR (e.g.,
sédiments, compost), d’'un agent neutralisant (e.g, calcaire, dolomite, cendres) et d’un support
physique stable (agent structurant) pour I’établissement des bactéries (e.g., sable, sédiment ou
gravier) (Cocos et al., 2002; Genty et al., 2017; Grubb et al., 2000; Lyew et Sheppard, 1997;
Neculita, 2008; OremLand et Silverman, 1979; Potvin, 2009; Waybrant et al., 1998; Zagury et
al., 2006). De nombreux travaux ont montré que l'efficacité des BPSR a long terme dépend

essentiellement de l'origine de la matiére organique (Cocos et al., 2002; Grubb et al., 2000;
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McCauley et al.,, 2009; Wildeman et al., 2006; Zagury et al., 2006). D’apres de nombreuses
études, il semblerait que le mélange réactif le plus efficace sur le plan énergétique contienne
deux sources de carbone différentes tels que des déchets cellulosiques (e.g., copeaux de bois,
sciures, écorces) et des déchets organiques (e.g., compost de feuilles, fumier de volaille, de vache
ou de cochon, boues de traitement des eaux usées, boues de pates et papiers) (Bellaloui et
al., 1999; Clemente et Bernal, 2006; Cocos, 2000; Garcés et al., 2008; Genty et al., 2017,
Lefticarius et al., 2015; Neculita, 2008; Potvin, 2009; Ramlan et Sheridan, 2015; Wang et
al., 2010). De plus, selon certaines études, I'utilisation d’une source de carbone provenant de
déchets cellulosiques couplée a un agent structurant (e.g. sable, sédiment, gravier) permettrait
une meilleure circulation du DMA a traiter grace a un milieu poreux plus adapté (Lyew et

Sheppard, 1997; Neculita, 2008; Waybrant et al., 1998).

Etant donné la trés faible solubilité des sulfures, comparativement a celle des hydroxydes et des
carbonates, la précipitation des sulfures métalliques reste le mécanisme le plus souhaité dans les
BPSR. Toutefois, en raison du pH acide et de I'insuffisance des conditions de sulfato-réduction
dans les bioréacteurs au début de leur mise en fonction, les principaux mécanismes assurant le
traitement du DMA lors du démarrage des BPSR sont I'adsorption, la complexation avec la
matiere organique ainsi que la précipitation ou co-précipitation sous forme d’hydroxydes et de
carbonates (Gibert et al., 2005; Karathanasis et al., 2010; Machemer et Wildeman, 1992;
Neculita et al., 2008a; Sheoran et al., 2010). Une fois les conditions de sulfato-réduction établies,
la précipitation des sulfures métalliques peut alors avoir lieu (Burgos et al., 2012; Genty, 2018;
Lefticariu et al., 2015; Neculita et al., 2007; Neculita et al., 2008a; Peretyazhko et al., 2009 ;
Potvin, 2009). Ceci démontre que les mécanismes d’enlévement des métaux évoluent

continuellement au cours de la période d’opération des BPSR.

1.3.3.2 Devenir des BPSR en fin de vie
Durant ces derniéeres années, plusieurs auteurs ont mis en évidence I'efficacité des BPSR a traiter
le DMA et a retenir les métaux présents par différents mécanismes incluant la sorption, la

complexation avec la matiére organique ainsi que la précipitation sous forme de sulfures,

d’hydroxydes et de carbonates (Beaulieu, 2001; Cocos, 2000; Genty et al., 2012c, 2018; Greben
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et al., 2009; Neculita et al.,, 2007; Potvin, 2009; Ramlan et Sheridan, 2015; Tsukamoto et
al., 2004). L'efficacité de ces procédés de traitement provient essentiellement de leur capacité a
retenir les métaux problématiques pour I'environnement. Ainsi, de nombreux travaux ont
démontré la capacité des BPSR a retenir plus de 90% de certains métaux (e.g., Al, Cd, Cr, Ni, Pb,
Zn) et a éliminer plus de 80% des sulfates initialement présents dans des DMA (Cocos, 2000;

Genty et al., 2018; Greben et al., 2009; Neculita, 2008; Potvin, 2009; Ramlan et Sheridan, 2015).

Toutefois, a partir du moment ou I'effluent traité ne répond plus aux normes, donc ou le systeme
de traitement perd de son efficacité (i.e., en fin de vie), I'ensemble de ces travaux expose la
complexité associée a la gestion des mélanges réactifs post-démantélement. En effet, les teneurs
élevées en métaux retenus par les mélanges réactifs exigent une gestion appropriée, afin
d’empécher leur remobilisation dans I'environnement. Actuellement, peu de travaux
s’'intéressent a la gestion des matériaux utilisés dans les BPSR post-démantelement. Genty et al.
(2012c) ont démontré que les matériaux solides issus des BPSR et contaminés par des métaux ne
devraient pas étre entreposés en milieu acide et oxydant afin d’empécher la lixiviation de certains
métaux, notamment le Cd, le Fe, le Mn, le Ni et le Zn. Ces auteurs ont également mis en évidence
gu’un recouvrement en eau approprié pourrait produire un effluent respectant les normes en
vigueur, en raison d’'une diminution de la concentration en oxygéne atteignant les mélanges
réactifs contaminés. Il est a noter que lorsque ces matériaux contaminés sont mis en contact avec
un milieu aqueux neutre et en présence d’oxygéne, les concentrations en fer dépassent

largement les normes prescrites (127 mg/L versus 3 mg/L selon la D019) (Genty et al., 2012c).

1.4 Gestion des déchets solides contaminés en métaux lourds

1.4.1 Généralités sur les techniques de gestion/traitement des déchets solides contaminés

Au Canada, selon le National Pollutant Release Inventory, environ 13 000 t de cuivre, 9 500 t de
zinc, 13 000t de plomb et 33t de cadmium ont été libérées dans I'air, I'eau et le sol en 1995
(NPRI, 1995). En plus du nickel et du mercure, ces métaux sont considérés comme étant parmi
les polluants inorganiques les plus susceptibles d’affecter I'environnement (MELCC, 2007; US
EPA, 2004). Ces métaux sont inscrits sur la liste de I'US EPA comme étant des polluants dont la

toxicité est considérée comme prioritaire (Cameron, 1992). De ce fait, différentes techniques de
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traitement ont été développées pour piéger, stocker et limiter la dispersion dans
I'environnement des métaux contenus dans les sols, les déchets solides ou encore les effluents
liquides (Mulligan et al., 2001). Ces techniques peuvent étre classées en quatre catégories :
i) physiques/physico-chimiques, ii) thermiques, iii) biologiques et iv) chimiques (Tableau 3)
(Kribi, 2005 ; Mulligan et Galvez-Cloutier, 2000; Nduwayezu, 2010 ; Sirven, 2006). Ces différents
traitements peuvent étre appliqués soit in-situ, ex-situ, on-site (sur le site) et/ou off-site

(Tableau 4).
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Tableau 3 Classement en fonction de la nature des procédés de traitement de matrices solides
contaminées par des métaux (adapté de Alzieu, 1999; Conner, 1990; Giasson et

al., 2006; Kribi, 2005; Melamed et al., 2003; Mulligan et al., 2000; Sirven, 2006)

Type de procédés Principe Exemples de traitement

Physiques ou Utiliser des fluides présents dans le sol ou injectés comme - Cyclonage
physico-chimiques  vecteur pour transporter les polluants vers des points

- Séparation magnétique
d’extraction ou pour les immobiliser .
- Flottation

Isoler, piéger, séparer, contenir, transformer et immobiliser les . .
- Confinement par encapsulation

métaux
- Confinement vertical
- Solidification/stabilisation
Thermiques Utiliser la chaleur pour concentrer, isoler et rendre inerte les - Incinération
métaux - Vitrification
- Séparation pyrométallurgique
Biologiques Utiliser des micro-organismes ou des végétaux pour solubiliser, - Biolixiviation
fixer ou extraire les métaux (Acidithiobacillus, BSR)
- Phytoremédiation
- Lagunage
Chimiques Utiliser les propriétés chimiques des métaux pour les lixivier - Oxydation et réduction chimique
puis les récupérer ou les piéger puis les récupérer ou les - Extraction par lixiviation
immobiliser . .
- Extraction par complexation
- Extraction par solvant
- Procédé d’échange cationique
- Procédé d’immobilisation
Tableau 4 Classement en fonction du lieu de traitement (adapté de Alzieu 1999; Conner, 1990;

Kribi, 2005 ; Mulligan et al., 2000; Sirven, 2006)

Confinement Traitement ex-situ et off-  Traitement in-situ Traitement ex-situ
site et on-site et on-site
- Empécher / limiter la - Excavation, - Pas d’excavation - Excavation / pompage
migration des polluants  _ransport 3 un centre de - Pas de transport - Pas de transport
traitement adapté/ colits  _pys de controle précis sur - Traitement sur le site
(e.g. : enfouissement, importants I'étendue, I'intensité et I'efficacité  _ pobilisation des

encapsulation, - Risque de pollution en du traitement

installations de dépollution /
stabilisation) dehors du site

co(ts moins importants
(e.g. : phytoremédiation, barriere
(e.g. : séparation perméable réactive, lavage

(e.g.: biolixiviation,
magnétique, incinération)  chimique)

vitrification, extraction par
lixiviation)
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Le choix du type de traitement dépend de plusieurs parametres et plus particulierement de la
nature du milieu a traiter (e.g., sol contaminé, déchets, effluents contaminés), de la
concentration en métaux et de leur forme, des débits, des parameétres électrochimiques (e.g.,
pH, Eh), du temps de réaction, des températures ainsi que des colts. En outre, chaque procédé
dispose de plusieurs avantages et inconvénients, notamment en termes de temps, de colts et/ou
d’efficacité (Dermont, 2008; Kribi, 2005; Mulligan et al., 2000; Sirven, 2006). Mise a part les
procédés d’'immobilisation, les autres procédés nécessitent des installations technologiques
importantes (Kribi, 2005). Etant donné que I'immobilisation in-situ des métaux ne nécessite pas
d’étapes d’excavation, de récupération, d’extraction (utilisation de réactifs chimiques) ni de
transport (les métaux piégés restent dans leur milieu sur le site), les colts d’opération de cette
technologie sont relativement faibles (Kribi, 2005; Qian et al., 2009). La stabilisation des métaux
est reconnue comme étant une alternative novatrice et efficace aux approches conventionnelles
de gestion des matrices solides contaminées (Dermont et al., 2008 ; Gonzalez-Nuiiez et al., 2012 ;
Malandrino et al., 2011; Qian et al., 2009; Querol et al., 2006 ; Vangronsveld et al., 2009). Le
choix de son applicabilité durant ces dernieres décennies se justifie par son efficacité, sa
simplicité et ses colts d’opération moindres (Ruttens et al., 2006). Par conséquent, nous nous

sommes intéressés a cette technologie dans la suite de ce manuscrit.

1.4.2 Stabilisation des métaux

La stabilisation peut étre définie comme étant un procédé piégeant et transformant les
contaminants métalliques en d’autres formes peu (ou pas) solubles et plus stables (FRTR, 2011;
Hammy, 2005; Kumpiene et al., 2008; Leist et al., 2000; Lens et al., 2005; Marchat, 2005;
Mulligan, 2001; Nduwayezu, 2010). Cette méthode de traitement réduit donc la biodisponibilité
des contaminants métalliques, et par conséquent, leur toxicité sur les humains et les milieux
récepteurs (Kumpiene et al., 2008; Marchat, 2005; Mulligan 2001; Nduwayezu, 2010;
Rémillard, 2012). Contrairement a la majorité des techniques de gestion des matrices solides
contaminées développées a ce jour, la stabilisation ne permet pas I'extraction des métaux.
Cependant, elle est efficace pour limiter leur migration et reste moins dispendieuse et moins

perturbatrice pour I'environnement que les approches conventionnelles de traitement ex-situ
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(Kribi, 2005). Le processus de stabilisation permet I'immobilisation des métaux suite a I'ajout
d’additifs qui se lient chimiqguement et irréversiblement a ces derniers. Il est a noter que cette
liaison chimique change la spéciation des métaux sans pour autant modifier les propriétés
physiques du milieu contaminé (Kumpiene et al., 2007; Lens et al., 2005; Mulligan 2001; Qian et
al., 2009; Rémillard, 2012). Parmi les additifs les plus efficaces et les plus largement utilisés pour
la stabilisation des métaux contenus dans des milieux contaminés (e.g., sols, cendres volantes,
sédiments, déchets, effluents), il est possible de citer les phosphates, les cendres de
cogénération, les boues rouges, la chaux, les zéolites (Basta et McGowen, 2004; Chen et al., 2003;
Fatouzzi, 2003; Kastyuchik et al, 2016; Kribi, 2005; Lombi et al, 2002, Mauric et
Lottermoser, 2011; Melamed et al., 2003; Paradis et al., 2006; Pérez-Lépez et al., 2007). Grace a
des réactions chimiques telles que la précipitation, la réduction ou la sorption chimique, ces
amendements vont stabiliser les contaminants métalliques; diminuant ainsi leur biodisponibilité
et leur mobilité dans I'environnement (Deschamps et al., 2006; Porter et al., 2004). Dans le cadre
de ce projet, plusieurs additifs ont été considérés en raison de leur efficacité, de leur faible cot

et de leur approvisionnement facile a proximité des sites miniers abandonnés.

1.4.2.1 Cendres de cogénération

L'utilisation de la biomasse forestiére pour produire de I'énergie a connu une augmentation
importante au cours de ces dernieres années (Heviankova et al., 2014). Au Québec, de
nombreuses industries produisent de plus en plus d’énergie a partir de la combustion de
biomasse, tels que les secteurs du bois, des pates et papiers ainsi que les centrales de
cogénération (Hébert et Breton, 2008). Etant donné que la biomasse utilisée est un résidu produit
ou bien récupéré par l'industrie tels que les écorces, la sciure ou les copeaux de bois, I'intérét
envers son utilisation réside dans sa disponibilité et son faible colt (Hébert et Breton, 2008).
Cependant, le recours a ce genre de pratique génére une quantité importante de cendres dont
le stockage peut poser probléeme (Hébert et Breton, 2008; Heviankova et al., 2014; Perucci et
al., 2008). En 2006, environ 300 000 tonnes métriques (tm) de cendres ont été générées a partir
de la combustion de biomasse au Québec afin de produire de I'énergie (Hébert et Breton, 2008).

Environ 40% des cendres volantes de biomasse (CVB) ont été produites dans les régions de
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I’ Abitibi-Témiscamingue et de I’Outaouais (Hébert et Breton, 2008). A elle seule, I'industrie des
pates et papiers est responsable de la production d’environ 65% des cendres. Le reste est produit
par des usines de cogénération d’énergie, des scieries et d’autres industries du bois (Hébert et

Breton, 2008).

D’une maniere générale, les cendres sont entreposées ou enfouies, et ce, notamment si le bois
bralé provient de déchets. Toutefois, une partie de ces cendres est valorisée dans le domaine
agricole comme matiere résiduelle fertilisante et dans le secteur industriel en tant que
constituant de céramique, de ciment ou d’autres matériaux de construction
(Ahmaruzzaman, 2010; Heviankova et al., 2014 ; Palacios et Puertas, 2011; Perucci et al., 2008).
Elles sont également utilisées pour le traitement d’odeur (Hevidnkova et al., 2014; Perucci et
al., 2008). Au Québec, pres de 150 000 tm de CVB ont été recyclées en 2007 comme fertilisant
dans I'agriculture, la végétalisation de sites dégradés ainsi que dans la production de terreaux et

d’autres produits, tandis que le reste (150 000 tm) a été enfoui (Hébert et Breton, 2008).

Les CVB sont un ensemble de fines particules de forme sphérique dont la composition physico-
chimique est présentée au Tableau 5 (Adamic et al., 2005; Calugaru, 2014). Les éléments les plus
dominants dans les CVB sont : CaO, SiO», K;0, Al;03, P,0s, MgO, MnO, Na;0O, Fe;03, SOs et TiO;
(Masia et al., 2007; Van Loo et Koppejan, 2008; Vassilev et al., 2010). Ces propriétés chimiques

expliquent ainsi I'intérét de leur utilisation comme fertilisants.
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Tableau 5 Composition chimique (% massique) déterminée par spectrométrie de fluorescence des

rayons X (XRF) semi-quantitatif de CVB produites au Québec (Calugaru, 2014)

Composantes Cendre A Cendre B
SiO; 26 12
Al,O3 4,8 2,4
Fe;03 51 3,2
MgO 1,2 1,8
K20 2,0 1,9
Na,O 0,9 0,5
Cao 16 27
MnO 0,9 0,7
TiO, 0,3 0,4
SO3 0,9 0,5
P20s 0,6 0,7
cl 0,2 01
Autre oxydes 0,5 0,4

Cependant, cette composition est tres variable, elle dépend de plusieurs facteurs dont
notamment les constituants de la biomasse utilisée comme matiéere premiere. Ces constituants
sont les précurseurs des composants nouvellement formés dans les CVB. La composition est
également influencée par les propriétés physiques du combustible (e.g., teneur en eau) et les
conditions de combustion (e.g., appareil de combustion, combustion compléete ou incompléte)
(Bridgeman et Darvell, 2008; Heviankova et al., 2014; Liorente et Garcia, 2006; Van Loo et
Koppejan, 2008). Les CVB comportent majoritairement trois phases cristallisées : mullite, quartz
et magnétite (Adamic et al., 2005). Comparativement aux cendres de charbon, la composition
des CVB en Ca(OH), et KOH leur confére un meilleur pouvoir neutralisant (Hébert et Breton 2008;
Thy et al., 2006). Les teneurs élevées en éléments alcalins tels que les hydroxydes de sodium, de
calcium et/ou de potassium expliquent le pH élevé des CVB (pouvant aller jusqu’a 13,8)
(Ahmaruzzaman, 2010; Calugaru, 2014; Genty et al., 2012a; Hébert et Breton 2008). Par ailleurs,
Genty et al. (2012a) et Calugaru (2014) ont démontré que les CVB ont une surface spécifique
élevée (entre46 a159m?/g) et une capacité d’échange cationique (CEC) pouvant

atteindre 138 m¢q/100 g de matériau. L'ensemble de ces propriétés chimiques et physiques
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conferent aux CVB, tout comme aux cendres volantes (CV) de charbon, un bon potentiel de
neutralisation des milieux acides et de rétention des contaminants, en particulier, les métaux
(Ahmaruzzaman, 2010; Alinnor, 2007; Calugaru, 2014; Gitari et al., 2008; Gitari et al., 2006;
Genty et al., 2012a; Gonzalez-Corrochano et al., 2009; Hébert et Breton, 2008; Heviankova et
al., 2014; Polat et al., 2002; Vadapalli et al., 2008).

En raison de leur disponibilité, de leur fort pouvoir de sorption des métaux et de neutralisation,
plusieurs chercheurs ont étudié le potentiel de valorisation des CVB dans le traitement passif du
DMA (Genty et al., 2012a; Hébert et Breton 2008; Heviankova et al., 2014). Contrairement aux
CV de charbon, l'utilisation de CVB est peu rapportée au niveau de la littérature, et ce, malgré
leur efficacité a neutraliser le DMA et a fixer les métaux (Ahmaruzzaman, 2010). Au Québec, les
CVB ont été utilisées directement sur des sites miniers acides tels que la mine East-Sullivan et |a
mine Lorraine en Abitibi-Témiscamingue afin de traiter le DMA (Genty et al., 2012a; Hébert et

Breton 2008).

Plusieurs chercheurs ont démontré la capacité de certains types de CVB a retenir environ 57% de
Mn, 35% de Ni et jusqu’a 100% de Fe, d’As, de Co, de Cu, de Zn et d’Al grace a divers mécanismes
réactionnels (Calugaru, 2014; Genty et al., 2012a; Hevidankova et al., 2014). Selon Vadapalli et al.
(2008), la précipitation des hydroxydes amorphes a des pH supérieurs a 5 a pour effet de fixer
I'aluminium présent dans le DMA. La précipitation, la co-précipitation ainsi que la sorption a la
surface des CVB sont les principaux mécanismes mis en jeu lors de I'enléevement des métaux tels
qgue le Fe, le Cu, le Zn, le Pb, le Cr et le Cd. Ces derniers sont aussi retenus par des mécanismes
de sorption au niveau du fer amorphe ainsi que des hydroxydes et oxyhydroxydes d’aluminium
contenus dans les CVB (Ahmaruzzaman, 2010; Calugaru, 2014; Genty et al., 2012a, 2018; Gitari
et al., 2006; Gitari et al., 2008; Gonzalez-Corrochano et al., 2009; Heviankova et al., 2014; Polat
et al., 2002; Vadapalli et al., 2008).

Par conséquent, I'utilisation des CVB pour le traitement des matériaux solides issus du traitement
passif du DMA permet d’améliorer la gestion de deux déchets (matériaux solides et CVB) tout en
produisant un produit final stable. La valorisation des CVB pour la stabilisation des métaux
retenus par les BPSR semble étre une voie prometteuse pour empécher leur relargage dans

I’environnement, tout en valorisant un déchet industriel.
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1.4.2.2 Boues rouges de bauxite

En 2010, le Canada a été classé troisieme producteur mondial d’aluminium avec une production
atteignant environ 3 Mt (AAC, 2012). Plus de 90% de la production a été assurée par trois
compagnies québécoises : Alcoa, Alouette et Rio Tinto Alcan. Cette industrie injecte
annuellement prés de 4,1 milliards de dollars dans I'économie du Québec (AAC, 2012).
Cependant, la production d’aluminium géneére des quantités importantes de déchets tels que les
boues rouges (RMB). Dans le monde, I'industrie de I'aluminium génére environ 120 Mt de RMB
chaque année (Karimi et al., 2014). En 2010, environ 6 Mt de RMB ont été produites au Canada,
principalement a travers le procédé Bayer (Figure 2) (AAC, 2012; Desjardins, 2007; Geng et
al., 2003; Maddocks et al., 2004; Paradis et al., 2006). Ce procédé permet I'extraction de
I'aluminium a partir de la bauxite par une digestion alcaline produisant ainsi 2 tonnes de RMB
pour chaque tonne d’aluminium commercialisée (Bouchard, 2006; Hind et al., 1999; Karimi et

al., 2014; Lamontagne, 2001; Liu et al., 2011).

Au Canada, les RBM sont entreposées dans des bassins situés a c6té des alumineries
contrairement a d’autres pays qui les stockent directement au fond des océans (Vachon et
al., 1994). Il est a noter qu’en France l'interdiction de stocker les boues rouges dans le fond des
océans est relativement récente. En dépit de leur alcalinité et de leur composition, les RMB ne
sont pas considérées comme des déchets dangereux au Canada (Poulin et al., 2008; Santé
Canada, 2003). En effet, il s’agit de résidus alcalins (pH > 10), trés fins et riches en oxydes et
hydroxydes d’aluminium et de fer (Figure 3), ce qui leur confére un bon potentiel de
neutralisation et de fixation des contaminants organiques et inorganiques (Doye, 2005; Liu et
al., 2011; Lopez et al., 1998; McConchie et al., 2002; Poulin et al., 2008; Santona et al., 2006;
Snars et Gilkes, 2009).
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Figure 2 Production de Paluminium et des RMB a travers le procédé Bayer (Energies

Renouvelables et Environnement, 2016)

Des travaux antérieurs ont démontré |'efficacité de ces déchets a stabiliser le pH de DMA a des
valeurs élevées et a précipiter les métaux contenus dans les résidus miniers acidogénes;
permettant ainsi de traiter et de prévenir la production de DMA (Desjardins, 2007; Doye, 2005;
Fortin et al., 2000; Lamontagne, 2001; Lapointe, 2005; McConchie et al., 2002; Paradis, 2004). En
outre, les RMB présentent de nombreux avantages comparativement a la chaux. Leur pouvoir de
neutralisation diminue graduellement dans le temps alors que celui de la chaux diminue de fagon
brusque (Desjardins, 2007). De plus, les RMB présentent de meilleures capacités pour éliminer
les métaux et générent, apres traitement, des boues plus stables et ce, en des volumes moins
importants (Desjardins, 2007). Les principaux mécanismes mis en jeu lors de la stabilisation des
métaux sont I'adsorption chimique et la diffusion des métaux dans les oxydes et les hydroxydes
de fer et d’aluminium présents en quantités importantes dans les RMB (Bertocchi et al., 2006;

Lombi et al.,, 2002). Par conséquent, pour I'ensemble de ces caractéristiques, I'utilisation des
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RMB parait étre une voie attrayante pour stabiliser les métaux fixés par les BPSR lors du

traitement de DMA et empécher leur relargage dans I’environnement.

WAIZO3 E502 EMTOZ WCa0 MNa2O WLOl EWFe203

Figure 3 Composition minéralogique des RMB (Adaptée de Grafe et al., 2011 et de Klauber et
al., 2011)

1.4.2.3 Poussiéres calciques de four a chaux

Les poussiéres calciques de four a chaux (PFC), aussi connues dans l'industrie sous le nom de PFC,
sont des résidus industriels alcalins. Ce sont des co-produits générés lors de la calcination
controlée du calcaire (CaCOs) pour produire de la chaux (Amde et al., 2007; Strydom et al., 1996).
Ces poussiéres possedent une granulométrie tres fine; 75% de ces particules sont plus fines
gue 300 um (Amde et al., 2007; O’Hearn et Walton 2002). Une fois dans I'eau, ces poussiéres
présentent un pH d’environ 12,1 (Collins et Emery, 1983). Par ailleurs, la composition chimique
des PFC dépend de la nature des matieres premieres introduites au départ dans le four. Les PFC
peuvent ainsi étre classées en deux catégories selon leur réactivité relative, directement liée a la
teneur en chaux disponible ou en calcium dans la matiere premiére (Amde et al., 2007). Plus la

teneur en CaO est importante, plus les PFC sont réactives et vice versa (Amde et al., 2007; Lynn
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et al., 1989). La chaux vive est I'agent alcalin le moins dispendieux et le moins efficace pour
immobiliser des métaux tels que le Cr, le Cu, le Pb et le Cd (Aubé, 2004; Liu et al., 2014). En raison
de la fine granulométrie des PFC et de la plus grande réactivité (plus grande quantité de Ca0), les
PFC peuvent efficacement neutraliser les sols ou les déchets acides tels que les résidus miniers.
Ainsi, une précipitation des métaux a lieu, ce qui réduit leur disponibilité et leur mobilité dans
I’environnement (Amde et al., 2007; Aubé, 2004; Bellaloui et al., 1996; Mehling et al., 1997; Rose
et al., 1995).

Dans l'industrie miniere, la chaux vive ou hydratée est de loin I'agent alcalin le plus utilisé pour
la neutralisation des rejets miniers (Brown et al., 2002; MacDonald et al., 1989). En plus de la
chaux, les PFC contiennent également des carbonates de calcium (CaCOs3, calcaire). Le CaO et le
CaCOs représentent les principales phases rencontrées dans les PFC (Collins et Emery, 1983,

Graymont, 2013; O’Hearn et Walton, 2002).

Les carbonates de calcium sont aussi en mesure d’augmenter le pH et de précipiter les métaux.
Toutefois, leur efficacité peut étre limitée dans le temps en raison de leur faible solubilité
(Auby, 2004; Pérez-Lépez et al., 2007). Bhatty et al. (1996) ont montré que les ions calcium,
indirectement responsables de l'augmentation du pH, sont beaucoup plus facilement
dissociables sous forme de CaO que sous forme de CaCOs. En effet, la solubilité de CaO est
de 0,1200 g/100 cc et celle de CaCOs est de 0,0014 g/100 cc (Bhatty et al., 1996). Le Tableau 6

illustre la composition chimique typique des PFC.
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Tableau 6 Composition chimique typique des PFC (Modifié de Collins et Emery, 1983 et d’O’Hearn
et Walton, 2002)

Parameétres PFC (%)
Réactivité élevée Réactivité faible

Cao 55,2-54,5 31,2
CaO disponible 26,4 5,10
SiO; 8,24 -9,94 2,46
Al,O3 4,16 - 4,49 0,74
MgO 0,49-1,63 23,5
Na O 0,03-0,21 0,00
K,O 0,22-1,33 0,09
Fe 03 0,84-1,98 0,94
SO3 4,60-7,97 2,80

La production américaine de PFC est de I'ordre de 2 a 4 Mt par année (Collins et Ciesielski, 1994).
Au Québec, environ 60 Kt de PFC sont produites chaque année par les deux usines Marbelton et
Bedford de la compagnie Graymont, considérée comme le deuxieme plus important producteur
de chaux en Amérique du Nord (Graymont, 2013). Une faible proportion de ces co-produits est
utilisée comme substitut a la chaux en agriculture, en environnement et en construction (Amde
et al.,, 2007; Davis et Hooks, 1974; Graymont, 2013; MacKay et Emery, 1994). Cependant, la
majorité de ce co-produit est replacé dans les carrieres ou mis en pile sur le site de production
(Grosse, 2007; Collins et Ciesielski, 1994; Graymont, 2013; Rose et al.,, 1995; Strydom et
al., 1996).

L'impact potentiellement néfaste des PFC sur I’environnement, les colts élevés associés a leur
disposition, leur fort caractere alcalin et leur capacité a faire précipiter les métaux font des PFC
des déchets qui méritent d’étre valorisés. Pour I'’ensemble de ces raisons, les PFC ont été choisis

pour faire partie des amendements utilisés dans le cadre de ce projet.
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1.4.2.4 Hydroxyapatite

Les phosphates font partie des agents de stabilisation les plus efficaces (Melamed et al., 2003;
Tang et al., 2013). lIs sont fréquemment utilisés pour la stabilisation des métaux présents dans
divers déchets solides ou liquides; réduisant fortement leur lixiviation et leur mobilité dans
I’environnement (Basta et al., 2001; Bolan et al., 2014; Bolan et al., 2003; Cao et al., 2003; Ma et
al., 1993). Ces propriétés de stabilisation des métaux lourds sont dues aux caractéristiques
structurales des phosphates, a leurs propriétés physiques, a leurs propriétés de surface ainsi qu’a
leurs stabilités chimiques (Kanazawa, 1982 dans Bekaert, 2004). Il existe différentes sources de
phosphates parmi lesquelles il est possible de distinguer les phosphates solubles dans I'eau tel
qgue l'acide phosphorique et les fertilisants phosphatés ainsi que les phosphates moins solubles
a savoir les apatites (Melamed et al., 2003). L’utilisation des phosphates hautement solubles
risque de favoriser I'eutrophisation des lacs ou des cours d’eau environnants suite a la rapidité
de leur solubilisation et donc a leur infiltration jusque dans les eaux souterraines (Melamed et
al., 2003; Toor et al., 2005). De plus, leur utilisation n’est pas viable économiguement en raison
des codts élevés de ces matieres premiéres (Bekaert, 2004). Cependant, si les concentrations en
contaminants métalliques sont élevées, I'utilisation des composés phosphatés peu solubles n’est
pas efficace et les sources solubles s’averent alors plus intéressantes. De nombreux auteurs ont
montré que le mélange des deux sortes de phosphates, extrémement soluble et peu soluble,
s’avere trés efficace pour stabiliser les métaux présents dans des matrices solides (Melamed et
al., 2003; Tack et al., 1997). Plusieurs parameétres tels que la nature du déchet, le type de métal
et sa spéciation, le pH du milieu, la présence d’autres métaux, la quantité et la qualité de la source
de phosphates et le temps de mise en contact peuvent influencer I'efficacité des phosphates a
stabiliser les métaux (Kribi, 2005; Wright et al., 2004). Dans le cas des BPSR, les métaux sont déja
retenus dans les biofiltres, I'utilisation des composés phosphatés peu solubles semble étre une

voie attrayante pour leur stabilisation dans le cas ou ils seraient relargués.

Les apatites, de formule chimique Me1o(XO4)sY2 [0U Me est un cation bivalent (Me?*), XO4 est un
groupement anionique trivalent (XO4>) et Y est un anion monovalent (Y)], font partie des

composés phosphatés peu solubles les plus utilisés et les moins colteux (Bekaert, 2004; Tack et
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al., 1997). Les apatites précipitent les métaux sous forme de minéraux phosphato-métalliques
géochimiquement stables et extrémement insolubles, et ce, sur un large domaine de pH (e.g., la
pyromorphite Pb1o(POa4)eX2, (X = OH~, CI-, F7)) (Bolan et al., 2014; Chrysochoou et al., 2007;
Kumpiene et al., 2008; Ma et al., 1995; Oliva et al., 2010). Les phosphates de calcium sont des
apatites naturelles tres fréquentes (Karibi, 2005; Safronova et al., 2009). Le Tableau 7 résume la
classification de ce groupe de composés phosphatés selon le rapport atomique
calcium/phosphore. Plus ce rapport augmente, plus la solubilité en milieu aqueux des phosphates

de calcium diminue (Kribi, 2005).

Tableau 7 Différents phosphates de calcium
Phosphates de calcium Abréviation Formule chimique Ca/P
Phosphate monocalcique hydraté MCP Ca(H2P04),, H,0 0,5
Phosphate monocalcique anhydre MCPA Ca(H,PQ4)> 0,5
Phosphate dicalcique hydraté DCPD CaHPQ4, 2H,0 1,0
Phosphate dicalcique anhydre DCPA CaHPO,4 1,0
Phosphate octocalcique ocp CagH,(PO4)s, 5H,0 1,3
Phosphate tricalcique a oTCP A Ca3(PO4)2 1,5
Phosphate tricalcique B BTCP B Ca3(POy4)> 1,5
Phosphate tricalcique apatitique ACP Cag(HPO4)(PO4)sOH 1,5
Phosphate tricalcique amorphe Cag(P0Oy4)s, NH,0 1,5
Hydroxyapatite calcique Ca-HAP Ca10(P0O4)6(OH)2 1,7
Phosphate tétracalcique TTCP Cay(P0Oy4),0 2,0

Du point de vue physico-chimique, I'hydroxyapatite est le composé le plus insoluble et le plus
basique de ce groupe. Il suscite beaucoup d’intérét en raison de son important potentiel a
stabiliser les métaux toxiques contenus dans les déchets (Minh et al., 2012a; Minh et al., 2014
Suzuki et al., 1984). Le produit de solubilité de I'HAP est trés faible, variant de 10°>° & 101> pour

des températures allant de 20 a 52°C (Autefage, 2009; Marchat, 2005; Rakovan et al., 2002).
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A titre d’exemple, plusieurs auteurs ont montré que I'HAP a une capacité beaucoup plus
importante que celle du charbon actif a immobiliser le Pb (Baillez et al., 2004; Kongsuwan et

al., 2009; Mavropoulos et al., 2002; Minh et al., 2012b).
Les mécanismes de rétention des métaux par I’hydroxyapatite sont principalement:
e La complexation des ions a la surface (Bailliez et al., 2004; Fuller et al., 2003);

e La dissolution/précipitation (Chen et al., 1997; Ma et al., 1993; Miretzky et
Fernandez-Cirelli, 2008);

e Le processus d’échange ionique (Arnich et al., 2003; Suzuki et al., 1984; Takeuchi

et Arai, 1990).

1.5 Méthodes de caractérisation et d’évaluation de la disponibilité des métaux applicables

aux matériaux contaminés issus des BPSR stabilisés ou non

Afin d’assurer une gestion responsable a long terme des matériaux stabilisés, des caractérisations
physico-chimique et minéralogique ainsi que des tests statiques et cinétiques permettant
d’évaluer la mobilité éventuelle des contaminants peuvent étre réalisés. Les essais statiques de
lixiviation sont des tests permettant de reproduire les conditions auxquelles des déchets peuvent
étre exposés, et ce, dans le but de simuler I'extraction des métaux lixiviables qui y sont présents.
Ils sont basés sur la mise en contact des matériaux a tester avec un agent de lixiviation qui peut
étre de I'eau déionisée ou un autre fluide de lixiviation (Bongo, 2007; Hammy et al., 2005;
Levasseur, 2004). Il existe différents tests de lixiviation, propres a chaque pays, permettant la
classification des déchets a savoir: le Toxicity Characteristic Leaching Procedure (TCLP), le
Synthetic Precipitation Leaching Procedure (SPLP), le Special Waste Extraction Procedure (SWEP),
le CTEU-9 et le test a I'eau (TE) (CEAEQ, 2012; Couillard et al., 1997; Province of British
Columbia, 1992; US EPA, 1996). L'ensemble de ces tests a été développé afin d’évaluer la
disponibilité des métaux contenus dans les déchets industriels et municipaux selon différentes

conditions de milieu. Pourtant, ils sont largement utilisés pour prédire le comportement
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géochimique des résidus miniers, notamment les tests TCLP et SPLP (MELCC, 2012; Kim et
al., 2002; Kim et al., 2005; McDonald et al., 2006; Pilon, 2011).

1.5.1 Essais statiques de lixiviation
1.5.1.1 Test TCLP

Le TCLP est un test de lixiviation réglementé communément utilisé aux Etats-Unis et au Canada
afin de déterminer le caractere dangereux d'une matiere solide résiduelle tout en évaluant la
mobilité des métaux présents en simulant les conditions des sites d’enfouissement (Bongo, 2007;
Cao et Dermatas, 2008; CEAEQ, 2012; D019, 2005; Laporte-Saumure, 2010; Levasseur, 2004;
Mercier, 2012; USEPA, 2002). Plus spécifiquement, ce test vise a simuler la lixiviation de
contaminants inorganiques dans un environnement similaire a celui d'un site d'enfouissement
sanitaire régulier, et ce, a 'aide d’acide acétique (Janin et al., 2009; US EPA, 1992). A la fin d’un
test TCLP, un résidu est jugé dangereux si les concentrations en métaux contenus dans le lixiviat

dépassent les normes minimales prescrites (Tableau 8) (US EPA, 1992).

Bien que le test TCLP ait été essentiellement développé au niveau des sites d’enfouissement
sanitaires, il est utilisé pour évaluer le potentiel de contamination de déchets inorganiques tels
que les résidus miniers (Al-Abed et al., 2006; Ghosh et al., 2004; Hooper et al., 1998; Kosson et
al., 2002; Lapako, 2002; Margui et al., 2004). Nonobstant, la procédure du test TCLP est souvent
critiquée, notamment a cause de I'utilisation de I’acide acétique qui peut exagérer la disponibilité
de certains métaux (Al-Abed et al., 2006; Ghosh et al., 2004; Hooper et al., 1998; Tiwari et
al., 2015; Townsend et al., 2003; Tsiridis et al., 2006; Vories et Center, 2002). L’utilisation du test
TCLP pour évaluer le risque environnemental lié a la gestion de certains résidus miniers a long-
terme peut donc étre remise en question (Pareuil, 2009). En effet, de nombreux travaux ont
démontré que les tests de lixiviation, notamment le test TCLP, peuvent sur- ou sous-estimer la
lixiviation de plusieurs métaux pour les rejets miniers (Al-Abed et al., 2006; Ghosh et al., 2004;
Hooper et al., 1998; Lapako, 2002; Margui et al., 2004). De ce fait, il est recommandé de jumeler
ces tests avec d’autres essais statiques et cinétiques ainsi qu’une bonne caractérisation chimique
et minéralogique afin de pouvoir identifier le mode d’entreposage ou de gestion le plus

approprié.
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Tableau 8 Concentrations maximales d'un contaminant dans une matiére liquide ou dans le lixiviat
issu d'une matiére solide au Québec (Tiré de I'article 3 du Réglement sur les matiéres

dangereuses, Québec, 1997)

Contaminants Normes (mg/L)
Arsenic 5,0
Baryum 100
Bore 500
Cadmium 0,5
Cyanures totaux 20
Chrome 5,0
Fluorures totaux 150
Mercure 0,1
Nitrates + Nitrites 1000
Nitrites 100
Plomb 5,0
Sélénium 1,0
Uranium 2,0

1.5.1.2 Test SPLP

Le test SPLP a été développé par I'US EPA (Method 1312) et adopté au Québec (MA. 100-
Lix.com.1.1) afin de déterminer la présence de contaminants organiques ou inorganiques
potentiellement lixiviables par les pluies acides (CEAEQ, 2010; US EPA, 1994). En d’autres termes,
ce test permet d’évaluer le risque de transfert des contaminants vers les eaux souterraines et/ou
de surface (CEAEQ, 2010; Laporte-Saumure, 2010; Pareuil, 2009; Tiwari et al., 2015; US
EPA, 1994). Tout comme le test TCLP, ce test peut donner des informations sur le danger
potentiel des sols/déchets contaminés ou des matiéres résiduelles dangereuses traitées lors de
leur entreposage en surface ou dans des endroits facilement accessibles aux pluies acides (Janin
et al., 2009; Lafond, 2012; Lessaveur, 2004). Concretement, le test SPLP consiste a simuler des
pluies acides via une solution diluée composée d’acide sulfurique et d’acide nitrique

(CEAEQ, 2010c; Janin et al., 2008; Lafond, 2012; Laporte-Saumure, 2010; Pareuil, 2009; Tiwari et
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al., 2015; US EPA, 1994). Le test SPLP est un test moins agressif que le test TCLP et ce, bien que
le pH initial des deux solutions soit globalement similaire (Deng et Tikalsky, 2006; Pasini et
Walker, 2012). Lackovic et al. (1997) ainsi que Shieh (2001) ont démontré que le test SPLP est
capable de reproduire des conditions plus réalistes que celles simulées par le test TCLP. Toutefois,
le test SPLP peut surestimer la mobilité de certains métaux tels que I’As, le Pb et le Zn ou la sous-

estimer dans certains cas (e.g. Cr) (Lackovic et al., 1997; Shieh, 2001).

Bien que ce ne soit pas son domaine d’application spécifique, le test SPLP fait partie des essais
statiques de lixiviation les plus utilisés pour prédire la lixiviation potentielle des éléments
problématiques présents dans les résidus miniers (Hageman et al., 2000; Park et al., 2014; Pasini
et Walker, 2012; Pilon, 2011; Rait et al., 2010; Ziemkiewicz et Knox, 2006). Il est a noter que
méme si ce test n’est pas mentionné dans la D019, les concentrations des contaminants lixiviés
sont généralement comparées aux valeurs de référence inscrites dans le Tableau 1 de I'annexe 2

de la D019 (MELCC, 2012).

1.5.1.3 Testal’eau

Le test a I'eau a été développé pour faire face a la non-représentativité du test TCLP (basé sur
I"utilisation de I'acide acétique) et ce, plus particulierement, pour les déchets inorganiques tels
que les résidus miniers (Hammy et al.,, 2005; Janin et al.,, 2009; Levasseur 2004). Le test de
lixiviation a I'’eau neutre (TE), quant a lui, n’est pas un test réglementé. Cependant, il représente
une alternative fiable et rapide du test réglementé CTEU-9 qui a été développé par les chercheurs
de I'INRS-ETE (CEAEQ, 2012; Couillard et al., 1997; Hammy et al., 2005; Levasseur, 2004). Ce test
simule la lixiviation des métaux apres un simple contact avec une eau a pH neutre, permettant
ainsi la mise en évidence du potentiel lixiviable des métaux/métalloides présents dans les déchets
ou les sols contaminés une fois exposés aux précipitations atmosphériques ou entreposés dans
les sites d’enfouissement (Guemiza, 2013; Hammy et al., 2005; Levasseur, 2004; Mercier et

al., 1997).
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1.5.1.4 Mesure du Potentiel Net de Neutralisation (PNN)

Dans I'optique de mettre en évidence la nature d’un matériau a générer de I'acidité, des essais
statiques sont généralement utilisés afin d’évaluer le potentiel de génération d’acide (PGA). Il
s'agit de tests qualitatifs, simples, rapides, faciles a mettre en ceuvre et moins onéreux
comparativement aux tests cinétiques (Bouzahzah, 2013; Doye, 2005; Lawrence, 1990; Lawrence
et Wang, 1996; Plante, 2004; Sorrenti, 2007). Toutefois, ces tests ne sont pas en mesure
d’évaluer le comportement géochimique des matériaux quand ils sont exposés aux conditions de
terrain (Bouzahzah, 2013; Doye, 2005; Plante, 2004; Sorrenti, 2007). Ce sont des tests qui se
basent sur la différence ou le rapport entre le potentiel de génération d’acide (PA) et le potentiel
de neutralisation d’acide (PN). Lorsque le PN est supérieur au PA, en d’autres termes, si la
proportion de minéraux neutralisants est supérieure a celle des minéraux acidogenes, le
matériau n’est pas générateur d’acidité (Bouzahzah, 2013; Doye, 2005; Lawrence, 1990;
Lawrence et Wang, 1997; Plante, 2004; Sorrenti, 2007). Cette comparaison permet ainsi
d’estimer le potentiel net de neutralisation (PNN = PN-PA ou NPR = PN/PA). En effet, le PNN et
le NPR font partie des tests largement utilisés en industrie miniéere afin de prédire la génération
d’acide, de classer les rejets miniers et d’aider les industriels a mieux choisir les méthodes de
restauration. Il est a noter que la classification des matériaux est différente selon les auteurs et
selon le paramétre utilisé (PNN ou NRP) (Bouzahzah et al., 2014; Plante, 2004). La Figure 4 illustre

les criteres d’interprétation du PNN et du NRP (Bouzahzah, 2013).

Un résidu est considéré comme générateur d’acidité lorsque son PNN est inférieur
a -20 kg CaCOs/t et son NRP est inférieur a 1, alors qu’il est considéré comme non générateur
d’acidité si son PNN est supérieur a20 kg CaCOs/t et son NRP est supérieur a2,5
(Bouzahzah, 2013; NEDEM, 2009; Plante, 2004; Price et al., 1997). Toutefois, il peut étre classé
comme incertain dans le cas ol -20 < PNN < 20 kg CaCOs/t et 1 < NRP < 2,5. Dans ce dernier cas,
il est préconisé de passer par des tests cinétiques afin d’établir la meilleure stratégie de gestion
de ces déchets ou résidus miniers (Bouzahzah, 2013; NEDEM, 2009; Plante, 2004; Price et

al., 1997). Selon la D019, un résidu minier est classé comme générateur d’acide si la teneur en
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soufre total est supérieure a 0,3% et si son PNN est inférieur a 20 kg CaCOs/t ou son NPR est

inférieur a 3.

PN/PA =4 PN/PA =25 PN/PA=13
’ L

PN/PA= 1

U P P
140 | Rejet non
générateur
120 d'acidité
100 Zone d'incertitude
X 80
3
I 60
g R—
40 ejet générateur
d'acidité
20
O L ] T
0 20 pa (kg caco3fr) 190 150
Figure 4 Classification des résidus en fonction du PNN et du NPR (Adaptée de Bouzahzah et
al., 2014)

Bien que ces tests soient réservés a la prédiction de la génération d’acidité des résidus miniers,
ils peuvent étre utilisés sur les BPSR ayant servis au traitement du DMA et dont la contamination

en métaux est généralement importante.

1.5.2 Essais cinétiques

Afin de simuler I'altération naturelle des BPSR contaminés en métaux, des essais en mini-cellules
d’altération ou en colonnes peuvent étre effectués. Ces essais permettront ainsi la
compréhension du comportement environnemental des BPSR face a I'oxydation des différentes
phases minérales produites lors du traitement du DMA. lls permettront également de statuer sur
I'efficacité de différents matériaux alcalins a stabiliser les métaux retenus par les BPSR. Par

ailleurs, les tests en colonnes représenteront également un outil d’aide au choix des meilleures
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facons de disposer et d’utiliser ces amendements avec les BPSR pour une gestion appropriée de

ces derniers.

Les tests cinétiques sont des essais de prédiction largement utilisés pour simuler une oxydation
accélérée ou naturelle des rejets miniers dans des conditions controlées (Bouzahzah, 2013;
Brassard, 1993; Ethier, 2011, Plante, 2010; Sorrenti, 2007; Villeneuve, 2004). Ces tests
permettent notamment de suivre le comportement environnemental (e.g., potentiel de
génération d’acide — PGA) des rejets a I'aide d’analyses des produits résultant de I'oxydation des
minéraux sulfureux. Il est a noter que ces produits sont généralement récupérés au moyen d’une
eau de rincage (Bouzahzah, 2013; Ethier, 2011; Sorrenti, 2007; Villeneuve, 2004). Afin de statuer
sur le PGA et la réactivité des rejets miniers, les principales analyses communément effectuées
sur les lixiviats sont le suivi du pH, du Eh, de I'alcalinité et de I'acidité, des teneurs en métaux et
en anions ainsi que de la conductivité (Derycke, 2012; Morin et Hutt, 1997; Villeneuve, 2004).
Durant ces derniéres décennies, différents tests cinétiques ont été développés a cet effet, entre
autre, I'essai de confirmation de la Colombie-Britannique, les cellules humides, les mini-cellules
d’altération (MCA), les tests en colonnes (Benzaazoua et al., 2002; Brassard, 1993;
Bouzahzah, 2013; Lawrence, 1990; Villeneuve, 2004). L'objectif de ces tests vise a mieux
comprendre le comportement environnemental des BPSR face a I'oxydation de différentes
phases minérales produites lors du traitement du DMA. Ills permettent également de choisir les
matériaux les plus appropriés pour stabiliser les métaux retenus dans les BPSR ainsi que les
meilleurs scénarios de stockage. En I'occurrence, seuls les essais en MCA et en colonnes seront

utilisés dans le présent projet de recherche.
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1.6 Hypotheéses, objectifs de recherche et originalité
1.6.1 Hypotheéses

Les hypotheses sur lesquelles se basent le présent travail de recherche sont exposées ci-dessous :

e Des matériaux (neutralisants et structurants) et des déchets (cellulosiques et
organiques) disponibles localement possédent des propriétés adaptées pour la
réalisation d’'un mélange réactif optimal (efficace et moins colteux) pour traiter

le DMA ferrifere;

e Lagranulométrie des matériaux affecte le comportement hydraulique; I'utilisation
des matériaux ayant une granulométrie plus grossiere améliorerait la durée de vie

des BPSR et limiterait les problemes de colmatage;

e |'utilisation de matériaux alcalins tels que les cendres volantes de biomasse (CVB),
les boues rouges d’aluminerie (RMB), les PFC ainsi que I’hydroxyapatite (HAP)

stabilise sur le long-terme les métaux retenus dans les BPSR a la fin de leur vie.

1.6.2 Objectifs de I’étude

De nombreux travaux ont été réalisés afin de démontrer I'efficacité des BPSR a traiter le DMA.
Toutefois, peu ou pas de travaux ont étudié la facon de gérer les matériaux solides utilisés dans
la conception des BPSR une fois saturés en métaux. La présente étude vise a répondre a ce besoin

en recherche.

Les objectifs principaux de ce projet de recherche visent, entre autres, a établir un procédé de
traitement biologique passif et/ou semi-passif permettant de traiter efficacement, durablement
et a moindres co(ts le DMA. lls visent également a développer des méthodes performantes de
gestion a long terme des résidus solides générés lors du traitement semi-passif du DMA aux prises

avec une contamination métallique.

A la vue des hypothéses, le présent travail propose les objectifs spécifiques suivants :
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Etudier I'efficacité de nouveaux mélanges réactifs constitués de matériaux
disponibles localement aprés caractérisation compléte (BPSR 1 — B1 et BPSR 2 —

B2) pour traiter un DMA férrifere;

Estimer I'importance de I'activité des BSR sur la performance des BPSR pour le

traitement de DMA;

Caractériser les biofiltres d’un point de vue physico-chimique et microbiologique

une fois la fin de vie des BPSR atteinte;

Evaluer I'efficacité de différents résidus alcalins sélectionnés a immobiliser les

métaux retenus par les BPSR;

Déterminer les proportions requises d’'amendements pour stabiliser efficacement
les métaux retenus dans les matériaux solides lors du traitement de DMA par les

BPSR;

Evaluer le comportement biogéochimique des déchets de BPSR et comparer
I'effet des amendements alcalins sur la stabilisation physico-chimique des métaux

dans les biofiltres (e.g., MCA);

Comparer les différentes techniques de stabilisation et de stockage a long terme

des déchets de BPSR a partir d’essais cinétiques en colonnes;

Evaluer le mode le plus approprié pour ajouter les amendements lors du procédé

de stabilisation des métaux;

Etudier différentes dispositions pour sélectionner la meilleure approche de

stockage.
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1.6.3 Originalité

Tel que mentionné précédemment, le traitement du DMA représente une des problématiques
les plus importantes de l'industrie miniére. Durant ces dernieres décennies, différentes
technologies (physique, chimique et biologique) ont été développées afin d’'y remédier (Aubertin
et al., 2002a; Prasad et de Oliveira Freitas, 1999). De nos jours, en raison de leur efficacité a traiter
le DMA a moindres co(ts et de la production moins importante de boues (en comparaison aux
systemes de traitement actif), les BPSR font partie des technologies les plus étudiées
(Brunet, 2000; Chang et al., 2000; Cocos, 2000; Genty, 2011; Neculita et al., 2007; Waybrant et
al., 1995).

Le présent travail vise a i) valoriser de nouveaux matériaux naturels ainsi que les résidus
organiques, présentement disponibles en grandes quantités en Abitibi-Témiscamingue, simples et
moins co(teux en vue de les intégrer dans les BPSR pour le traitement des DMA. Au meilleur de
nos connaissances, aucune étude n’a été réalisée pour tester des copeaux de tremble et de bouleau
avec différentes granulométries dans les mélanges réactifs. ii) identifier des résidus alcalins
permettant de stabiliser les métaux retenus par les BPSR apreés utilisation et ainsi permettre

leur gestion a long terme.
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2 METHODOLOGIE

Une approche méthodologique a été adaptée afin de répondre aux objectifs de la thése. La Figure
5 résume les outils méthodologiques utilisés pour réaliser la présente étude et répondre aux

objectifs fixés.

(i) DEVELOPPEMENT DE NOUVEAUX BPSR/BSPSR POUR LE
TRAITEMENT DU DMA FERRIFERE FORTEMENT CONTAMINE

CARACTERISATION DE NOUVEAUX ESSAIS DE TRAITEMENT EN LABORATOIRE
MELANGES REACTIFS A L'ECHELLE INTERMIDIAIRE ET PILOTE

EVALUATION DE LA
PERFORMANCE (SUIVI
PHYSICO-CHIMIQUE ET

MICROBIOLOGIQUE

POUR PLUS DE 266

JOURS)

DETERMINATION DES
PRINCIPAUX
MECANISMES
D'ENLEVEMENT DES
METAUX (PES)

CARACTERISATION CARACTERISATION
PHYSICO-CHIMIQUE & PHYSIQUE &
MICROBIOLOGIQUE HYDRAULIQUE

(ii) STABILISATION DES BPSR/BSPSR APRES UTILISATION

EVALUATION DE POSSIBLES APPROCHES
DE STABILISATION A LONG TERME EN
LABORATOIRE

DETERMINATION DE LA STABILITE A LONG
TERME DES BPSR APRES UTILISATION

REALISATION D'ESSAIS EVALUATION DE EVALUATION DE
CINETIQUES EN MCA L'INFLUENCE DE L'INFLUENCE DES
ET EN COLONNES L'AJOUT RESIDUS CONDITIONS DE
(SUIVI PHYSICO- ALCALINS A L'AIDE DES STOCKAGE A L'AIDE
CHIMIQUE ET ESSAIS CINETIQUES EN DES ESSAIS EN
MICROBIOLOGIQUE) MCA ET EN COLONNES COLONNES

DETERMINATION DU
POTENTIEL DE
LIXIVIATION ET DE
GENERATION
D'ACIDITE

Figure 5 Schéma général de la démarche méthodologique
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2.1 Développement de nouveaux BPSR et préparation de matériaux contaminés en métaux
2.1.1 Choix et caractérisation des matériaux constituant le mélange réactif des biofiltres

Tel que mentionné précédemment, la performance d’un systéeme BPSR dépend de la composition
du mélange réactif. Ce dernier doit notamment contenir une source de carbone organique, une
source de bactéries, ainsi qu’un agent neutralisant au sein d’un milieu poreux adapté pour
supporter la biomasse. Toutefois, le choix du mélange dépend essentiellement du co(t et de la
disponibilité de ces composants. De nombreux travaux de recherche ont été réalisés afin
d’étudier I'efficacité de divers matériaux a traiter le DMA dans l'optique de déterminer la
composition optimale d’un point de vue technico-économique. Toujours dans le souci de trouver
des matériaux efficaces et moins onéreux, le centre technologique des résidus industriels (CTRI)
a récemment effectué une recherche des matériaux disponibles en quantités importantes dans
la région et pouvant étre utilisés dans des systemes de traitements passifs, tels que les BPSR. Les
matériaux inventoriés ont été caractérisés et classés selon leurs types, a savoir : les déchets
cellulosiques (écorce, copeaux, sciure, ensilage, foin sec, paille, compost végétal), les fumiers
(bovin, poule), les cendres, les tourbes, les boues papetiéres et les minéraux (calcite, calcaire,

dolomite, pierre a chaux, sable, poussiere de sable) (Tableau 9).

A partir de ces informations, la présente étude tente de développer des BPSR permettant un
traitement efficace et moins colteux de DMA typiqguement générés dans la région, tout en
valorisant les résidus inventoriés. Les copeaux de tremble et de bouleau font partie des déchets
cellulosiques répertoriés et caractérisés. lls ont été testés dans ce travail en tant qu’agent
structurant et comme source de carbone a long terme pour les BSR. Le fumier de poule, le
compost de feuilles, les boues papetiéres et les boues municipales ont également été utilisés
comme composants des mélanges réactifs; ils représentent les sources de carbone a court terme
pour les BSR. Il est a noter qu’en plus d’étre riche en matiéres organiques, ces matériaux sont
également riches en BSR. En outre, parmi les agents neutralisants répertoriés et testés dans cette
étude, il faut distinguer la présence de la calcite. Tout comme les copeaux de bouleau et le sable,

la calcite peut étre utilisée comme agent structurant dans les BPSR.
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Les matériaux solides utilisés dans les mélanges réactifs, ainsi que les mélanges réactifs eux-
mémes, ont fait I'objet d’une caractérisation physico-chimique et microbiologique préalable. Les
principales analyses effectuées concernent la teneur en eau, le pH, la CEC ainsi que la teneur en
soufre, en azote, en carbone et en métaux. Le dénombrement des BSR, des bactéries
hétérotrophes anaérobies totales (BHAT) et des bactéries sulfato-oxydantes (BSO) a été

également réalisé.
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Tableau 9 Principaux matériaux répertoriés en Abitibi et leurs caractéristiques physiques,
chimiques et microbiologiques ainsi que leurs rdles dans le traitement de DMA

(inventaire réalisé en 2012 par I’équipe du CTRI)

Matériaux Role Principales caractéristiques
Déchets Source de carbonealong -pH:3,5-7,1
cellulosiques terme pour les BSR -C/N:5,34-510
Structurant - BSR/g &ch. sec : 0 — 20 sauf ensilage : > 8,17 x 10° et

compost végétal : 2,10 x 10°
- COD (mg/L) : 48 —3 680
- CEC (meg/100 mg) : 13,1 —197
- Ksat (cm/s) : 0,02 — 13,4
- Porosité (% en vrac) : 0,41 - 0,85

Fumiers Source de carbone a -pH:7,1-9,7
court terme pour lesBSR - c/N:4,97-9,04
Source de BSR - BSR/g ¢ch.sec : 1,11 x 10°— 1,07 x 10®

-COD (mg/L) : 32 — 4 200

- CEC (m¢q/100 mg) : 91,6 — 156

- Ksat (cm/s) : 0,00 — 0,27

- Porosité (% en vrac) : 0,50—0,78

Cendres Neutralisant -pH:8,2-13,8
Sorbant - CEC (m¢q/100 mg) : 11,0-138
- Ksat (cm/s) : 0,00 — 0,15
- Porosité (% en vrac) : 0,14 - 0,75

Tourbes Sorbant -pH:3,4-41
-C/N:11,8-12,5
- COD (mg/L) : 33-58
- CEC (meg/100 mg) : 210 — 267
- Ksat (cm/s) : 0,01 — 0,40
- Porosité (% en vrac) : 0,36 — 0,58

Boues papetieres Source de BSR -pH:6,3
Source de carbone -C/N:9,62
- BSR/g &ch. sec : 2,53 x 10°
- COD (mg/L) : 70
- CEC (m¢g/100 mg) : 8,00
- Ksat (cm/s) : 0,09
- Porosité (% en vrac) : 0,4

Minéraux (e.g., Neutralisant -pH:7,5-9,4
CaCOs, CaMg(COs)2)  Structurant - Ksat (cm/s) : 0,00 — 18,3
- Porosité (% en vrac) : 0,37 —0,58
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2.1.2 Montage des biofiltres

Apres le choix et la caractérisation des matériaux testés dans les mélanges réactifs, les BPSR (B1,
B2 et BC —témoin) ont été congus comme décrit au Tableau 10 en deux séries d’essais (Série 1 et

Série 2).

Tableau 10 Composition des mélanges réactifs utilisés dans les BC (Neculita, 2008), B1 et B2

BPSR témoin (BC) B1 B2 Roéle des constituants

Copeaux d’érable Copeaux de tremble Copeaux de bouleau Agent structurant et source de
carbone

Bran de scie d’érable Boues papetieres - Sources de carbone et de BSR

Fumier de poule - Fumier de poule Source de carbone et de BSR

Compost de feuilles - - Source de carbone et de BSR

Sédiments - - Sources de BSR

Sable - - Agent structurant

Urée - - Source d’azone

Carbonate de calcium - Calcite Agent neutralisant

Gravier - - Permet la libre circulation du DMA

Le B1 évalue la capacité des copeaux de tremble et des boues papetieres a traiter un DMA plutét
gue les copeaux et la sciure d’érable, utilisés dans BC et qui sont des matériaux plus coliteux. Le
B2 est plus simple et contient moins de constituants que le B1. Il a été élaboré afin de vérifier
I'efficacité des copeaux de bouleau, du fumier et de la calcite a traiter un DMA concentré en
métaux (Tableau 10). Il a également permis d’évaluer la capacité des copeaux de bouleau a

améliorer la perméabilité du mélange comparativement aux autres BPSR.

Premiére série d’essai (B1) : Pour cette série d’essais, six barils en plastique, de 38 L chacun

(38 cm de diametre et 44,5 cm de hauteur), ont été utilisés comme réacteurs. Ces derniers
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disposent d’'une entrée pour le DMA située a la base des barils et de deux sorties pour I'effluent
traité situées en haut des barils (sur le c6té opposé de I'entrée) pour permettre une bonne
distribution du DMA. Une des sorties est munie d’une valve permettant un échantillonnage
hebdomadaire afin de caractériser I'effluent a la sortie du systéeme, I'autre sortie permet
I’évacuation des effluents dans des barils de 200 L. Ces derniers sont connectés a un bidon
contenant une solution d’acétate de zinc diluée dans une solution de NaOH (1 M) pour empécher
la dispersion du H,S dans I'air. Afin de favoriser une bonne circulation du DMA, une couche de
gravier a été placée a la base des réacteurs correspondant a un volume d’environ 5 L (Figure 6).
Un disque en plastique perforé a été déposé au-dessus du gravier pour permettre le maintien du
mélange réactif contenu dans des sacs en géotextile. Ces derniers ont été utilisés afin d’empécher
la perte des constituants. Un autre disque en plastique perforé ainsi qu’une deuxiéme couche de

gravier ont également été placés au-dessus des sacs (Figure 7).
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Figure 6 Schéma représentant le montage et la configuration des B1
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Afin de statuer sur l'efficacité des matériaux utilisés dans le mélange réactif, le biofiltre
développé par Neculita (2008) (BC) a été reconstitué et utilisé comme témoin. Le biofiltre testé
(T) dans le cadre de cette étude posséde la méme composition que le témoin a I'exception du
fait que les coupeaux d’érable ont été remplacés par des coupeaux de tremble et les brans de
scie par des boues papetiéres (Tableau 11), dont la caractérisation a montré une quantité
importante de BSR. Dans |'optique d’évaluer I'impact des bactéries sur la performance du
biofiltre (T), le méme mélange réactif (T) a été stérilisé dans des sacs biohazards a 121°C

pendant 30 min afin de produire des mélanges abiotiques (TS).

Tableau 11 Proportion de différents composants des mélanges réactifs utilisés dans les B1 (C, T et

TS)

Matériaux Ratio (%)

C T TS
Copeaux érable 10 0,0 0,0
Bran de scie érable 20 0,0 0,0
Copeaux tremble 0,0 10 10
Boues papetieres 0,0 20 20
Fumier de poule 10 10 10
Compost de feuilles 20 20 20
Sédiments 15 15 15
Sable 0,0 0,0 0,0
Urée 20 20 20
Carbonate de calcium 3,0 3,0 3,0
Gravier 2,0 2,0 2,0
Total 100 100 100
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Apres avoir pesé les différents matériaux de chaque mélange réactif, ces derniers ont été
homogénéisés et introduits dans des sacs en géotextile. Le remplissage s’est fait de maniére a
avoir 50% de vide. Les B1 ont, tout d’abord, été immergés dans du milieu Postgate B, afin de bio-
activer les consortia (Postgate, 1984). Ce milieu contient des agents réducteurs (acide ascorbique
et acide thioglycollique), une source de sulfates (CaS04.2H,0, MgS04.7H,0, FeS04.7H,0), une
source de carbone (lactate de sodium - C3HsNAQ3), ainsi que des nutriments (extrait de levure).
Apreés avoir saturés les mélanges réactifs de ce milieu de culture, les réacteurs ont été fermés
hermétiquement a I'aide de goudron afin de répondre aux besoins des BSR en procurant un
environnement anoxique. Le milieu Postgate B permet d’obtenir un Eh de -100 mV et un pH
supérieur a 5,5 au bout de quelques jours (trente jours environ), ce qui stimule les BSR. Une fois
ces conditions réductrices bien établies, I'alimentation des bioréacteurs par un DMA synthétique
a été commencée. Ce dernier circule du bas vers le haut afin de prévenir le colmatage des
biofiltres et de favoriser une bonne distribution du DMA dans I'ensemble du biofiltre.
L'alimentation des biofiltres a été faite a l'aide une pompe péristaltique avec un débit
de 3,7 mL/min, permettant d’avoir un TRH de 3,5 jours. Les Figures 7 et 8 donnent une vision
réelle de I'aspect technique des biofiltres utilisés. Il est a noter que I'ensemble des biofiltres (C,

T et TS) a été réalisé en duplicata.

47



Sortie
des effluents

Sortie pour
échantillonnage

Mélange réactif Géotextile Rondelle en plastique
trouée
Figure 7 Photographie illustrant les différentes étapes de construction des B1
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Figure 8 Vue globale des systémes de traitement du DMA (B1)
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Deuxiéme série d’essais (B2) : Afin de statuer sur I'efficacité d’un second mélange réactif plus
simple et moins colteux, a traiter un DMA pouvant étre quatre fois plus concentré en métaux
que celui utilisé pour alimenter les B1, trois biofiltres de dimensions moyennes ont été congus.
Pour ce faire, trois barils de 200 L (53 cm de diametre et 88 cm de hauteur) disposant d’une
entrée pour le DMA a la base et d’une sortie de I'effluent traité en haut, ont été utilisés. Etant
donné la granulométrie grossiere des copeaux de bouleau (D10 =1,8 mm, Dso=7,0 mm, Do
=15 mm), une couche de ces derniers a été placée au fond des réacteurs a la place du gravier.
Ces copeaux permettent une bonne distribution du DMA a I'entrée tout en évitant le colmatage
a la base du biofiltre. Les réacteurs ont ensuite été remplis d’'un mélange réactif contenant (%
base séche) : 60% de copeaux de bouleau, 20% de calcite et 20% de fumier. Les matériaux ont
été homogénéisés et quartés avant de procéder au remplissage des barils. Comme
précédemment, le mélange a été déposé dans les barils de facon a avoir un ratio de vide
avoisinant les 50% tout en évitant une compaction manuelle (Figure 9). Une membrane de
géotextile perméable a été placée par-dessus et par-dessous le mélange afin d’isoler les
matériaux et d’empécher leur perte tout en permettant 'écoulement du DMA (Figure 9). Une
autre couche de coupeaux a été déposée au sommet du baril, par-dessus le géotextile, afin de
permettre une bonne distribution du DMA et le maintien du mélange réactif (Figure 9). Ensuite,
les barils ont été fermés hermétiquement afin de procurer un milieu anoxique aux BSR. Une fois
congus, les réacteurs ont été alimentés en DMA par le bas a I'aide d’'une pompe péristaltique.
L’alimentation des biofiltres a été fixée a un débit d’environ 9,6 mL/min; permettant ainsi d’avoir
un TRH de 7,0 jours. Les effluents ont ensuite été évacués dans un baril de 200 L (Figure 10), afin
d’étre vidés a I'aide d’une pompe dans des cuves de 1 000 L pour décontamination chez une

compagnie miniere.
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Figure 9 Photographies illustrant les différentes étapes de construction des B2 : a. les différents
composants du mélange, b. géotextile au fond du baril, c. mise en place d’une couche
de copeaux en-dessous du biofiltre et d. mise en place d’'une couche de copeaux au-

dessus du biofiltre
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Figure 10 Une vue de I'ensemble du systéme de traitement de DMA

2.1.3 Composition du DMA

La composition du DMA synthétique circulant a travers les biofiltres est présentée au Tableau 12.
Cette composition a été inspirée de celle du DMA de I'ancienne mine abandonnée Lorraine,
située au Témiscamingue (Genty, 2011). De nombreux chercheurs se sont basés sur la
composition du DMA de ce site afin de réaliser leurs recherches en lien avec la restauration et le
traitement de DMA (Genty, 2012; Neculita, 2008; Robin, 2009, Rakotonimaro et al., 2017). Le
DMA a été préparé chaque semaine. Pour la premiére série d’essais, le DMA alimentant le B1 a
été préparé avec de l'eau distillée et des sels métalliques, tandis que pour celui utilisé pour
alimenter le B2, I'eau distillée a été remplacée par de I'’eau du robinet étant donné le volume
important de DMA nécessaire pour |'essai. Les sels métalliques ont été mis en solution a I'aide
d’un baton en bois. Il est a noter que le sulfate ferreux est le dernier sel a étre ajouté pour limiter
I’'oxydation du Fe?* en Fe3*. Une mesure du pH et du Eh a été effectuée immédiatement aprés
chaque préparation de DMA afin de s’assurer d’avoir un pH d’environ 4,22 et un Eh

d’environ 300 mV. Le contenant a ensuite été bien fermé.
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Tableau 12

Composition du DMA synthétique

Parameétres Source Concentration visée
en métal (mg/L)

Al Al3(SO4)3.18H,0 7

Cd CdS04.8H,0 1

cr CrK(SO4)2.12H,0 2

Fe FeS04.7H,0 1600

Cu CuS0O4.7H,0 7

Mg MgS04.7H20 100

Mn MnS0O4.H,0 21

Ni NiSO4.6H,0 7

Pb Pb(NO3), 1

SO4 Na S04 4200

Zn ZnS04.7H,0 2

pH } 4,2

Afin de statuer sur I'efficacité du B2 a traiter des DMA trés chargés en métaux, la concentration
du DMA a été doublée puis triplée au bout de 45 et 89 jours de fonctionnement du systéme,
respectivement. Aprés 164 jours, les concentrations ont été multipliées par quatre. Dans le but
de faire face a cette charge importante en métaux, une concentration de 3 500 mg/L de lactate
de sodium été ajoutée chaque semaine au DMA, comme source de carbone liquide permettant

ainsi d’améliorer les performances des BSR.

2.1.4 Suivi des paramétres microbiologiques et chimiques des BPSR

Afin de mettre en évidence I'efficacité des BPSR, un suivi des parameétres physico-chimiques et
microbiologiques des effluents a I’entrée et a la sortie des biofiltres a été effectué tout au long
des expériences. Les analyses effectuées incluent le pH, le Eh, les teneurs en Fe?*, en SO4%, en
métaux ainsi que la concentration en carbone organique dissous (COD) et le dénombrement des

BSR a la sortie. La fréquence des différentes analyses est présentée au Tableau 13.
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Tableau 13 Type et fréquence des analyses

Types d’analyse Fréquence (B1) Fréquence (B2)
pH, Eh 2 / semaine 1/ semaine
Fe2*, SO4% 1/ 2 semaine 1/ semaine
Métaux 1/ semaine 1/ semaine
CcoD 1/ mois 1/ semaine
BSR 1/2 mois 1/2 mois

Le pH, le Eh ainsi que les teneurs en Fe?* et en SO4% ont été mesurés immédiatement aprés
I’échantillonnage. Les mesures du pH et du Eh ont été effectuées a I'aide d’une électrode a pH et
d’une autre a Eh, branchées toutes les deux sur le méme appareil de la marque HACH. Le pH-
metre a été calibré lors de chaque série d’analyses. Les mémes échantillons ont ensuite été filtrés
sur des filtres a seringue ayant une porosité de 0,45 um. Une partie du filtrat a servi a la
détermination des concentrations en Fe?* et en SO4% en utilisant des kits de réactifs de HACH. Un
volume de 10 mL a été utilisé pour I'analyse des métaux par ICP-AES, apres avoir été acidifié avec
de I'acide nitrique (HNO3 5%, v/v). Le reste du filtrat a été utilisé pour déterminer la teneur en
COD. Cet échantillon a été acidifié (HzPOa), puis conservé a 4°C pour étre analysé par un analyseur

de carbone de marque Shimazu dans un délai d’'un mois.

Sur le plan microbiologique, un dénombrement des BSR a été effectué tous les deux mois. Les
BSR ont été dénombrées selon la méthode de fermentation en tubes multiples (NPP) (Méthode
9131 version septembre 1986). Une série de dilution a été effectuée a partir de I'effluent
considéré comme lasolution mere. Un volume de 2 mL a été transféré a I'aide d’une seringue
dans un tube avec septum contenant 8 mL d’eau physiologique et ainsi de suite. Toutes les

manipulations ont été réalisées sous flux d’azote.

2.1.5 Caractérisation des matériaux réactifs post-traitement

Les premiers biofiltres (B1) ont été arrétés (T, TS et C) aprés 145 jours d’opération, alors que les
biofiltres B2 ont été arrétés au bout de 266 jours. Les réacteurs ont été retournés afin de drainer

le liquide traité. Une fois vidés, les sacs géotextiles renfermant les mélanges réactifs ont été

récupérés délicatement. Des échantillons ont ainsi été prélevés a trois niveaux : a la surface, au
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milieu (entre 72 10 cm dans les B1 et entre 40 et 50 cm dans les B2) et au fond (entre 16 a 18 cm
dans les B1 et entre 75 et 88 cm dans les B2, respectivement). Cing échantillons ont été prélevés
au niveau de chaque couche (3 couches), ce qui correspond a quinze points de prélevement par
biofiltre. Pour chaque biofiltre, les quinze points ont été homogénéisés afin d’avoir un échantillon
représentatif. Les préléevements ont été réalisés rapidement afin de minimiser I'oxydation des

minéraux générés durant le traitement du DMA.

Une fois les échantillons représentatifs des systemes de traitement préparés, une caractérisation
physico-chimique et microbiologique a été effectuée. Ces échantillons post-démantelement ont
fait 'objet des mémes analyses que celles réalisées sur le mélange réactif avant sa mise en place
(mesure de pH et Eh, analyse des principaux éléments métalliques (ICP-AES), carbone organique
total et soufre total (C/S), dénombrement des BSR, teneur en eau). Contrairement a I’échantillon
initial, I’échantillon final a été séché a 50°C. L'ensemble des analyses permet de mettre en

évidence les mécanismes ayant contribué a I'enlevement des métaux au niveau des BPSR.

2.2 Stabilisation des matériaux réactifs contaminés
2.2.1  Evaluation de la disponibilité des contaminants inorganiques

Dans le présent travail, le potentiel du caractere lixiviable des BPSR en fin de vie a été évalué a
I'aide de trois tests d’évaluation de la disponibilité des métaux qui sont le test TCLP, le test SPLP
ainsi que le test a I'’eau (TE). Le test TCLP (Méthode 1311) et le test SPLP (Méthode 1312) sont
deux tests réglementés, mis en place par I'US EPA afin d’évaluer les risques de lixiviation des
métaux et donc de déterminer la dangerosité potentielle d’'un matériau solide (US
EPA, 2002; 2004). Au Québec, les deux tests sont inclus dans la méthode MA.100-Lix.com1.1
(CEAEQ, 2012). Le test a I'eau neutre, quant a lui, n’est pas un test réglementé, sauf qu’il
représente une alternative au test réglementé CTEU-9 développé a I'INRS (CEAEQ, 2012;
Couillard et al., 1997). Ce test est efficace pour évaluer le potentiel toxique des déchets une fois
exposés aux précipitations atmosphériques (Gmiza, 2013; Hammy et al.,, 2005; Mercier et

al., 1997).
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2.2.1.1 TCLP

Le test TCLP (Méthode 1311) sera appliqué sur les biofiltres afin d’évaluer le potentiel de
lixiviation des métaux en présence d’acide acétique (simulation d’une disposition en site

d’enfouissement sanitaire). Ce test se réalise généralement en trois étapes :
e Etape 1: Choix du fluide d’extraction

Pour cette étape considérée comme un pré-test, 96,4 mL d’eau millipore sont ajoutés a 5 g de
biofiltre. Aprés 5 min d’agitation a I'aide d’un barreau aimanté, une mesure de pH est effectuée.
Dans le cas ou le pH de la solution est inférieur a 5, le fluide d'extraction N°1 est utilisé pour le
test TCLP. Dans le cas ou le pH est supérieur a 5, 3,5 mL d’une solution de HCI (1 M) sont ajoutés
et la solution est chauffée a 50°C pendant 10 min. Une prise de pH est effectuée aprés
refroidissement de la solution et si la valeur du pH est toujours inférieure a5, le fluide
d'extraction N°1 est utilisé pour le test TCLP, alors que si elle est supérieure a5, le fluide

d'extraction N°2 est utilisé.
e Etape 2 : Préparation du fluide d’extraction

Le fluide d'extraction N°1, dont le pH est de 4,93, est utilisé quand les déchets sont peu alcalins.
Il est préparé a partir de 5,7 mL d'acide acétique glacial ajoutés a 64,3 mL d’une solution de NaOH
(2 M), le tout dilué dans 1L d’eau millipore. Quant au fluide d'extraction N°2, dont le pH est

de 2,88, il est préparé en diluant 5,7 mL d'acide acétique glacial dans 1 L d'eau millipore.

e Etape 3 : Réalisation du test

Apreés le choix et la préparation du fluide d’extraction, 50 g de biofiltre sont transférés dans des
bouteilles en plastique étanches, puis mis en contact avec 1L du fluide d’extraction. Les
contenants sont ensuite agités « téte en haut — téte en bas » pendant environ 18 £ 2 h dans un
appareil de rotation a 30 tours par minute. Aprés la mesure du pH, le lixiviat obtenu est ensuite
filtré sur des membranes de fibre de verre, puis acidifié avec de I'acide nitrique concentré (5%,

v/v) avant d’étre analysé par un appareil ICP-AES pour déterminer les teneurs en métaux.
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2.2.1.2 Test SPLP

Le test SPLP (Méthode 1312) sera réalisé sur les biofiltres afin de déterminer la quantité de
métaux susceptibles d’étre lixiviés par les pluies acides. Pour ce faire, 50 g de biofiltre sont mis
en contact avec 1 L d’une solution lixiviante synthétique pendant environ 18 + 2 h a 30 tours par
minute. Cette solution, dont le pH de 4,2, est préparée a I'aide d’une solution concentrée
composée de 60% d’acide sulfurique (12 N) et de 40% d’acide nitrique (12 N). Comme pour le
test TCLP, les solutions obtenues sont ensuite filtrées, puis acidifiées pour étre ensuite analysées

a I'lICP-AES.
2.2.1.3 Testal’Eau (TE)

Le TE consiste en la mise en contact de I'échantillon avec de I'eau millipore afin d’évaluer le
potentiel de lixiviation des métaux contenus dans cet échantillon. De méme que pour les tests
TCLP et SPLP,50g de biofiltre sont mis en contact aveclL d’eau millipore pendant
environ 18 + 2 h a 30 tours par minute et le lixiviat est ensuite filtré, puis acidifié pour une analyse

des métaux a I'|CP-AES.

2.2.1.4 Procédure d’extraction séquentielle

L'extraction séquentielle permet de subdiviser la spéciation des métaux (Dufresne, 2015;
Neculita, 2008; Potvin, 2009; Zagury et al., 1997) et d’obtenir des informations concernant leur
stabilité ou leur mobilité dans I’environnement (Bacon et Davidson, 2008). La procédure, basée
sur la méthode de Tessier et al. (1979) modifiée par Jong et Parry (2004), consiste a extraire
progressivement (i) les composés solubles, (ii) les composés échangeables, (iii) les phases
solubles dans I'acide tels que les carbonates, (iv) les phases réductibles tels que les oxydes et
hydroxydes de Fe et de Mn, (v) les phases oxydables tels que la matiére organique et les sulfures

et enfin (vi) la fraction minérale résiduelle. Pour ce faire, les six différentes étapes sont :

(i) Ajout d’1 g d’échantillon humide avec 15 mL d’eau déionisée;
(ii) Extraction avec 8 mL de MgCl, (1 M) a pH =7 et température ambiante pendant une

heure;

57



(iii) Extraction avec 8 mL de NaOAc (1 M) a pH =5 et température ambiante (avec agitation
pendant 5 heures).

(iv) Extraction avec 20 mL de NH,OH-HCI (0,04 M) dans 25% (v/v) d’acide acétique a 96%
(avec agitation pendant 6 heures).

(v) Extraction avec3 mL de HNO; (0,02 M) et5 mL de H,0, (30%) a pH =2 et a85°C
pendant 3 heures (avec agitation). Apres refroidissement a température ambiante, 5 mL
de NH40Ac (3,2 M) dans 20% (v/v) de HNOs a 70% sont ajoutés puis le mélange est dilué
a 20 mL a I'eau déionisée (avant agitation durant 5 heures).

(vi) Digestion finale du solide HNOs et HCl selon la méthode décrite pour analyse par ICP-AES.

Il est a noter qu’une séparation solide-liquide par centrifugation (Thermo Scientific Sorvall ST-16)
al 000 rpm pendant 30 minutes a été effectuée entre les différentes étapes. Lors de la
séparation, le solide est rincé deux fois avec 8 mL d’eau déionisée et de nouveau centrifugé. Le
surnageant de rincage est mélangé avec I'extrait obtenu précédemment avant d’étre acidifié et

analysé par ICP-AES.

2.2.2 Essais statiques : Mesure du Potentiel Net de Neutralisation (PNN)

Dans le cadre de cette étude, la détermination du PNN de différents amendements a également
été réalisée afin d’estimer les proportions d’amendements a ajouter aux BPSR pour stabiliser les
métaux retenus et neutraliser I'acidité générée. Il est a noter que la méthode ABA modifiée a été
sélectionnée pour estimer le PN et le PA (Lawrence, 1990). Comparée a la méthode de base
développée par Sobek (1978), cette méthode réduit la sur-estimation du PN et permet le calcul

du PA a partir de la teneur en sulfures plutdt qu’en soufre total.

2.2.3 Essais cinétiques

2.2.3.1 Mini-cellules d’altération

L'essai cinétique en mini-cellule d'altération (MCA), tout comme les autres essais cinétiques,
simule une oxydation accélérée et naturelle des rejets miniers. Il s’agit d’'une alternative a I'essai

cinétique en cellule humide développé par Cruz et al. (2001) et modifié par Villeneuve (2004).
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L’essai en MCA consiste a simuler un certain nombre (> 40) de cycles de mouillage / séchage des
matériaux (Bouzahzah, 2013; Plante, 2010; Sorrenti, 2007; Villeneuve, 2004). Aprés chaque cycle
de lavage avec de I'eau déionisée, le lixiviat recueilli est analysé (pH, Eh, teneurs en COD, en Fe?*,
en SO4%" et en métaux). Contrairement a I'essai en cellule humide, ce test est effectué sur une
petite quantité de matériau; environ67g au lieu de 2 kg (Ethier,2011; Plante, 2010;
Villeneuve, 2004). Par ailleurs, du fait qu’une petite quantité d’échantillon est mise en place sur
une faible épaisseur, le test en MCA est considéré comme assez agressif. || présente aussi
I’avantage d’étre facile a mettre en ceuvre, il est moins dispendieux et plus rapide. De plus, il
permet d’avoir des réponses souvent similaires a celles obtenues par I'essai en cellule humide
(Bouzahzah, 2013; Plante, 2010; Villeneuve, 2004). En raison de ces avantages et préalablement
aux essais en colonnes, un suivi du comportement des BPSR (stabilisés ou non) vis-a-vis de
I’oxydation a été réalisé a I'aide des essais en MCA afin d’identifier et de quantifier les métaux
lixiviables dans la nature. Les essais en MCA vont pouvoir nous informer sur le comportement
environnemental que peut avoir les BPSR seuls ou en présence d’amenment. Cette approche
permettra de sélectionner les amendements les plus aptes a stabiliser les métaux retenus par les

BPSR, d’un point de vue technico-économique.
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Figure 11 Montage d’une mini-cellule d’altération (adapté de Genty et al., 2012c)

L’utilisation de I’essai en MCA vise a évaluer I'influence de différents amendements alcalins sur
la mobilité des métaux contenus dans les BPSR et a déterminer le comportement géochimique

de ces derniers. Cet essai comporte trois étapes :
e Etape 1: Préparation des matériaux

La préparation des matériaux placés dans les MCA a été basée seulement sur les mesures du PN
et du PA ainsi que sur le calcul du PNN obtenus pour les différents biofiltres et amendements.
Ces mesures ont permis I'estimation de la quantité de matériaux alcalins a ajouter aux BPSR afin
de stabiliser les métaux présents (Tableau 14). Toutefois, les considérations économiques n’ont
pas été prises en compte dans cette étape, étant donné que la majorité des amendements sont

des résidus industriels.

Suite a I'estimation des quantités d’amendements a ajouter aux BPSR, deux séries de MCA ont

été menées. La premiére série d’essais a été réalisée sur les matériaux solides issus du B1 avec

60



ou sans ajout d’amendements. La deuxieme série a été réalisée sur les matériaux solides issus du
B2 avec ou sans ajout d’'amendements. Chaque série d’essais comprenait une MCA de référence
contenant juste le BPSR (sans ajout d’'amendement), les cinq autres MCA contenant les BPSR bien

mélangés avec chacun des amendements (Tableau 14).

Tableau 14 Proportions des amendements a ajouter aux BPSR

BPSR CcvB RMB PFCM* PFCB* HYA*
BPSR (% massique) 100 75 70 90 90 85
Amendement (% massique) 0 25 30 10 10 15

* PFCM : Poussiére de four a chaud de Marbelton, PFCB : Poussiéere de four a chaux de Bedford, HYA :
Hydroxyapatite

Une fois les mélanges préparés, une série d’analyse a été effectuée sur ces derniers afin de les
caractériser, a savoir le pH, I'Eh, la teneur en eau, la teneur en métaux, le dénombrement des

BSR, des BSO et des BHAT.
e Etape 2 : Montage des MCA

Apreés avoir préparé les échantillons et calculé leur teneur en eau, 67 g de masse seche de chaque
mélange ont ensuite été disposés sur un filtre en papier Whatman (porosité = 0,45 um) placé a
I’aide d’une graisse de silicone dans des entonnoirs Blichner de 10 cm de diamétre. Les Blichners
ont été pesés une fois munis des filtres et de la graisse afin d’effectuer le bilan de masse au
moment du démantelement des MCA. Les Blichners ont ensuite été installés sur un support en
bois et les matériaux ont été couverts par du Parafilm troué afin d’empécher leur contamination.
Deux fois par semaine, les échantillons ont été mis en contact pendant 3 h avec 50 mL d’eau
déminéralisée dans le but d’évaluer le potentiel de lixiviation des métaux présents dans ces
matériaux. Cette eau de lavage a ensuite été retirée sous vide et récupérée dans un erlenmeyer
pour étre analysée par la suite. Son pH et son Eh ont été déterminés immédiatement apres sa
récupération puis I'eau de lavage a été filtrée. Une partie du filtrat a été utilisée pour déterminer

les teneurs en Fe?* et en SO4% et I'autre partie a été acidifiée afin de quantifier la teneur en
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métaux et en carbone organique dissout (COD) présents. Lors de chaque cycle de mouillage /

séchage, I'erlenmeyer utilisé a été pesé avant et aprés récupération du lixiviat.
e Etape 3 : Démantélement des mini-cellules d’altération

Apreés 34 cycles de mouillage / séchage, les MCA ont été démantelées et les matériaux ont été
pesés. Environ 4 g de matériaux ont ensuite été récupéré afin de dénombrer les BSR, les BSO et
les BHAT et le reste a été mis en contact avec 250 mL d’eau déminéralisée dans des erlenmeyers
ayant une capacité de 1 L. Aprés 24 h d’agitation, les différents mélanges ont été filtrés et les
solides retenus par le filtre, préalablement pesés, ont été lavés a I'aide de 100 mL d’eau
déminéralisée. Le filtrat a été pesé, puis analysé, alors que les solides ont été pesés, puis séchés
a 105°C pendant 24 h afin de calculer leur teneur en eau. Suite au séchage, les solides ont été
pesés, désagglomérés et homogénéisés selon la méthode de quartage, puis broyés pour analyse.
Ce protocole post-démantelement est tiré des travaux de Villeneuve (2004). Les paramétres
analysés sur les filtrats et sur les solides sont résumés au Tableau 15. Les résultats des essais en
MCA permettront de choisir les amendements les plus prometteurs dans I'optique de les tester

en colonnes.

Tableau 15 Analyses effectuées sur les filtrats et sur les solides

Analyses Filtrats Solides séchés et broyés
pH v

Eh v

CcoD v

Fe*/S04* v

Digestion 4

Analyse des métaux 4 4

2.2.3.2 Essai en colonnes

L’essai cinétique en colonne fait partie des tests cinétiques les plus utilisés (e.g. Benzaazoua et
al., 2004). Plusieurs auteurs ont démontré I'efficacité de ce test a reproduire en laboratoire les

conditions naturelles de terrain (e.g. nappe phréatique a profondeur variable, gel-dégel,
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ennoiement, variation de température) (Bouzahzah, 2013; Brassard, 1993; Ethier, 2011;
Ouangrawa et al., 2007; Villeneuve, 2004). De plus, cet essai permet de tester différents
scénarios de restauration pour controler et prévenir la génération de DMA (Aubertin et al., 2002;
Bouzahzah, 2013; Brassard, 1993; Bussiére et al., 1997; Ethier, 2010; Villeneuve, 2004). De
méme que les autres tests cinétiques, une série d’analyses a été effectuée sur les eaux de
percolation (Bouzahzah, 2013; Ethier, 2010; Villeneuve, 2004). Il est a noter que par rapport aux
autres essais cinétiques, les essais en colonnes produisent des résultats trés comparables aux
observations de terrain (Bouzahzah, 2013; Ethier, 2010; Plante, 2010). Toutefois, ils requiérent
une grande quantité d'échantillon, une mise en ceuvre relativement complexe, une longue
période de temps et des colts plus importants (Bouzahzah, 2013; Brassard, 1993; Ethier, 2010;
Plante, 2010).

Pour I'ensemble de ces avantages, une étude du comportement environnemental des BPSR en
colonnes est suggérée. Tout comme pour les MCA, les essais en colonne permettront d’évaluer,
en laboratoire, I'efficacité des différents amendements a stabiliser les contaminants métalliques

et de déterminer les modes de disposition les plus appropriés pour les BPSR.
e Etape 1: Préparation des échantillons

Le choix des proportions et des amendements les plus prometteurs a été basé sur les résultats
des tests en MCA (Section 2.2.3.1). Les matériaux ont été mélangés avec les BPSR, puis quartés
afin d’obtenir des sous-échantillons relativement similaires. Un seul résidu alcalin (PFCM) a été
testé afin d’évaluer I'impact du mode d’ajout des résidus alcalins (amendés ou superposés) sur

leur perfomance de stabilisation des métaux.
e Etape 2 : Montage des colonnes

Les colonnes utilisées dans le cadre de cette étude sont des colonnes en polychlorure de vinyle
(PVC) de 15 cm de diamétre et de 100 cm de hauteur (Figure 12). Elles ont été munies d’un drain
a la base afin de récupérer les lixiviats. Préalablement a la mise en place des mélanges, une
couche de gravier a été déposée au fond de toutes les colonnes pour empécher une possible
perte de matériaux et de prévenir I'obstruction du drain. Au-dessus de cette couche, une

membrane en géotextile a été placée pour retenir les particules fines et filtrer le lixiviat. Les
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mélanges ont ensuite été déposés sur une épaisseur de 60 cm dans les colonnes de maniére a
éviter une compression manuelle sachant que ce phénomeéne peut diminuer fortement la
conductivité hydraulique et créer des chemins préférentiels. Les colonnes ont été pesées avant
et aprés remplissage. Différentes configurations ont été simulées a partir de trois séries de

colonnes.

La premiére série de huit colonnes comprend deux colonnes de référence (C1 et C10) contenant
chacune un biofiltre (B1 et B2). Les six autres colonnes ont été remplies du BPSR (3 colonnes avec
B1 et 3 colonnes avec B2) et des amendements mélangés (CC — Colonnes Y, RMB — Colonnes Z et
PCFM — Colonnes W). Les proportions des additifs alcalins ajoutés sont présentées au Tableau 16.
L’ensemble des colonnes de la premiere série d’essais a été alimenté par de I'eau déionisée afin

de les maintenir dans un état saturé en eau (Figure 12 a.).

Les huit colonnes de la deuxiéme série ont été congues et remplies de la méme fagon mais a un
état de saturation distinct (Figure 12 b.); elles ont été alimentées avec 2 L d’eau déionisée une
fois par mois; ce volume d'eau ajouté est équivalent a environ un mois de précipitation selon le
climat moyen de I'Abitibi. De plus, et sous les conditions saturées en eau et non saturées, pour
les deux séries, deux colonnes contenant chacune une couche de PFCM superposée a la couche
de B2 ont été ajoutées. Une telle configuration permettra de statuer sur I'effet du mode d’ajout
des résidus alcalins sur la mobilité potentielle des métaux (amendés ou déposés en surface)

(Figure 12).
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Enfin, la troisieme série d’essais a consister a tester I’ennoiement des résidus finaux issus du
traitement du DMA (BPSR) en remplissant deux colonnes de 2 m de hauteur avec une épaisseur
de 60 cm de BPSR (100%) et de les recouvrir d’un métre d’eau déionisée (Figure 12 c.) afin de
limiter la diffusion de I'oxygéne jusqu’aux matériaux résiduels des BPSR post-démantélement.
Etant donné que le coefficient de diffusion de I’oxygéne est 10 000 fois plus faible dans I'eau que
dans l'air, une telle configuration pourrait empécher ou minimiser I'oxydation des métaux
retenus par les BPSR et donc leur relargage dans I’environnement (Aachib et al., 2004;

Paradis, 2004).

Tableau 16 Proportions des amendements alcalins ajoutés aux BPSR

Composition du mélange (%)

X Y z w
BPSR 100 75 70 90
CcC 0 25 0 0
BR 0 0 30 0
PFCM 0 0 0 10

Les lixiviats issus de différentes colonnes ont été recueillis a la base de chaque colonne pour étre
analysés chaque mois. Les analyses ont porté sur la détermination du pH, du Eh, de la teneur en
COD, en Fe?*, en SO4%* et en métaux dissous. Les BSR, les BSO et les BHAT présentes dans les

lixiviats issus des colonnes ont également été analysées a chaque deux mois.
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Figure 12 Présentation des différents scénarios de stabilisation investigué
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Au total, vingt essais en colonnes ont été réalisés afin de tester différents scénarios de gestion a
long terme des biofiltres B1 et B2 (avec ou sans amendement) dans des conditions ambiantes au
laboratoires (température = 18°C). La Figure 13 donne une vision réelle du montage de ces vingt

colonnes.

“

k l N | r-'.’ l‘

Figure 13 Photographie illustrant le montage des vingt colonnes (C1 a C20)

e Etape 3 : Démantélement

Les essais en colonnes ont été arrétés apres 22 mois d’opération. Dans un premier temps, I'eau
recouvrant les deux BPSR ennoyés a été retirée. Ces colonnes ont ensuite été drainées
pendant 24 h tout comme les colonnes saturées en eau. L’eau recouvrant les biofiltres et I'eau

drainée a été analysée pour déterminer le pH, le Eh, ainsi que les teneurs en Fe?* et en SO4%. Par
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la suite, les échantillons ont été filtrés puis acidifiés afin de déterminer leurs teneurs en métaux

et en COD.

Il est a noter que les colonnes ont été pesées apres leur drainage et avant leur démantelement.
Les matériaux ont été délicatement démoulés en mettant les colonnes a I'envers. Une fois le
solide récupéré, deux préléevements ont été effectués a 20 cm du bas et a 20 cm du haut de
chaque colonne. Les échantillons ont rapidement été prélevés afin d’éviter I'oxydation des
minéraux formés lors de la stabilisation. Les échantillons ont immédiatement été analysés pour
déterminer le pH et le Eh. Pour chaque niveau, environ 50 g d’échantillon ont été séchés dans
une étuve a 50°C pendant 48 h afin de calculer leur teneur en eau puis les échantillons ont été
broyés. Par la suite, 100 g d’échantillon ont été mis en contact avec 250 mL d’eau déminéralisée
dans des erlenmeyers ayant une capacité de 1 L. Apres 24 h d’agitation, les différents mélanges
ont été filtrés et les solides retenus par le filtre ont été lavés par 100 mL d’eau déminéralisée. Le
filtrat a été pesé puis analysé alors que les solides ont été pesés puis séchés a 105°C pendant 24 h
afin de calculer leur teneur massique en eau. Ensuite, les solides ont été homogénéisés par
qguartage puis broyés. Ces derniers ont fait I'objet d’'une digestion acide suivie d’'une analyse a

I'ICP-AES pour déterminer les teneurs en métaux.

Pour chaque colonne, 100 g d’échantillon ont également été conservés a 4°C dans des sacs ziploc
bien identifiés et bien fermés pour des analyses minéralogiques complémentaires. Sur le plan
microbiologique, 2 g d’échantillon ont été prélevés a 20 cm du bas des colonnes et utilisés pour
le dénombrement des BSR. L’énumération des BSO et BHAT a été réalisée sur un échantillon
de 2 g prélevé a 20 cm du haut des colonnes. Suite a la compilation des résultats, les mélanges
permettant une bonne stabilisation des métaux fixés par les BPSR ont fait I'objet de tests de

lixiviation énumérés précédemment (TCLP, SPLP et TE).
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Tableau 17 Composition des mélanges de chaque colonne

Scénario de Saturées en eau Non saturées (mouillage / séchage) Ennoyées
gestion
B1 B2 Bl B2 Bl B2
Composition 100% BPSR 100% BPSR 100% BPSR 100% BPSR 100% BPSR 100% BPSR
(1) (10) (5) (14) (9) (18)

75% BPSR +
25% CC

()

70% BPSR +
30% RMB
(3)

90% BPSR +
10% PFCM
(4)

75% BPSR +
25% CC
(11)

70% BPSR +
30% RMB
(12)

90% BPSR +
10% PFCM*
(13)

90% BPSR +

10% PFCM**

(19)

75% BPSR +
25% CC

(6)

70% BPSR +
30% RMB
(7)

90% BPSR +
10% PFCM
(8)

75% BPSR +
25% CC
(15)

70% BPSR +
30% RMB
(16)

90% BPSR +
10% PFCM*
(17)

90% BPSR +

10% PFCM**

(20)

* : les résidus alcalins ont été mélangés avec les BPSR
**: les résidus alcalins ont été superposés aux BPSR
(X) : numéros attribués aux colonnes
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2.3 Méthodes analytiques
2.3.1 Teneur en eau

La teneur massique en eau a été déterminée selon la méthode E 1756-08 (ASTM, 2008). Pour ce
faire, une masse de 50 g de chaque matériau a été pesée puis séchée dans une étuve a 105°C
pendant 24 h. Par la suite, les matériaux séchés ont été placés dans un dessiccateur pendant au

moins 30 min avant d’étre pesés. La teneur en eau a ensuite été calculée selon I’'Equation 8.

Equation 8 Détermination de la teneur en eau

H (%) = (E / F) x 100

Avec H : teneur en eau (%); E : masse d’eau dans I’échantillon (g) (masse de I’échantillon humide

—masse de I’échantillon apres séchage); F : masse de I’échantillon solide (g)

2.3.2 Détermination du pH et Eh

Le pH et le Eh des matériaux ont été déterminés selon la méthode D 4972-95a, apres les avoir
mis en solution dans de I'eau déminéralisée (ratio p/v = 1/10) (ASTM, 1995). Les mesures du pH
et du Eh ont été effectuées a I'aide d’électrodes spécifiques branchées toutes les deux sur le
méme appareil de la marque HACH. La sonde de pH a été préalablement calibrée a 'aide de
solutions tampon certifiées (pH 2,00 - 4,00 et 7,00). Un controle de 240 + 50 mV a été utilisé afin
de vérifier avant chaque série I'efficacité de la sonde Eh. La lecture du Eh a été ensuite corrigée
par rapport a I’électrode normale a ’hydrogene (ENH), étant la référence universelle et ce, par

I’addition de 204 mV a la valeur obtenue.
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2.3.3 Dosage de I'acidité et de I'alcalinité

Les analyses d’acidité et d’alcalinité des liquides ont été réalisées par titrages acido-basique selon
la méthode d’analyse MA-315 du centre d’expertise en analyse environnementale du Québec

(CEAEQ, 2014).

L'analyse de I'acidité d’un liquide est une mesure permettant de quantifier sa capacité a réagir
avec une base forte ou, en d’autres termes, a neutraliser I'ion hydroxyle. L'acidité provient
généralement des acides minéraux forts (sulfuriques), des acides faibles (phosphoriques,
carboniques, acétiques) ainsi que des sels d’acides forts et des bases faibles. La quantification de
I'acidité s’effectue communément a partir d’'une solution d’hydroxyde de sodium a 0,02 N
(titrant). Par convention, a un pH de 8,3, toutes les espéces acides sont neutralisées, ce qui
permet de quantifier I'acidité totale en mg/L CaCOs. La limite de détection mentionnée dans la

méthode MA-315 est de 6 mg/L CaCOs.

L'analyse de Il'alcalinité est une mesure permettant de quantifier sa capacité a neutraliser les
acides. L'alcalinité est généralement liée a la présence des ions carbonate, bicarbonate et
hydroxyde. Comme pour l'acidité, elle s’exprime en mg/L CaCOs. La quantification de I'alcalinité
s’effectue communément a partir d’une solution d’acide sulfurique a 0,02 N (titrant). Par
convention, a un pH de 4,5, les trois principales formes d’alcalinité mentionnées précédemment
sont converties en acide carbonique et en eau, ce qui permet de quantifier I'alcalinité totale. La

limite de détection mentionnée dans la méthode MA-315 est de 8 mg/L CaCOs.

2.3.4 Capacité d’échange cationique

L'estimation de la CEC des matériaux a été réalisée selon la méthode P33-B de Oudjehani et
Zagury (1999) qui comporte trois étapes. Premiérement, tous les cations échangeables ont été
remplacés par des ions sodium a I'aide d’une solution d'acétate de sodium a 1 M. Ensuite, une
solution d'acétate d'ammonium a été ajoutée afin de libérer les ions sodium, tout en les
remplacant par des ions ammoniums. Finalement, la concentration des ions sodium en solution

a été déterminée par spectrométrie d'absorption atomique (AAS, Agilent Technologies
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Spectrometer 200 Series AA). La mesure de la CEC a été réalisée en triplicata et le résultat est

exprimé en mgq/100 g de matériau sec.

2.3.5 Pouvoir calorifique

Dans I'optique de vérifier la possibilité de valoriser les BPSR aprés avoir récupéré les métaux
retenus par ces derniers, il semble primordial d’évaluer leur pouvoir calorifique. Ce parameétre a
été déterminé a I'aide d’'une bombe calorimétrique (Parr 6400). Les matériaux ont été séchés et
broyés (< 0,2 mm) avant d’étre mélangés avec de I’acide benzoique a raison de 40% (p/p). Une
masse de 1 g a été utilisée pour former une pastille, a I'aide d’'une presse manuelle, qui a ensuite
été placée a l'intérieur de la bombe calorimétrique avec le dispositif d’allumage. La mesure de ce

parametre a été réalisée en triplicata.

2.3.6 Carbone, azote, soufre et hydrogéne

Afin de déterminer la teneur en C, en H, en N et en S présents dans les matériaux solides, les
échantillons ont, tout d’abord, été séchés puis broyés. Pres de 2,2 mg d’échantillon ont ensuite
été introduits dans I'analyseur (Perkin EImer, 2400 Séries Il). Chaque mesure a été réalisée en
triplicata. Des échantillons de cystéine ont été utilisés comme contrble afin de vérifier la

calibration de I'appareil.

2.3.7 Analyse des métaux par ICP-AES

Afin de déterminer les teneurs en métaux / métalloides présents dans I'ensemble des matériaux
et des mélanges réactifs, les échantillons ont fait I'objet d’une digestion acide avant d’étre
analysés par ICP-AES. Pour ce qui est de la digestion, une masse de 0,200 g d’échantillon séché
et broyé a été introduit, en plus d’'un barreau magnétique, dans des tubes a micro-ondes. Par la
suite, 7 mL de HNOs et 1 mL de HCl ont été ajoutés. Apres la digestion, le digestat a été transféré
dans un ballon jaugé et le volume a été complété a 100 mL avec de I'eau déminéralisée. La
digestion a été effectuée en duplicata et son efficacité a été vérifiée en insérant un controle
certifié (compost) ainsi qu’un témoin pour chaque série d’échantillons. Par la suite, les digestats
ont été filtrés sur une membrane (porosité de 0,45 pum) afin d’analyser les teneurs en métaux par

ICP-AES.
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2.3.8 Dénombrement des populations microbiennes

2.3.8.1 Dénombrement des BSR

Sur le plan microbiologique, un dénombrement des BSR présentes dans les matériaux organiques
a été effectué selon la méthode de fermentation en tubes multiples (NPP) en cing tubes. Cette
méthode consiste en I'incubation pendant dix jours a 30°C de tubes Hungate, contenant 4,5 mL
d’un milieu de culture liquide approprié a la croissance des BSR (Annexe 1). Le milieu de culture
a été préparé et introduit dans les tubes sous des conditions anaérobies. Avant de procéder a
I'inoculation des tubes, une masse de 2 g de matériau a été mise en solution avec 8 mL d’eau
physiologique a I'aide d’un vortex. Une série de dilution, allant jusqu’a 1012, a été réalisée a partir
de cette solution et ce, toujours sous flux d’azote. Un volume de 0,5 mL de chaque dilution a été
additionné aux tubes Hungate a l'aide d’une seringue rincée par un flux d’azote. Apres 10 jours
d’incubation, un dépo6t noir présent au fond des tubes traduit un résultat positif qui est confirmé
via un mélange d’une solution de chlorure ferrique et d’une solution de dihydrochlorure p-

aminodimethylaniline.
2.3.8.2 Dénombrement des bactéries hétérotrophes acidophiles totales (BHAT) et des

bactéries sulfooxydantes (BSO) acidophiles

Les BHAT et les BSO ont été dénombré dans les biofiltres post-démantelement selon la méthode
de NPP en trois tubes, aprés une série de dilution allant jusqu’a 10°. Les BHAT et les BSO ont
également été dénombrées dans les lixiviats récupérés tous les deux mois lors des essais
cinétiques (essais en MCA et en colonnes) et dans les matériaux solides a la fin de ces essais. La
méthode de dénombrement de ces bactéries consiste en I'incubation, sous agitation pendant un
mois a 30°C, d’un certain nombre de tubes contenant9 mL d’un milieu de culture liquide
approprié a chaque type de bactéries additionné de 1 mL de chaque dilution. Les BHAT et les BSO
sont dénombrées respectivement dans les milieux liquides FeTSB et SLM (Annexe 1)
(Johnson, 1995; Leduc et al., 2001). Les tubes contenant le milieu FeTSB sont considérés positifs

qguand leur couleur vire vers I'orange, indiquant la production de jarosite suite a la croissance
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bactérienne. Cependant, le développement des BSO est marqué par un trouble de milieu SLM

avec un dépot noir (S2) au fond des tubes.
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3 RESULTATS ET DISCUSSION

3.1 Etude de linfluence de la composition des bioréacteurs sur les performances de

traitement du DMA

Afin d’étudier I'influence de la composition de deux biofiltres semi-passifs sulfato-réducteurs sur
les performances de traitement d’'un DMA ferrifere typique de I’Abitibi, une caractérisation
chimique, physico-chimique et microbiologique des différents matériaux constituants les
différents mélanges réactifs est dans un premier temps présentée ci-dessous. Par la suite, un
suivi hebdomadaire a été réalisé le long du traitement afin d’évaluer les performances des
bioréacteurs pour le traitement de DMA. Enfin, les principaux mécanismes mis en ceuvre ainsi
gue la distribution géochimique de chaque métal dans les bioréacteurs sont mis en exergue. Une

synthése est finalement présentée afin de faciliter la compréhension aux lecteurs.

3.1.1 Caractérisation des matériaux constituant les différents bioréacteurs étudiés

3.1.1.1 Caractérisation chimique, physico-chimique, microbiologique et paramétres de

biodégradabilité

Tel que mentionné précédemment, un mélange réactif pour BPSR comprend généralement
guatre groupes de composant : une source de carbone organique, une source de bactéries, un
agent neutralisant et un milieu poreux (Cocos et al., 2002; Genty et al., 2017; Neculita, 2008;
Potvin, 2009; Waybrant et al., 1998; Zagury et al., 2006). Afin d’évaluer la capacité de différents
matériaux comme substrats dans des BPSR, une caractérisation physico-chimique et
microbiologique des différents composants disponibles localement a préalablement été
effectuée. Les Tableaux 18 et 19 résument les principales caractéristiques des différents

matériaux étudiés.

Une analyse de la composition chimique élémentaire (C, N, H, S) a notamment été effectuée sur
I'ensemble des matériaux. Les résultats présentés au Tableau 18 montrent que les déchets

cellulosiques contiennent environ 50% de carbone. lls peuvent étre utilisés dans les BPSR comme

75



agent structurant et comme source de carbone a long terme pour les BSR. Quant au fumier de
poule, aux boues papetiéres et au compost de feuilles, 'analyse a démontré des teneurs en
matiére organique se situant entre 27 et 45%. Contrairement aux déchets cellulosiques, ils
constituent une source d’azote (entre 2,5 et 7,2%) et de carbone a plus court terme pouvant étre
facilement biodégradée par les BSR. Le fait d’utiliser divers matériaux organiques permettrait
d’avoir des mélanges plus réactifs a court et long termes. En effet, des études antérieures ont
démontré qu’'un mélange réactif renfermant deux sources de carbone, dont une source
facilement biodégradable, permet d’avoir des taux de sulfato-réduction plus élevés (Cocos et

al., 2002; Neculita et Zagury, 2008; Zagury et al., 2006; Vasquez et al., 2016b).

D’autre part, plusieurs auteurs associent le rapport C/N avec la biodégradabilité des substrats
complexes en conditions sulfato-réductrices (Béchard et al., 1994; Neculita et Zagury, 2008;
Reinertsen et al., 1984; Zagury et al., 2006). D’aprés de nombreux travaux antérieurs, un rapport
C/N d’environ 10/1 est souhaitable pour un traitement efficace du DMA (Béchard et al., 1994;
Neculita et Zagury, 2008; Prasard et al., 1999). La caractérisation des matériaux organiques
utilisés dans le présent projet de recherche indique un rapport C/N supérieur a 10/1 pour
I’ensemble des déchets cellulosiques et du compost de feuille. Les boues papetiéres, les copeaux
de tremble et de bouleau présentent, quant a eux, des ratios C/N proches de 10/1, indiquant une
biodégradabilité élevée. Ces derniers représentent ainsi les meilleurs substrats pour le
développement et I'activité des BSR, entrainant une augmentation de l'alcalinité et du taux
d’enlevement des métaux par I'action des bactéries et ce, suite a I'utilisation des sulfates comme
accepteur final des électrons lors de la dégradation de la matiére organique (Dar et al., 2005;
Hwang et Neculita, 2013; Johnson et Hallberg, 2003; Lee et al., 2002; Reinertsen et al., 1984;
Vasquez et al., 2016). Le rapport COD/SO4? est considéré comme étant un autre parameétre clé
associé a I'efficacité des BPSR (Neculita et Zagury, 2008). Les résultats présentés au Tableau 18
démontrent que I'ensemble des matériaux organiques disposent d’un rapport COD/SO4? se
situant entre 23,2 et 1270, ce qui dépasse fortement la valeur limite pour une bonne
biodégradabilité des matériaux organiques naturels en conditions sulfato-réductrices (> 0,4)

(Neculita et Zagury, 2008).
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Les mesures de pH pour tous les matériaux utilisés comme substrats dans les bioréacteurs sont
présentées au Tableau 19. L’ensemble des matériaux cellulosiques montrent un pH légerement
acide, se situant entre 4,9 et 5,7, tandis que le pH des matériaux organiques est plus élevé mais
reste trés légérement acide a neutre (6,1 - 7,4). Les matériaux inorganiques, quant a eux,
présentent des pH neutres a basiques, se situant entre 6,9 et 8,8. Les mémes remarques ont été
rapportées par d’autres auteurs ayant utilisé des matériaux cellulosiques, organiques et
inorganiques dans leurs mélanges réactifs (Genty et al., 2017; Neculita et Zagury, 2008; Vasquez

et al., 2016b).

Afin d’avoir une idée sur la capacité des différents matériaux a retenir des métaux, leur CEC a été
mesurée a l'aide du protocole développé par Oudjehani et Zagury (1999). Les résultats obtenus
présentent des valeurs importantes se situant entre 8,00 et 104 m¢q/100 mg pour I'ensemble des
matériaux organiques (Tableau 19). En effet, les matériaux organiques possedent généralement
des CEC élevées (Asadi et al., 2009; Dufrene, 2015; Genty et al., 2012a; Koull, 2007). Ces résultats
indiquent que I’échange ionique pourrait bien faire partie des phénoménes de sorption qui
conferent a ces substrats organiques la capacité a retenir les métaux a leur surface. Plusieurs
auteurs ont démontré la contribution importante des phénomenes de sorption pour
I'enlévement des métaux dans les premiers temps de vie des BPSR (Genty et al., 2018;
Neculita, 2008; Sheoran et al., 2010). Sur le plan microbiologique, le fumier, les boues papetiéeres
et le compost de feuilles représentent des substrats riches en BSR (1,11 x 10°> — 2,53 x 10 UFC/g
échantillon sec), d’ou I'intérét de leur utilisation dans de nombreux mélanges réactifs (Clyde et

al., 2016; Genty et al., 2017; Neculita et Zagury, 2008; Potvin, 2009; Vasquez et al., 2016b).

Une analyse des métaux a également été réalisée. Pour ce faire, I’'ensemble des matériaux
constitutifs des mélanges réactifs a fait I'objet d’'une digestion suivie d’une analyse a I'ICP-AES.
Les résultats ainsi obtenus sont présentés en Annexe 2. Les teneurs en métaux restent

négligeables par rapport aux concentrations élevées contenues dans le DMA.
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Tableau 18 Caractéristiques physico-chimiques et microbiologiques des différents composants utilisés dans les bioréacteurs B1 et B2
Bioréacteur Matériaux C H N S NTK coTt coD C/N COD/S0.%*
(%) (%) (%) (%) (%) (%) (mg/L)

Bl Boues papetiéres 45,1 4,62 4,69 0,58 - - 70 9,6 40,2
Compost de feuilles 27,1 2,76 2,47 0,69 1,3 24 48 21 23,2
Bran de scie d’érable 48,5 6,62 1,59 0,71 1,1 51 280 31 131
Copeaux d'érable 48,5 6,65 1,62 0,67 1,8 49 450 27 224
Calcite - - - - Non 0,0 Non -
Fumier de poule 1 32,0 4,02 5,76 1,10 5,5 27 4200 5,8 1270
Copeaux de tremble 47,7 6,10 3,33 <0,20 - - 279 14 -
Sédiments 4,48 0,79 0,81 0,31 0,3
Sable - - - - Non Non Non - -
Mélange BPSR 1C 26,1 3,36 2,54 1,59 5,2 28 540 21 113
Mélange BPSR 1T 20,9 2,59 2,59 1,54 4,8 13 480 15 104

B2 Calcaire - - - - Non Non Non - -
Fumier de poule 2 35,7 4,68 7,18 0,40 - - 32 5,0 26,7
Copeaux de bouleau 51,4 6,87 3,66 <0,20 - - 190 14 -
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Tableau 19 Caractéristiques physico-chimiques et microbiologiques des différents composants utilisés dans les bioréacteurs B1 et B2

Bioréacteur Matériaux BSR/g éch.sec  pH Humidité D10 Dso Dgo Ksat CEC Porosité
(%) (mm)  (mm) (mm) (cm/s) (Meq/100 mg)

B1 Boues papetiéres 2,53 x 10¢ 6,3 68 1,00 4,00 9,00 9,40 x 102 8,00 0,40
Compost de feuilles 2,10 x 105 6,1 56 0,18 0,70 4,00 2,30 x 102 52,7 0,41
Bran de scie d’érable <2 5,0 11 0,30 0,60 1,50 0,24 47,7 0,64
Copeaux d'érable <2 4,9 9,0 0,90 1,50 3,00 0,55 72,7 0,69
Fumier de poule 1 1,11x 105 7,4 11 1,50 1,90 2,50 4,50 x 102 91,6 0,54
Copeaux de tremble 20 4,9 27 0,50 2,20 10,0 9,65 64,6 0,67
Sédiments 5,20 x 103 6,6 37 - - - - - -
Sable Non 6,9 0,0 0,50 0,84 1,70 0,61 Non 0,43

B2 Calcaire Non 8,2 0,0 0,35 15,0 20,0 18,3 Non 0,45
Fumier de poule 2 3,74 x 10° 7,1 5,0 5,00 6,00 8,00 - 104 0,78
Copeaux de bouleau 0 5,7 26 1,80 7,00 15,0 5,43 73,0 0,44
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3.1.1.2 Caractérisation physique et hydraulique

Les distributions granulométriques des mélanges réactifs (B1C, B1T et B2) et des différents
matériaux constitutifs ont été obtenues par tamisage manuel. Les résultats ainsi obtenus ont
permis de tracer les courbes granulométriques (Figure 14) et de calculer les coefficients
d’uniformité (Cu= Deo/D10) permettant de définir le type de distribution des échantillons, en
sachant que plus le Cu est proche de 1, plus la distribution est serrée et plus le Cy est grand, plus
elle est étalée (Robitaille et Tremblay, 1997). Le Deo et le D1o correspondent au diamétre effectif
des particules a 60 et a 10% de passant, respectivement. Il est a noter que les paramétres Do,
Dso et Dgo des différents substrats sont également présentés au Tableau 20. Ces derniers
décrivent des distributions granulométriques grossiéres pour le calcaire, les copeaux de bouleau
et les copeaux de tremble. Les distributions granulométriques les plus fines ont été obtenues

pour la sciure et les copeaux d’érable, ainsi que le fumier de poule 1.

Les courbes granulométriques présentées sur la Figure 14 ainsi que les pourcentages passants
(Tableau 20) montrent que le mélange B1T présente une distribution granulométrique plus
grossiere que celle du mélange B1C. La substitution des copeaux et de la sciure d’érable par des
copeaux de tremble et des boues papetieres disponibles localement vise a améliorer la
perméabilité du bioréacteur B1T et a limiter les phénomeénes de colmatage décrit par Neculita
(2008). Concernant le bioréacteur B2, les copeaux de bouleau (60%) et le calcaire (20%),
disposant d’un Dgy de 15 et 20 mm, respectivement, ont aussi été utilisés afin d’obtenir un
mélange réactif encore plus perméable que le mélange B1T. L’analyse de la granulométrie du
mélange B2 présentée sur la Figure 14 démontre une granulométrie plus grossiére; 60% de
particules sont supérieures a 7 mm et le Dgo est de 13 mm. Les paramétres Dio, Dso et Dgo des
différents mélanges réactifs (B1C, B1T et B2) présentés au Tableau 20 confirment Ia
granulométrie plus grossiere du mélange B2. Les Cy démontrent une distribution serrée pour les

mélanges B1C et B1T (Cy = 3,05 et 2,67) et étalée pour le mélange B2 (Cy = 8,75).
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Figure 14 Répartition de la taille des particules des bioréacteurs B1C, B1T et B2

Tableau 20 Caractéristiques granulométriques des différents mélanges réactifs (B1C, B1T et B2)

B1C B1T B2
D10 (mm) 0,82 1,2 0,8
Dso (mm) 1,8 2,9 6
Dgo (mm) 2,5 3,2 7
Cu 3,05 2,67 8,75

La conductivité hydraulique saturée (Ksat) ainsi que la porosité des différents mélanges réactifs et
des matériaux constitutifs ont été mesurées. La Ksat a été mesurée a I'aide d’un perméameétre a
paroi rigide avec la méthode a charge constante conformément a la norme ASTM 2434. Les
résultats de la Ksat et de la porosité des substrats sont présentés au Tableau 19. Les boues

papetieres, le compost de feuilles ainsi que le fumier de poule 1 présentent des valeurs de Ksat
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élevées (entre 2,30 x 102 et 9,40 x 102 cm/s) pour des porosités variant de 0,40 & 0,54. Les
copeaux de tremble et de bouleau, ainsi que le calcaire présentent les Ksat les plus élevées
(> 5,43 cm/s) avec des porosités se situant entre 0,44 et 0,67. Il est a noter que la Ksat du fumier
de poule 2 n’a pas été mesurée mais devrait étre supérieure a celle du fumier de poule 1 sachant
gue ce dernier présente une granulométrie plus grossiere (Tableau 20).

La caractérisation hydraulique des différents mélanges réactifs (B1C, B1T et B2) est présentée au
Tableau 21. Les mélanges B1C et B1T ont des densités relatives similaires (1,06) alors que celle
du mélange B2 (1,51) est légérement plus élevée en raison de sa composition. Il est a noter que
le mélange B1T montre une Ksat de 4,82 x 103 cm/s et une porosité de 0,39 qui sont relativement
similaires a celles du mélange B1C, a savoir 2,90 x 103 cm/s pour le Ksat et 0,35 pour la porosité.
Toutefois, le mélange B2 montre une Ksat (4,13 x 102 cm/s) plus élevée (d’environ un ordre de
grandeur) en raison d’une distribution granulométrique plus grossiere et d’une porosité plus
élevée, avec une valeur de 0,60 (Tableau 21). La distribution granulométrique plus grossiére et la
Ksat plus élevée du mélange B2 devraient donc favoriser la libre circulation du DMA a traiter et
limiter les risques de colmatage des bioréacteurs a long terme (i.e., baisse de la Ksit et
augmentation du TRH). Ces risques pourraient étre attribués au développement de la biomasse
microbienne et/ou aux précipités métalliques d’oxy-hydroxydes ou de sulfates. Les précipités
formés peuvent toutefois engendrer la formation de chemins préférentiels et donc une
augmentation du TRH (Caraballo et al., 2010; Rakotonimaro, 2017). De nombreuses études
antérieures ont mis I'accent sur I'importance des parametres hydrauliques des mélanges réactifs
dans le fonctionnement des bioréacteurs. Elles ont pu mettre en évidence que méme de faibles
variations de la perméabilité peuvent changer le TRH et éventuellement réduire I'efficacité, ainsi
qgue la durée de vie des bioréacteurs (e.g, Barton et Karathanasis, 1999; Benner et al., 2002;
Genty et al., 2018; Gibert et al.,, 2003; Neculita et al., 2008b; Potvin, 2009; Tsukamoto et
al., 2004; Skousen, 1996). Les valeurs de Ksat obtenues pour I'ensemble des mélanges réactifs
sont relativement similaires aux valeurs rapportées dans de nombreux travaux antérieurs (10 <
Ksat <102 cm/s) (Bhattacharya et al, 2017; Genty et al., 2018; Neculita et al., 2008b;
Potvin, 2009; Waybrant et al., 1998).
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Tableau 21 Conductivité hydraulique des différents mélanges réactifs (B1C, B1T et B2)

B1C B1T B2
Densité relative 1,06 1,06 1,51
Ratio de vide 0,55 0,64 1,48
Porosité (%) 35,0 39,0 59,7
Ksat (cm/s) 2,90 x 1003 4,82 x 1003 4,13 x 102

3.1.2 Performances des bioréacteurs pour le traitement de DMA

Afin de statuer sur la performance des différents BPSR testés (B1C, B1T, B1TS et B2), une série
d’analyses a été réalisée sur les effluents a I’'entrée et a la sortie des systémes de traitement. Les
parametres étudiés sont le pH (Figure 15), le Eh (Figure 16), I'acidité et I'alcalinité (Figure 18), les
teneurs résiduelles en SO4% (Figure 19), en Fe?* (Figure 20) et en métaux (Figure 21), ainsi que les

BSR (Figure 22).

3.1.2.1 Evolution du pH durant le traitement du DMA

La Figure 15 présente I'évolution temporelle du pH du DMA a l'entrée et a la sortie des
bioréacteurs (B1C, B1T, B1TS et B2) durant la totalité des expériences (145 jours pour B1C, B1T
et B1TS et 266 jours pour B2). Bien qu’une diminution progressive du pH ait été observée au
cours du temps au niveau des bioréacteurs B1 (de 7,1 a 6,2), les résultats montrent des valeurs
de pH relativement stables, que ce soit a I'entrée (entre 4,0 et 4,5), ou a la sortie (entre 5,8 et 7,3)
des BPSR. Les mesures de pH prises a la sortie du bioréacteur B2 fluctuent, quant a elles, entre 5,8
et 6,8. Elles restent relativement stables et aucune diminution de pH n’a été notée a la fin de
I’expérience. Toutefois, une légére augmentation, du premier jour de I’'expérience (pH = 6,4) au
dernier jour (pH = 6,8), est observée. Il est a noter que le DMA présente, quant a lui, des valeurs
de pH variant entre 3,2 et 5,3. L'ensemble des mesures de pH prises au niveau du DMA a traiter
reste faible comparé a celles prises a la sortie des bioréacteurs B1 et B2. Cette différence
confirme la capacité des BPSR a augmenter le pH et, par conséquent, a neutraliser I'acidité
générée par le DMA. En effet, ces résultats concordent avec les observations ayant été

rapportées par d’autres études sur I'efficacité des BPSR a traiter le DMA (Cocos, 2000; Genty et
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al., 2017; Harris et Ragusa, 2001; Kuyucak et al., 2006; Neculita, 2008; Potvin, 2009; Vasquez et
al., 20016b; Zagury et al., 2006).

L'augmentation du pH peut étre expliquée par la dissolution progressive de la calcite et des
carbonates de calcium présents dans les différents mélanges réactifs étudiés, permettant ainsila
neutralisation du DMA (Genty et al., 2017, 2018; Mayes et al., 2008; Neculita, 2008; Potvin, 2009;
Santofimia et Lopez-Pamo, 2016; Vasquez et al., 2016a,b). Selon plusieurs auteurs, la dissolution
des carbonates est d’autant plus importante que le pH est faible et que la pression partielle en
CO; est élevée. Il est a noter que les conditions anoxiques, permettant une bonne rétention du
CO,, favorisent I'augmentation de la pression partielle en CO; dans les BPSR (Cravotta et

Trahan, 1999 ; Hedin et Watzlaf, 1994; Potvin, 2009).

En outre, les BSR contribuent a leur tour a 'augmentation du pH du DMA via les carbonates
produits lors de l'oxydation biologique de la matiére organique, plus particulierement, au
moment de la respiration anaérobie des BSR (Clyde et al., 2016; Gibert et al., 2004; Jong et
Parry, 2006; Kaksonen et Puhakka, 2007; Melanson, 2006; Neculita et al.,, 2007; Utgikar et
al., 2001; Vasquez et al., 2016a,b). Sachant que la majorité des BSR est neutrophile, elles se
développent mieux a des pH se situant entre 6 et 8. Tel que stipulé précédemment, ces valeurs
ont été obtenues a la sortie de I'ensemble des bioréacteurs (B1 et B2) testés dans ce travail, ce
qui traduit la présence de conditions optimales au bon développement des BSR (Gibert et

al., 2003; Kimura et al., 2006; Zhang et Wang, 2014).

Il est a noter que dans le cas des bioréacteurs B1 (Figure 15a.), les valeurs de pH mesurées a la
sortie du bioréacteur B1TS sont légerement inférieures a celles observées a la sortie des
bioréacteurs B1C et B1T. Les matériaux utilisés dans le bioréacteur B1TS ont tout de méme
entrainé une augmentation du pH de l'effluent a traiter. Ceci pourrait s’expliquer par la
dissolution du carbonate de calcium. En outre, les BSR ont probablement contribué a cette action

étant donné l'incertitude concernant la stérilisation compléete du mélange réactif.
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3.1.2.2 Evolution du Eh durant le traitement du DMA

Les évolutions du Eh mesurées a I’entrée (DMA) et a la sortie des BPSR tout au long des essais
(145 jours pour B1C, B1T et BITS et 266 jours pour B2) sont présentées a la Figure 16. Les
résultats obtenus montrent que les valeurs de Eh a I'entrée des bioréacteurs Bl sont
relativement stables (entre 437 et 478 mV — Figure 16a.). Toutefois, les mesures de Eh a I'entrée
des bioréacteurs B2 présentent une légere augmentation apres avoir doublé, triplé et quadruplé
les teneurs en métaux initialement présents dans le DMA (X1, X2 et X3, respectivement sur la
Figure 16b.). Elles fluctuent entre 256 et 552 mV en fonction du temps et de la concentration en
métaux présents dans le DMA. Les résultats présentés a la Figure 16 démontrent que les valeurs
du Eh a la sortie des bioréacteurs sont en grande majorité inférieures a 200 mV (soit nettement
inférieures a celles mesurées a leur entrée), et ce, pour I'ensemble des effluents prélevés a la
sortie des bioréacteurs B1 et B2. Cette diminution du Eh démontre ainsi I'efficacité de I'ensemble
des BPSR a réduire les conditions oxydantes. Bien que les valeurs mesurées a la sortie des BPSR
ne reflétent pas un environnement réducteur (< -100 mV pour une activité optimale des BSR), la
sulfato-réduction a été confirmée par la forte odeur dégagée par les BPSR, indiquant une
production de H,S (Genty et al., 2018; Luptakova et Kusnierova, 2005; Neculita et al., 2007;
Potvin, 2009). De plus, la présence de précipités noirs dans les effluents recueillis a la sortie des
BPSR (Figure 17) traduit la précipitation de sulfures métalliques via le phénoméne de sulfato-
réduction (Chang et al, 2000; Genty et al., 2012a, 2018; Jong et Parry, 2003; Lefticariu et
al., 2015; Neculita et al., 2007; Potvin, 2009; Vasquez et al., 2016b). L’efficacité des BPSR a
baisser les valeurs de Eh dans le DMA a déja été mise en évidence par de nombreux auteurs
(Genty et al., 2017, 2018; Jong et Parry, 2003; Lefticariu et al.,, 2015; Neculita et al., 2007;
Potvin, 2009; Vasquez et al., 2016b; Yim et al., 2015).

Il est a noter qu’au niveau des bioréacteurs B1 (Figure 16a.), les courbes montrent une
augmentation progressive du Eh allant de -160 a environ 160 mV. Bien qu’il n’y ait pas une grande
différence entre les valeurs du Eh a la sortie des bioréacteurs B1C, B1T et B1TS, le bioréacteur
B1T présente les valeurs les plus faibles, indiquant une activité microbienne légerement plus

importante. Cette augmentation de Eh pourrait étre attribuée a une baisse de I'efficacité des
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bioréacteurs B1 en raison de I'épuisement de la matiére organique se traduisant par une
clarification des effluents a la sortie des bioréacteurs (moins de précipités noirs au fil du temps).
En effet, plusieurs auteurs ont déja mis en évidence la perte d’efficacité des mélanges réactifs
avec l'épuisement des sources en carbone nécessaires au bon développement des BSR
responsables de la sufato-réduction (Béchard et al.,, 1994; Gibert et al., 2003; Hammack et
Edenborn, 1992; Jong et Parry, 2006; Tsukamoto et Miller, 1999; Tsukamoto et al., 2004 ;
Waybrant et al., 2002).

En ce qui concerne les bioréacteurs B2, les valeurs de Eh a la sortie montrent d’importantes
variations entre 110 et 253 mV (Figure 16b.) durant les premiers mois de I'essai. A partir du
cinquieme mois, ces valeurs semblent devenir relativement stables, variant entre 130 et 170 mV
(valeurs similaires a celles obtenues a la sortie des bioréacteurs B1). Ce phénoméne pourrait
s’expliquer par le fait que la phase d’acclimatation des BSR n’a pas été réalisée au niveau des
bioréacteurs B2 (alimentation par le milieu Postgate B). Toutefois, le fait de mesurer le Eh a la
sortie des biofiltres peut étre a I'origine des valeurs positives du Eh, ce qui ne refleterait pas
réellement les conditions d’oxydo-réduction présentes a l'intérieur des BPSR. Il est important de
rappeler que le développement des BSR nécessite un environnement réducteur avec un potentiel
rédox entre -200 et -100 mV (Gibert et al., 2004; Lyew et al., 1997; Postgate, 1979; White et
Gadd, 2000).
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Figure 17 Photographie des sulfures métalliques obtenus au cours des essais de traitement du

DMA par les BPSR

3.1.2.3 Evolution de [lalcalinité et de Iacidité mesurées dans le DMA durant le

traitement

L’évaluation de la performance des bioréacteurs comprend aussi un suivi de I'acidité et de
I'alcalinité. L’évolution de ces deux parametres, mesurés dans les effluents prélevés a la sortie
des biofiltres B1C, B1T et B1TS tout au long de I'essai, est illustrée a la Figure 18. Aprés avoir été
immergés un mois dans le milieu Postgate B, les effluents présentent des valeurs d’alcalinité
de 1 080, 1 520 et 2 080 mg CaCOs/L a la sortie de B1C, B1T et B1TS, respectivement. Quinze
jours aprées I'alimentation par le DMA, I'alcalinité augmente a la sortie des bioréacteurs B1C et
B1T pour atteindre 1240 et 1980 mg CaCOs/L, respectivement. Par la suite, les valeurs de
I’alcalinité diminuent pour atteindre 208, 200 et 250 mg CaCOs/L a la fin des essais pour B1C, B1T
et B1TS, respectivement. Les valeurs de I'acidité sont, quant a elles, inversement corrélées aux
valeurs de l'alcalinité. Durant les quinze jours suivant I'alimentation des biofiltres par le DMA, les
valeurs de l'acidité sont passées de 1 780 et 1 730 mg CaCOs /L a 860 et 920 mg CaCOs/L a la
sortie des bioréacteurs B1C et B1T, respectivement. Par la suite et tout comme pour le B1TS, les

valeurs de I'acidité augmentent pour atteindre 2 410, 2 220 et 2 540 mg CaCOs/L a la sortie des
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bioréacteurs B1C, B1T et B1TS a la fin de I'essai. Ces valeurs sont trés comparables a celles
mesurées dans le DMA avoisinant 2 680 mg CaCOs/L.

Comme mentionné précédemment, I'augmentation du pH est manifestement associée a
I'alcalinité. Cette derniere est augmentée via les ions carbonate et bicarbonate produits suite a
I’oxydation anaérobie de la matiere organique par les BSR et a la dissolution des carbonates de
calcium une fois en contact avec le DMA (Skousen et al., 2017). L’alcalinité produite permet la
neutralisation de I'acidité du DMA, ceci est confirmé par I'évolution opposée de I'alcalinité et de
I'acidité (Figure 18). La diminution de I'alcalinité et I'augmentation de I'acidité avec le temps
refletent une diminution de I'efficacité des bioréacteurs B1C, B1T et B1TS. Ceci peut étre attribué

a I'épuisement de la matiere organique et des carbonates de calcium.
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3.1.2.4 Evolution des teneurs en sulfates durant le traitement du DMA

Les concentrations en sulfates mesurées a I'entrée (DMA) et a la sortie des BPSR ont également
été suivies durant tous les essais (145 jours pour B1C, B1T et B1TS et 185 jours pour B2); leurs

évolutions sont présentées a la Figure 19.

Les résultats obtenus montrent I'efficacité de I'ensemble des biofiltres a réduire les teneurs en
sulfates initialement présentes dans le DMA. En effet, les concentrations en soufre diminuent
de 1 180 mg/L (concentration initiale dans le DMA) a 809 mg/L pour le témoin (B1C), 698 mg/L
pour le bioréacteur B1T et 659 mg/L pour le bioréacteur B1TS, ce qui correspond a des taux
d’enlévement de 31,4; 40,9 et 44,2%, respectivement (Figure 19a.). Le biofiltre B1T permet
d’avoir des taux d’enlévement légérement supérieurs a ceux obtenu par le témoin (B1C). Tout
comme pour les variations de pH et Eh, le suivi des teneurs en soufre permet de souligner la
performance du B1T comparativement au témoin (B1C), et ce, avec des colits de matériaux moins
importants étant donné I'utilisation de déchets locaux. Toutefois, ces taux d’enlévement de
soufre diminuent avec le temps pour atteindre 0,42; -0,85 et 3,39%, au bout de 145 jours pour
les biofiltres B1C, B1T et B1TS, respectivement, traduisant ainsi une perte d’efficacité au cours
du temps. Les biofiltres B1C et B1T ont méme finis par relarguer du soufre au bout de 125 jours
de fonctionnement. Cette perte d’efficacité a été confirmée par la légere diminution de pH et
d’alcalinité, ainsi que 'augmentation du Eh et de I'acidité au cours du temps. Tel que mentionné
précédemment, la couleur grise de I'effluent traité (précipités noirs) traduit la précipitation de
métaux sous forme de sulfures métalliques (Figure 17). De ce fait, la clarification (au cours du
temps) de la couleur de I'effluent a la sortie de I'ensemble des biofiltres B1 vient confirmer cette
diminution de leur efficacité a enlever le soufre. Ces résultats corroborent ceux obtenus par des
travaux antérieurs, a savoir que I'augmentation des concentrations en soufre semble étre liée a
I’augmentation du Eh ainsi qu’a la diminution du pH et de I'activité des BSR (Brown et al., 1 973;

Cohen 2006; Costa et al., 2008; Gilbert et al., 2002; Willow et Cohen, 2003).
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Le biofiltre B2 a, quant a lui, (Figure 19b.) permis une rétention d’environ 95% du soufre, et ce,
tout au long de I'expérience. Les teneurs résiduelles en soufre varient entre 97 et 185 mg/L, y
compris lorsque les teneurs initiales dans le DMA ont été multipliées par 2, 3 et 4 (allant de 826
a 3190 mg/L). Les plus faibles concentrations en soufre obtenues avec les biofiltres B2 laissent

présager une performance supérieure.

Cette diminution des concentrations en soufre, observées a la sortie de I'ensemble des biofiltres,
peut étre attribuée a des processus abiotique et biotique. L'adsorption du sulfate peut
représenter I'un des processus abiotique responsable de I’enléevement du soufre. En effet, les
sulfates peuvent étre adsorbés sur les différents substrats constituants le mélange réactif et/ou
sur les oxy-hydroxydes produits et précipités au début du traitement ou a I’entrée du systeme de
traitement riche en oxygene (Cocos et al., 2002 ; Gibert et al., 2004 ; Gibert et al., 2011; Vasquez
et al., 2016a). Les processus abiotiques pourraient aussi étre liés a la dissolution des carbonates
de calcium et de la calcite ajoutés aux mélanges réactifs. Cette dissolution libére les ions calcium,
permettant la précipitation des sulfates sous forme de gypse (CaS04.2H;0) et génere de
I'alcalinité au début du traitement, neutralisant ainsi le DMA et favorisant le développement des
BSR (Komnitsas et al., 2004; Vasquez et al., 2016b). Une fois les conditions pour la sulfato-
réduction bien établies et les sites d’adsorption chargés, les processus biotiques prennent part a
I’enlevement des sulfates par réduction en sulfures et précipitation des métaux sous forme de
sulfures métalliques suite a I'action des BSR et a I'oxydation des composés organiques en HCO3"
(Cocos et al., 2002; Genty et al., 2017; Jong et Parry, 2003; Neculita et al., 2008a; Lefticariu et
al.,, 2015; Vitor et al., 2015; Yim et al.,, 2015; Zhang et al.,, 2017). Le H.S produit pourrait
également précipiter avec des oxy-hydroxides et/ou des carbonates, il peut également étre
biosorber sur la biomasse (Drury, 1999; Groudev et al., 1999; Jong et Parry, 2006). Toutefois et
comme déja mentionné dans la littérature, la forte diminution de la concentration en SO4%,
I'augmentation de pH, la diminution du Eh, la forte odeur de HS ainsi que la présence des
précipités noirs (sulfures métalliques) dans les effluents pourraient probablement confirmer que
la sulfato-réduction a bien été établie dans les différents bioréacteurs (Cocos et al., 2002; Jong
et Parry, 2004; Lefticariu et al., 2015; Neculita et al., 2008c; Vasquez et al., 2016b; Waybrant et
al., 1998).
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Le maintien de la performance des biofiltres B2 dans I’enlévement des SO4% pourrait étre attribué
en grande majorité au maintien de la sulfato-réduction via I'alimentation en continu des
systemes par le lactate, comme source de carbone facilement biodégradable pour le
développement des BSR. Cette explication a été corroborée par des études antérieures ayant pu
démontrer que I'efficacité d’'un mélange réactif peut étre prolongée et/ou réactivée par I'ajout
d’une source de carbone organique, tels que le lactate (Hammack et al, 1992; Jong et
Parry, 2006; Tsukamoto et Miller, 1999; Tsukamoto et al.,, 2004; Waybrant et al., 2002), le
méthanol (Tsukamoto et al., 2004), la sucrose (Béchard et al., 1994), 'acétate (Gibert et al., 2004)
et I'éthanol (Buccambuso et al., 2007). Le lactate est utilisé directement par les BSR et il est
capable d’accélérer |'activité de réduction des sulfates, car en plus de produire de I'alcalinité, le
lactate donne plus d'énergie libre pour les bactéries (Devereux et Stahl, 1993; Tsukamoto et
Miller, 1999; Kaksonen et al., 2003; Zagury et al.,, 2006; Jong et Parry, 2006; Kaksonen et
al., 2006; Montoya et al., 2013). Toutefois, I'ajout de lactate en continu transforme les BPSR qui
sont des systemes passifs en un systeme de traitement semi-passif, ce qui diminue la viabilité
économique du systéme a long terme et son application sur des sites miniers abandonnés et/ou
éloignés.

3.1.2.5 Evolution des teneurs en fer présent dans le DMA durant le traitement

En plus des teneurs en SO4%, la concentration en Fe a également été suivie a la sortie des
bioréacteurs tout au long des essais. Les pourcentages de rétention du Fe par les biofiltres au
cours du temps sont présentés sur la Figure 20. A la sortie des bioréacteurs B1 (Figure 20a.), les
concentrations en Fe diminuent de 1 600 mg/L (concentration initiale dans le DMA) a 166 mg/L
pour le témoin (B1C), 28,8 mg/L pour le B1T et 22,2 mg/L pour le B1TS. Bien qu’ils aient permis
une bonne diminution des teneurs en Fe, notamment pour les biofiltres B1T et B1TS, les BPSR
n’ont pas permis d’amener les concentrations a des valeurs permettant de respecter la norme

environnementale de la D019, a savoir 3 mg/L.
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Les courbes obtenues pour les bioréacteurs B1C, B1T et B1TS (Figure 20a.) présentent la méme
tendance quelle que soit la composition du mélange réactionnel, a savoir une diminution de leur
capacité a retenir le Fe. L’efficacité de rétention du Fe par les biofiltres B1T et B1TS est passée
de 99% a seulement 50-57% aprés 60 jours de traitement pour B1T et B1TS. En ce qui concerne
le B1C, ce dernier n’a pas permis de retenir plus de 50% du Fe aprés seulement 30 jours de
traitement. Aprés 140 jours de traitement, les différents BPSR testés ne permettaient pas
d’éliminer plus de 17% du Fe initialement présent dans le DMA et ce, quelle que soit la
composition initiale des mélanges réactifs des BPSR. La composition des mélanges réactifs
pourrait étre a I'origine des différences d’efficacité observées aprés 30-60 jours de traitement
entre B1C, B1T et B1TS, étant donné la richesse en BSR et en matiere organique (facilement
biodégradable) des boues papetieres présentes uniguement dans les bioréacteurs B1T et B1TS.
Ces résultats corroborent ceux obtenus par plusieurs auteurs ayant mis en évidence la capacité
des BPSR a retenir le Fe en début de traitement, et ce, a I'aide de plusieurs mécanismes physico-
chimiques et biologiques. Les principaux mécanismes impliqués dans I’élimination du Fe sont
I’adsorption, la complexation et I'échange ionique avec les surfaces des différents substrats
organiques et inorganiques ainsi que la précipitation sous forme de carbonates, d’oxy-
hydroxydes et de sulfures (Clyde et al, 2007; Genty et al,2018; Karathanasis et
al., 2010;Neculita, 2008; Potvin, 2009; Prasard et al., 1999; Zagury et al., 2006; Vasquez et
al., 2016b; Vitor et al., 2015; Vodyanitskii, 2010; Yim et al., 2015; Zhang et al., 2017). D’apres ces
études, malgré I'efficacité des BPSR a augmenter le pH et I’alcalinité, a diminuer le Eh ainsi qu’a
diminuer les concentrations en métaux, ces systemes de traitement passif restent inefficaces
pour traiter des effluents ayant des teneurs en Fe dépassant 500 mg/L (Neculita et al., 2008b;

Potvin, 2009; Genty et al., 2017).

Tel que mentionné précédemment, et tout comme I'évolution du S a la sortie des biofiltres B1C,
B1T et B1TS, la diminution de I'’enlévement du Fe avec le temps pourrait étre attribuée a: i) la
diminution de la matiere organique présente dans les BPSR et responsable du maintien des BSR
(et par conséquent de la sulfato-réduction); ii) la saturation des sites de sorption et iii) la présence
des métaux pouvant précipiter sous forme de sulfures (e.g. Cu et Zn) et ainsi compétitionner le

Fe [log Ks du Cus, ZnS, NiS et FeS sont de -40,9, -28,4, 27,9 et -22,4, respectivement] (Di Toro et
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al., 1992; Jong et Parry, 2003; Clyde et al., 2016). Afin de faire face a ce probleme, de nombreux
chercheurs ont démontré que I'ajout d’unités de traitement (pré- ou post-traitement) semblerait
étre efficace pour traiter efficacement un DMA fortement chargé en Fe (Champagne et al., 2005;
Clyde et al., 2007; Genty et al., 2017; Rakotonimaro et al., 2017). A titre d’exemple, Genty et ses
collaborateurs (2012a) ont fait circuler le DMA a travers un réacteur contenant des cendres de
bois apres I'avoir traité par un BPSR, permettant ainsi de réduire efficacement la concentration

en Fe présent dans le DMA.

Les résultats présentés en Figure 20b. montrent que les biofiltres B2 sont plus efficaces a retenir
le Fe comparativement aux biofiltres B1C, B1T et BATS. En effet, les résultats obtenus pour les B2
montrent des pourcentages dépassant 95%, et ce, bien que la charge en métaux dans le DMA ait
été doublée, triplée et quadruplée (X2, X3 et X4) au cours de l'expérience. En outre,
aprés 189 jours de suivi, les biofiltres B2 n’ont pas perdu leur capacité d’enlévement du Fe
initialement présent dans le DMA (pourcentages de rétention trés élevés et stables dans le
temps). Cela traduit I'importance de I'ajout d’'une source de carbone (lactate), facilement
utilisable par les BSR, dans le maintien de |'efficacité des bioréacteurs B2. Comme mentionné
précédemment, de nombreux auteurs ont démontré que |'ajout d’'une source de carbone
organique facilement biodégradable par les BSR améliore et prolonge |'efficacité des mélanges
réactifs a neutraliser le DMA et a enlever les métaux a savoir le Fe (Devereux et Stahl, 1993;
Gibert et al.,, 2004; Hammack et al., 1992; Jong et Parry, 2006; Kaksonen et al., 2003, 2006;
Montoya et al., 2013; Tsukamoto et Miller, 1999; Tsukamoto et al., 2004 ; Waybrant et al., 2002;
Zagury et al., 2006).

3.1.2.6 Evolution des teneurs en métaux présents dans le DMA durant le traitement

Les analyses chimiques réalisées par ICP-AES ont permis de déterminer la composition en
éléments chimiques des effluents a I'entrée (DMA) et a la sortie des biofiltres B1C, B1T, B1TS et
B2. Ces analyses ont aussi permis |'estimation du pourcentage de rétention des métaux dans les
bioréacteurs en fonction du temps. L'efficacité d’enléevement des métaux par les différents
biofiltres est présentée en Annexe 3. D’apres les résultats obtenus, pres de 100% de I’Al, du Cd,

du Cr, du Ni et du Cu sont retenus par tous les biofiltres, a I'exception du B1TS, et ce, sur la totalité
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des expériences. Quant au Pb et au Zn, ils sont retenus a plus de 85% et de 94% par les biofiltres
B1 et a 100% par le biofiltre B2. Ces observations concordent avec les résultats obtenus par des
travaux antérieurs ayant déja montré une bonne capacité de rétention de ces métaux pour
différents types de BPSR, que ce soit au laboratoire ou sur le terrain (Champagne et al., 2005;
Chang et al., 2000; Dvorak et al., 1991; Karathanasis et al., 2010; Lefticariu et al., 2015; Tabak et
al., 2003; Waybrant et al., 1998; Whitehead et al., 2005; Zagury et al., 2006; Zaluski et al., 2003).
Toutefois, la situation semble relativement différente dans le cas du Mn a la sortie des biofiltres

B1C, BAT et B1TS (Figure 21).

En effet, I"évolution des teneurs en Mn dans l'effluent des biofiltres B1C, B1T et B1TS est
identique a celle observée pour le Fe et le S. Tout comme pour le Fe et le S, les biofiltres B1C, B1T
et B1TS ont relargué du Mn a la fin de I'essai. Effectivement, il est attendu que le Mn soit relargué
étant donné que la concentration résiduelle en Fe augmente au cours de l'essai et que
I’enlévement du Mn n’est efficace que lorsque le rapport Fe/Mn est inférieur a 4/1 (Halleberg et
Johnson, 2005; Hwang et Neculita, 2013; Skousen et al., 2000; Song et al., 2012; Ziemkiewicz et
al., 2003). De plus, I'efficacité limitée des BPSR a enlever le Mn pourrait étre attribuée a la
solubilité élevée de ses précipités [Ks(Mn(OH)2) =2,1 x 107", Ks(MnCOs3)=2,2x1071,
Ks(MnS)=3,1 x 101! —3,10 x 10%4] et a la nécessité d’atteindre des pH élevés (> 6-8) pour
favoriser la précipitation de cet élément (Chang et al., 2000; Neculita et al., 2007). Ces derniers
peuvent étre solubilisés, sous des conditions réductrices et en présence de certains réducteurs
tels que les sulfures, les nitrites, les acides organiques, le Fe?*, entrainant ainsi un relargage des
ions Mn (Neculita et al., 2011; Neculita et Rosa, 2018; Lovley et Phillips, 1988; Lovley et al., 2004;
Rakotonimaro, 2017; Rose et al., 2003; Vasquez et al., 2016; Ziemkiewicz et al., 2003). D’autres
parametres peuvent également affecter |'efficacité des BPSR a traiter le Mn, a savoir, le pH (un
pH > 6 est exigé afin de précipiter le Mn sous forme de carbonates ou d’oxydes et un pH > 8 est
requis pour le précipiter sous forme de sulfures), la teneur en oxygene et la surface des oxydes
de Fe et de Mn (Mariner et al., 2008; Neculita et al., 2011; Rakotonimaro, 2017; Rose et al., 2003;
Skousen et al., 2017; Yim et al., 2015).
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Il est a noter qu’en plus de représenter le métal le plus problématique dans les bioréacteurs
passifs, I'élimination du Mn par des voies actives a tendance a doubler ou tripler les colts de
traitement en raison des quantités importantes en produits chimiques (e.g., NaOH) nécessaires
pour atteindre des conditions de pH assez élevées permettant de le précipiter (pH > 6-9) (Burgos
et al., 2009 ; Means et Hilton, 2004 ; Vasquez et al., 2016). A des pH proches de la neutralité, son
élimination nécessite une forte oxydation qui pourrait étre chimique (O3, KMOa) ou biologique
(Leptothrix, Pseudomonas) suivie d’une précipitation (Cravotta et Trahan, 1999; Hallberg et
Johnson, 2005; Johnson et al., 2005 ; Luan et al., 2012 ; Rose et al., 2003a ; Tebo et al., 2005 ;
Neculita et al.,, 2015 ; Skousen et al., 2017). Les faibles valeurs de Eh dans les bioréacteurs

empécheraient alors son oxydation.

Tout comme le Fe et le S, les biofiltres B2 se sont montrés efficaces a retenir le Mn avec un
pourcentage d’enlévement dépassant 95% et ce, jusqu’a la fin de I'expérience (Figure 21b.). La
performance des biofiltres B2 pourrait étre attribuée a I'ajout du lactate permettant de maintenir
la sulfato-réduction au sein des bioréacteurs (Devereux et Stahl, 1993; Gibert et al., 2004;
Hammack et al., 1992; Jong et Parry, 2006; Kaksonen et al., 2003, 2006; Montoya et al., 2013;
Tsukamoto et Miller, 1999; Tsukamoto et al., 2004 ; Waybrant et al., 2002; Zagury et al., 2006).
Ce mécanisme permettrait I’élimination des métaux, en particulier le Fe, donnant ainsi lieu a
I’enlevement du Mn. Selon des travaux antérieurs, le Mn ne forme pas facilement des sulfures.
Son élimination pourrait alors étre assurée par sorption sur les différents matériaux constitutifs
du mélange réactif, par sorption et/ou co-précipitation sur les différents précipités produits lors
du traitement ou par formation des carbonates de manganése (MnCOs3) (Clyde et al., 2016;

Halleberg et Johnson, 2005; Hwang et Neculita, 2013; Jong et Parry, 2003; Zaluski et al., 2003).

Comme mentionné précédemment et d’aprés de nombreux travaux antérieurs, plusieurs
mécanismes peuvent intervenir en plus de la sulfato-réduction dans I’'enlevement des métaux
dans les BPSR, tels que la sorption, la précipitation des minéraux carbonatés et d’hydroxydes de
Fe ou de Mn ou la co-précipitation par le Fe et/ou le Mn sous forme d’oxy-hydroxydes (Clyde et
al.,, 2016; Cocos et al., 2002; Genty et al, 2018; Gibert et al., 2004,2013; Hwang et
Neculita, 2013; Lindsay et al., 2008; Neculita, 2008; Potvin, 2009; Vasquez et al., 2016, Zagury et

al., 2006; Zang et Wang, 2014). Ces auteurs ont mis en évidence I'évolution de ces différents
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mécanismes d’enléevement des métaux présents dans le DMA au cours du temps. Selon ces
auteurs, c’est le phénomene de sorption qui prédomine au début du traitement, a savoir
I'adsorption et la complexion des métaux avec la matiere organique fraiche ainsi que leur
précipitation sous la forme de carbonates (e.g., CdCOs;, FeCOs, MnCOs, ZnCOs) et d’oxy-
hydroxydes (e.g., Al(OH)s, FeOs, FeOOH, MnO) (Genty et al., 2017, 2018; Gibert et al., 2013;
Neculita, 2008; Potvin, 2009; Sheoran et al., 2010; Skousen et al., 2000; Vasquez et al., 2016 ;
Zagury et al., 2006). Par la suite et une fois que les conditions sont propices au développement
des BSR, la précipitation des métaux sous forme de sulfures contribue essentiellement a
I'enlevement des métaux (Clyde et al., 2016; Cocos et al., 2002; Genty et al., 2018; Jung et
Parry, 2003; Lefticariu et al., 2015; Neculita, 2008; Potvin, 2009; Vasquez et al., 2016; Zagury et
al., 2006).

En résumé, les biofiltres sélectionnés pour ces essais (B1 et B2) montrent une bonne efficacité
pour I’'enlevement de certains métaux (Al, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn) présents dans le DMA, et ce, sur
de longues périodes (145 jours pour les bioréacteurs B1C, B1T et B1TS et 185 jours pour les B2).
Ces résultats laissent présager la capacité des BPSR a traiter des DMA contaminés en métaux a
plus long terme (> 185 jours), en particulier pour les biofiltres B2. Cela dit, bien qu’il risque d’étre
plus colteux étant donné que ce systeme est semi-passif, le biofiltre B2 reste quand méme plus
efficace que les bioréacteurs B1, et ce, méme lorsque la charge en métaux dans le DMA a été
doublée, triplée et quadruplée. Le bioréacteur B2 a pu enlever plus de 95% du S, du Fe et du Mn,

des éléments qui sont problématiques pour les BPSR, et ce, jusqu’a la fin de I'expérience.

3.1.2.7 Evolution des BSR a la sortie des bioréacteurs lors du traitement du DMA

Etant donné que la densité des BSR refléte I'état des conditions de sulfato-réduction dans les
BPSR, un dénombrement de ces bactéries a été effectué tout au long des essais. Les résultats
obtenus, présentés a la Figure 22, montrent un comportement similaire pour I'ensemble des
biofiltres. Tel que mentionné dans la section 3.1.2 et contrairement aux bioréacteurs B2, les
bioréacteurs B1C, B1T et B1TS ont été immergés dans le milieu Postgate afin de permettre le

développement et I'acclimatation des BSR. Un premier dénombrement des BSR a été réalisé a la
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sortie des BPSR, au bout d’un mois pour les bioréacteurs B1 et aprés une semaine pour les

bioréacteurs B2, étant donné que ces derniers ont été alimentés en continu par du lactate.

Pour I'ensemble des bioréacteurs, la densité bactérienne varie entre7,9 x10°
et 1,2 x 101 UFC/100 mL, représentant ainsi une densité suffisante pour assurer 'efficacité du
traitement (Martin et al., 2011; Vitor et al., 2015). La densité des BSR est passée respectivement
de1,3 x10'° 31,6 x10% de2,5 x10° 31,6 x10°, de1,2 x10" 31,6 x10° et de 7,9 x 10°
a 1,6 x 10* UFC/100 mL 3 la sortie des bioréacteurs B2 ainsi que des bioréacteurs B1C, B1T et
B1TS, respectivement (Figure 22). Cette baisse d’activité des BSR au cours du temps pourrait étre
attribuée a leur inhibition en raison des quantités importantes en hydroxydes métalliques
accumulés dans les biofiltres et/ou a I'épuisement des sources de carbone. Ces observations
concordent avec les résultats rapportés par d’autres travaux (Beaulieu, 2001; Cocos, 2000; Genty
etal., 2017; Neculita et al., 2008a; Potvin, 2009; Tsukamoto et Miller, 1999; Santofimia et Lopez-
Pamo 2016; Vitor et al., 2015). A la fin des essais, et malgré cette diminution, des densités
dépassant 3,4 x 10* UFC/100 mL ont été quantifiées au bout de 145 jours a la sortie des
bioréacteurs Bl et de 266 jours pour les B2, indiquant des conditions toujours propices au
développement des BSR. Une telle densité au niveau des biofiltres B2 aprés 266 jours de
fonctionnement pourrait s’expliquer par I'alimentation continue en lactate (12 mg/L/min de
carbone). Il s’agit de la source de carbone la plus facilement assimilable par les BSR
(Beaulieu, 2001; Dvorak et al., 1992; Gibert et al., 2002, 2004; Hammack et al., 1992; Kaksonen
et Puhakka, 2007; Postgate, 1984; Tsukamoto et al., 2004 ; Waybrant et al., 2002; Zagury et
al., 2006). En outre, sachant que le dénombrement a été effectué sur des échantillons prélevés
a la sortie des biofiltres, la densité des BSR a l'intérieur des biofiltres B2 est probablement
beaucoup plus forte. La faible teneur des effluents en COD a la sortie des biofiltres tend a
confirmer cette hypothése et démontre que la sulfato-réduction a été bien établie. Cette
derniere peut expliquer le maintien du pH a des valeurs proches de la neutralité, les faibles
valeurs de Eh ainsi que la bonne rétention (> 95%) des sulfates, du Fe, du Mn et des autres

métaux jusqu’a la fin des essais pour les différents biofiltres étudiés.
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Figure 22 Evolution de la densité des BSR présentes dans le DMA a I’entrée et a la sortie des
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3.1.3 Mécanismes d’enlévement des métaux par les bioréacteurs

Tel que mentionné auparavant et comme démontré par de nombreux travaux, plusieurs
mécanismes contribuent a I'enlévement des métaux contenus dans le DMA aprés son passage
dans les BPSR. Afin d’évaluer les principaux mécanismes mis en ceuvre ainsi que la distribution
géochimique de chaque métal dans les bioréacteurs B1T et B2, une procédure d’extraction

séquentielle (PES) a été réalisée.

A la fin des essais, des échantillons homogénes ont été prélevés et soumis a une PES afin d’avoir
une idée sur la mobilité potentielle des métaux, ainsi que les phases minérales avec lesquelles ils
sont associés dans les bioréacteurs B1 et B2 ayant servi au traitement du DMA. La Figure 23
rapporte les quantités des principaux éléments extraits a chaque étape de la PES (en pourcentage
par rapport au contenu total) des bioréacteurs B1 (Figure 23 a.) et B2 (Figure 23 b.). Comme
décrit dans la Section 2, le principe de la PES est basé sur la mesure des teneurs en métaux dans
(i) les phases solubles et échangeables a un pH de 7 (ou les métaux sont facilement lessivables),
(ii) les phases solubles dans I'acide (ou les métaux sont liés aux carbonates ou spécifiquement
absorbés), (iii) les phases réductibles (ou les métaux sont principalement associés aux oxydes et
aux hydroxydes de Fe et de Mn), (iv) les phases oxydables (ou les métaux sont liés a la matiere
organique et aux sulfures) ainsi que (v) la phase résiduelle (ou les métaux participent a la
structure des minéraux). Il est a noter que les résultats obtenus par la PES peuvent également
permettre d’évaluer le potentiel de stabilité des phases minérales impliquées dans I'enléevement

des métaux par les BPSR apres traitement.

Selon la Figure 23 a. et contrairement au S (15%) et au Zn (3%), le Fe, le Mn et le Ni sont
principalement associés a la phase résiduelle (Fraction5) du biofiltre B1 avec
respectivement 37%, 60% et 71%. Ces éléments semblent étre retenus d’une maniére
irréversible. Toutefois, le Fe, le Mn et le Ni se trouvent également liés a la phase réductible sous
forme d’oxydes et d’hydroxydes (Fraction3) avec des proportions atteignant
respectivement 32%, 20% et 11%. De plus, les quantités de Fe, de Mn et de Ni présents dans la
phase oxydable (Fraction 4) représentent pres de 30% du Fe, 10% du Mn et 11% du Ni

initialement présents dans les bioréacteurs. En effet, les métaux étudiés sont faiblement associés
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aux phases solubles et échangeables (Fraction 1 —entre 0 et 4%) ainsi qu’aux phases carbonatées
(Fraction 2 — entre 1 et 6%). Plus précisément et concernant le Zn, sa rétention semblerait avoir
majoritairement lieu au niveau des oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn (Fraction 3) (56%) ainsi
gue de la matiére organique et des sulfures (Fraction 4) (40%). De faibles proportions de Zn sont
associées a la phase résiduelle (Fraction 5) (3%) et a la phase carbonatée (Fraction 2) (1 %). Enfin,
selon les résultats de la PES, 50% du S semble étre associé a la phase soluble-échangeable
(Fraction 1), 8% aux carbonates (Fraction 2), 2% aux oxydes et hydroxydes (Fraction 3), 25% a la

matiére organique et aux sulfures (Fraction 4) ainsi que 15% a la phase résiduelle (Fraction 5).

Les quantités des principaux éléments extraits a chaque étape de la PES réalisée sur le biofiltre
B2 sont présentées sur la Figure 23b. Les résultats obtenus démontrent que le Fe, le Mn, le Ni et
le Zn sont principalement associés a la phase réductible sous forme d’oxydes et d’hydroxydes
(Fraction 3) avec respectivement des pourcentages de 72%, 57%, 52% et 50%. Contrairement
aux métaux, le S est en grande majorité (59%) lié a la matiére organique et aux sulfures
(Fraction 4) et a 23% a la phase réductible (Fraction 3). En effet, le Fe, le Mn, le Ni et le Zn se
trouvent également liés a la matiére organique et aux sulfures (Fraction 4) avec des proportions
respectives de 27%, 29%, 12% et 8%. Toutefois, le Ni et le Zn semblent aussi étre associés a la
phase carbonatée (Fraction 2) avec respectivement des pourcentages de 20% et 38%. Enfin,
concernant les phases solubles et échangeables (Fraction 1), uniguement le Mn, le Nietle Sy
semblent associés avec des pourcentages respectifs de 9%, 15% et 15%. Il est a noter que la
fraction résiduelle reste négligeable, ce qui pourrait étre attribué au fait que le mélange réactif
utilisé dans le bioréacteur B2 est constitué de deux composés organiques et de calcite. En effet,
I’ensemble des constituants qui composent le mélange réactif du biofiltre B2 se sont dissous dans

les quatre premieres phases de la PES.
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Figure 23 Fractionnement géochimique des métaux présents dans les bioréacteurs étudiés (B1

(a.) et B2 (b.))

En définitive, les résultats des extractions séquentielles obtenus sur les deux biofiltres montrent
que le Fe, le Mn, le Ni, le Zn et le S sont principalement associés a des phases relativement stables
(oxy-hydroxydes, phase résiduelle, matiere organique et sulfures) et trés peu aux phases solubles
et échangeables a un pH de 7 (sauf pour le Mn et Ni ou la mobilité est élevée — e.g., Genty et
al.,, 2018). Toutefois, il est a noter que le Fe est majoritairement associé a la phase réductible
(i.e., sous forme d’oxy-hydroxydes), ce qui va a I'encontre de certains travaux ayant démontré
gu’en conditions neutres (6,5 a 9,5) et réductrices le Fe du DMA était principalement précipité

sous forme de sulfures ou de carbonates (Kalin et al., 2006). Cependant, des résultats similaires
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ont été obtenus dans les travaux de Champagne et al. (2005), Genty et al. (2018), Neculita et al.,
(2008b) et Potvin (2009). Quoiqu’il en soit, ceci démontre bien que la formation de ces précipités
contribue a la rétention des métaux dans les bioréacteurs notamment via des mécanismes de
sorption (e.g., Costa et al., 2008; Gibert et al., 2004; Jong et Parry, 2004; Neculita et al., 2008a,d;
Potin, 2009; Song, 2003). En outre, le fait que I'ensemble des métaux soit en grand majorité
associé a des phases relativement stables (i.e., oxydes et hydroxydes de Mn et de Fe, matiére
organique et sulfures) pourrait (sous certaines conditions de pH-Eh) réduire les risques de
remobilisation des métaux lors du stockage des BPSR aprés utilisation. En effet, le stockage des
BPSR en milieu acide favoriserait indubitablement le relargage des métaux associés a la fraction
des carbonates (ii) et des oxydables (iv). Toutefois, selon Rakotonimaro (2017) et avec un pH
supérieur a 5, les oxydes et hydroxydes pourraient rester relativement stables et contréler la

remobilisation ou la libération du Fe et du Mn.

3.1.4 Syntheése des essais de traitement de DMA

Dans la présente section, des essais de traitement passif et semi-passif de DMA ont été réalisés
en laboratoire en vue de valoriser des résidus disponibles localement en grande quantité. Plus
précisément, I'objectif de ces essais visait a étudier la performance de biofiltres passif (B1) ou
semi-passif (B2) a sulfato-réduction pour le traitement de DMA typiques de [’Abitibi-
Témiscamingue. Le biofiltre B1, similaire a celui développé par Neculita (2008), évalue la capacité
de copeaux de tremble et de boues papetieres riches en BSR a substituer des copeaux et de la
sciure d’érable relativement plus colteux. Le biofiltre B2, plus simple dans sa composition, évalue
I’efficacité de trois composants (i.e., copeaux grossiers de bouleau, fumier et calcite) a traiter un
DMA quatre fois plus concentré en métaux. Il est a noter que pour ce dernier, la taille des copeaux
a été sélectionnée afin d’augmenter la conductivité hydraulique saturée d’un ordre de grandeur
environ et de diminuer les possibles risques de colmatage. |l a été alimenté en continue en lactate

afin de maintenir la sulfato-réduction au sein des bioréacteurs.

Les principaux résultats de ces essais sont synthétisés dans ce qui suit. La dissolution des
carbonates de calcium présents dans tous les mélanges réactifs étudiés et la présence de BSR ont

permis de neutraliser I'acidité des DMA testés. L’augmentation des valeurs de pH est associée a
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celle de I'alcalinité. En effet, cette derniere augmente via la dissolution des carbonates de calcium
présents dans le mélange réactionnel et les ions carbonates et bicarbonates provenant de
I’oxydation anaérobie de la matiere organique par les BSR (Skousen et al., 2017). Bien que
I'alcalinité ait permis de neutraliser I'acidité des DMA testés, une diminution des pH a été
constatée a travers le temps pour les biofiltres B1. Au cours du traitement, une légere
augmentation des valeurs de Eh a également été constatée pour le DMA traité avec les biofiltres
B1 traduisant des conditions moins favorables a la sulfato-réduction et par conséquent a la
production d’ions carbonates pouvant tamponner I'acidité du DMA. En outre, une forte
diminution des concentrations en soufre (sous forme sulfates), en Fe et en Mn a été observée a
la sortie de I'ensemble des biofiltres testés. Celle-ci pourrait étre attribuée a différents processus
abiotique et biotique (Neculita, 2008). Cependant, les liens observés entre les conditions
propices au développement des BSR (augmentation du pH, diminution du Eh), la diminution des
concentrations en SO4%, en Fe et en Mn, ainsi que la production de H,S confirment que la sulfato-
réduction a bien été établie dans les différents bioréacteurs, et ce, méme si la densité des BSR a
eu tendance a diminuer durant le traitement. Il est a noter que les taux d’enlevement des
sulfates, du Fe et du Mn ont diminué avec le temps pour les biofiltres B1, ce qui démontre bien
une perte d’efficacité qui proviendrait notamment de i) I'épuisement des carbonates de calcium
et des sources de carbone nécessaires a I'augmentation du pH et au bon développement des
BSR, ii) de la saturation des sites d’adsorption et iii) de I'accumulutation des hydroxydes
métalliques. En effet, de nombreuses études antérieures ont rapporté I'efficacité limité dans le
temps des BPSR (e.g., Beaulieu, 2001; Cocos, 2000; Genty et al., 2018; Neculita et al., 2008c,b;
Potvin, 2009; Tsukamoto et Miller, 1999; Santofimia et Lopez-Pamo 2016; Vitor et al., 2015). Le
maintien de la performance des biofiltres B2 dans I’enlevement (> 95 %) des sulfates, du Fe et du
Mn serait majoritairement attribué au maintien de la sulfato-réduction via I'alimentation en
continu des systemes par le lactate (i.e., systéme de traitement semi-passif), dont I'efficacité a
déja été démontrée par de nombreuses études (e.g., Devereux et Stahl, 1993; Hammack et
al., 1992; Montoya et al., 2013; Kaksonen et al., 2003; Kaksonen et al., 2006; Tsukamoto et
Miller, 1999; Tsukamoto et al., 2004). De plus, bien que les différents bioréacteurs aient permis

une diminution des teneurs en Fe, en particulier le biofiltre B2, ils n’ont pas permis d’amener les
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concentrations a des valeurs permettant de respecter les exigences de la D019, a savoir 3 mg/L.
Effectivement, de nombreux travaux antérieurs ont démontré la capacité limitée des BPSR a
traiter efficacement des DMA ayant des concentrations en fer supérieures a 500 mg/L (Genty et
al., 2017; Neculita et al., 2008c,b; Potvin, 2009; Rakotonimaro, 2017). Pour les autres métaux (Al,
Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn), les résultats ont montré une bonne capacité de rétention pour tous les

scénarios testés.

En définitive, le biofiltre B2 semi-passif a montré une performance de traitement supérieure au
biofiltre B1 qui a notamment fini par relarguer du Mn a la fin de I’essai. En outre, les résultats des
extractions séquentielles des matériaux des biofiltres B1 et B2 ont montré que les éléments
d’intérét (Fe, Mn, Ni, Zn et S) sont principalement associés a des phases relativement stables
(oxy-hydroxydes, phase résiduelle, matiere organique et sulfures) et trés peu aux phases solubles
et échangeables (a un pH de 7). Des conclusions similaires ont été obtenus par d’autres travaux

(e.g., Champagne et al., 2005; Genty et al., 2018 ; Neculita et al.,2008b ; Potvin, 2009).

3.2 Stabilité des biofiltres apreés traitement du DMA ferrifére

3.2.1 Caractérisation et détermination du potentiel de lixiviation ainsi que du potentiel de

génération d’acidité des biofiltres (sans amendement)

3.2.1.1 Caractérisation et évaluation de la disponibilité des métaux et des éléments nutritifs

dans les biofiltres post-traitement

Les bioréacteurs B1C, B1T et B1TS ont été arrétés apres 145 jours d’opération et les bioréacteurs
B2 ont été arrétés au bout de 266 jours. Apres avoir été vidés, des échantillons homogénes ont
été prélevés a différents points sur I'ensemble de I'épaisseur de chaque biofiltre (voir
Section 2.1.5) et ont été séchés a 50°C. Ces échantillons post-traitement ont fait I'objet des
mémes analyses physico-chimiques et microbiologiques que celles réalisées sur le mélange

réactif avant sa mise en place dans les biofiltres.

Le Tableau 22 présente les résultats de la caractérisation physico-chimique et microbiologique

des biofiltres avant et apres traitement alors que le Tableau 23 présente les quantités de
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métaux/nutriments cumulées dans les biofiltres. Tel qu’indiqué au Tableau 22, les matériaux
post-démantelement issus des bioréacteurs Bl présentent un pH légérement acide
(5,97 < pH <6,11) alors que ceux issus du B2 présentent un pH proche de la neutralité.
L'ensemble des matériaux post-démantelement présente un Eh variant entre -94 mV et -50 mV
mais étant donné la mise en contact avec I'air lors de I’échantillonnage et I’agitation lors de la
prise de mesure, les valeurs réelles de Eh peuvent étre plus basses que celles mesurées. Les
valeurs de pH et de Eh ainsi mesurées démontrent que les conditions sont encore favorables au
développement des BSR au sein de I'ensemble des bioréacteurs. En effet, les fortes densités en
BSR (9,92 x 108, 1,17 x 10° et 5,27 x 107 UFC/g) présentes dans les solides post-démantélement
des bioréacteurs B1C, B1T et B2 respectivement, viennent confirmer que la sulfato-réduction a
bel et bien été établie. Cependant, les BSR sont moins denses dans le bioréacteur B1TS
(6,11 x 103 UFC/g), ce qui est logique étant donné que ce mélange réactif a été stérilisé au début

de I'expérience.

Bien que les teneurs en soufre total aient globalement tendance a augmenter dans les biofiltres
post-traitement, celles en carbone total diminuent. Comme le montrent les résultats présentés
au Tableau 22, les teneurs en COD sont nettement plus faibles que celles obtenues a I'état initial.
De ce fait, la diminution du rapport COD/SO4% suggére que la quantité de carbone organique
facilement soluble et de ce fait, disponible pour les BSR a tendance a diminuer dans les systéemes
de traitement au cours de I'essai, et ce, particulierement pour les biofiltres B1 ou aucune source
de carbone n’a été ajoutée en continu au cours de |'essai. Il est a noter qu’aucune BHAT ni BSO

n’a été détectée dans les solides post-traitement.

Enfin, les résultats présentés au Tableau 23 montrent que les quantités de métaux (Cd, Cu, Mn,
Zn) et d’éléments nutritifs (SO4?") cumulées sont plus élevées pour le biofiltre B2 que pour les
autres biofiltres. Le biofiltre B1TS, ol les BSR sont moins denses et les quantités en carbone total
moindres, présente les valeurs en métaux et en sulfates retenus les plus faibles, ce qui permet

de différencier les efficacités d’enlévement liés aux phénomeénes biotiques et abiotiques.
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Tableau 22 Caractéristiques physico-chimiques des biofiltres aprés traitement des DMA

Paramétres B1C; B1C B1T; B1T; B1TS; B1TS; B2; B2
pH - 5,97 - 6,11 - 6,11 - 6,40
Eh (mV) - -94 - -69 - -50 - -60
Teneur en H (%) 5,59 53,5 5,78 58,6 5,78 53,4 5,06 55,6
Teneur en Ciotal (% - p/p) 26,1 22,4 20,9 18,3 20,9 19,5 38,0 45,4
Teneur en Stotal (% - p/P) 1,59 1,80 1,54 2,00 1,54 2,50 0,14 0,69
COD (mg/L) 537 3,00 480 5,00 480 2,00 120 5,00
COD/S04> 0,11 0,00 0,11 0,00 0,11 0,00 0,29 0,00
BSR (UFC/g) 5,31 x 10* 9,92 x 108 3,06 x 105 1,17 x 105 - 6,11 x 103 7,48 x 104 5,27 x 107
BHAT (UFC/g) 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
BSO (UFC/g) 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

Ou, i : caractérisation initiale, f : caractérisation finale
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Tableau 23 Cumul des quantités de métaux et éléments nutritifs retenus par les biofiltres (B1C, B1T,

B1TS et B2) (exprimées en mg/kg de matériaux dans le bioréacteur)

Eléments B1C B1T B1TS B2

Al 402 403 265 698
cd 57,5 57,4 36,6 183

Cr 115 115 109 161

Fe 34700 40 420 40 035 50375
Cu - - - 354
Mn 102 95,4 - 1145
Ni 402 402 352 381
Pb 50,2 50,8 42,5 39,3
SOs* 38220 45720 52 000 156 650
Zn 110 111 94,9 522

3.2.1.2 Détermination du potentiel de génération d’acidité des biofiltres post-démantélement

B1 et B2

Les biofiltres B1 et B2 post-démantelement ont fait I'objet de tests statiques, basés sur la
méthode de Sobek modifiée par Lawrence et Wang (1997), afin de dresser le bilan entre leur
potentiel a produire de I'acidité (PA) et celui a la neutraliser (PN). Le Tableau 25 présente les
teneurs en soufre, les valeurs du PNN (PNN = PN - PA) ainsi que les rapports PN/PA pour les

biofiltres B1 et B2 post-démantelement.

Tableau 24 Estimation du PNN et du ratio PN/PA des biofiltres B1 et B2 post-démantélement

B1 B2 D’019
(Echantillon générateur d’acide)
Soufre (%) 1,63 0,89 >0,3
PNN (kg CaCOs/tonne métrique) -2,46 22,2 <20
PN/PA 0,95 1,80 <3

Les différents biofiltres post-démantelement ont des teneurs en Siotal SUpérieures a 0,3%, soit le
critere de la D019 au-dessus duquel les matériaux sont considérés comme potentiellement
générateurs d’acidité. En effet, pour le biofiltre B1 post-démantélement, le rapport PN/PA est

inférieur a1 (PNN = zone d’incertitude), ce qui confirme bien qu’il est potentiellement
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générateur d’acidité. Cependant, pour le biofiltre B2 post-démantelement, le PNN est supérieur
a 20 kg CaCOs/t et le rapport PN/PA est situé dans la zone d’incertitude (1 < PN/PA < 2,5), ce qui
indique qu’il n’est potentiellement pas générateur d’acidité. Méme s’il ne s’agit pas de résidus
miniers, les résultats des tests statiques laissent présager une possible génération d’acidité, plus
particulierement pour le biofiltre B1 post-démantélement. La génération potentielle d’acidité
des biofiltres B1 et B2 post-démantelement s’avére problématique pour une gestion responsable
a long terme de ces matériaux en raison des risques de lixiviation des métaux fixés en présence
d’acide. De ce fait, ces résultats indiquent la nécessité de mettre en place une filiere de
stabilisation des matériaux post-démantelement afin de réduire les risques de génération
d’acidité et de lixiviation potentielle des métaux présents et d’assurer une gestion responsable
de ces matériaux a long terme. L'ajout d’'amendements disponibles a proximité des sites de
traitement de DMA par les biofiltres s’avere une option prometteuse pour réduire le potentiel
de génération d’acide. Il est a noter que les résultats des tests statiques permettent également
d’estimer les quantités d’amendement alcalin a ajouter afin d’empécher toute génération

d’acidité et de stabiliser les métaux pouvant étre lixiviés.
3.2.2 Evaluation préliminaire de la capacité de différents amendements sur la stabilité des

biofiltres post-démantélement
3.2.2.1 Caractérisation des amendements et des mélanges

Le Tableau 26 résume les propriétés physico-chimiques des amendements alcalins (cendres de
cogénération - CC, boues rouges - RMB, poussieres de four a chaux de Marbelton - PFCM,
poussieres de four a chaux de Bedford - PFCB et hydroxyapatite - HAP) utilisés pour prévenir la
possible génération d’acidité provenant des biofiltres B1 et B2 post-démantelement et pour
stabiliser les métaux présents dans ces biofiltres lors des essais en MCA (CC, RMB, PFCM, PFCB,
et HAP) et en colonnes (CC, RMB et PFCB).

Selon les résultats présentés au Tableau 26, tous les amendements posseédent un pH supérieur
a 12, al'exception de 'HAP dont le pH est trés [égérement acide (pH = 5,9). En outre, les résultats

montrent qu’ils ont tous un PN trés élevé (> 140 kg CaCOs/t pour I'HAP, les CC et les RMB et
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> 700 kg CaCOs/t pour les PFCM et les PFCB). En ce qui concerne la CEC et par conséquent la
capacité d'immobilisation des métaux qui pourraient étre relachés, les CC et les RMB ont les CEC
les plus importantes (> 55 meg/100 g). Bien que ces CEC soient relativement similaires a certains
minéraux argileux typiques (i.e., smectites : environ 80 m¢y/100 g), elles sont inférieures a celle
de la matiére organique, bien connue pour sa capacité de rétention des métaux (= 200 meq/ 100
g) (Parfitt et al., 2008). La plus faible CEC des PFC reste toutefois supérieure a celle de la kaolinite
(environ 10 m¢g/ 100 g), un phyllosilicate souvent étudié pour ses capacités de sorption des
métaux (Dohrmann, 2006). Il est a noter que contrairement aux PFCM, PFCB et HAP qui sont secs,

les CC et les RMB ont des teneurs massiques en eau de 14% et 39%, respectivement.

Tableau 25 Caractérisation physico-chimique des différents amendements utilisés

Amendement cc RMB PFCM PFCB HAP
CEC (méq/100 g) 54,8 82,2 15,2 8,45 -
Potentiel neutralisant (kg CaCOs/tonne métrique) 145 140 705 813 278
Teneur en eau massique (%) 13,6 38,7 0,03 0,06 0,00
pH 12,3 12,4 12,9 12,9 5,9

Tableau 26 Composition élémentaire des différents amendements utilisés

Al Ca Cd Cr Cu Fe K Mg Mn Na Ni P Pb S Zn
cc 7258 70699 3 390 37 9924 10770 6100 3794 2914 95 2334 12 2957 488
RMB 70549 22509 O 762 11 225786 166 259 143 39468 21 842 43 2507 37
PFCM 7148 1917870 13 4 3958 2720 1910 26 322 38 115 12 6143 9
PFCB 13796 4054350 24 7 7721 5651 3973 51 643 74 208 21 12410 16
HAP 178 3871951 10 5 204 175 2573 104 814 0 193462 10 240 21
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Une digestion ainsi qu’une analyse chimique par ICP-AES ont également été réalisées sur
I'ensemble des additifs alcalins. Les résultats de la composition élémentaire de chacun des
amendements sont présentés au Tableau 27. Ce dernier montre que les PFC et 'HAP sont
principalement constitués de Ca (et de P pour I’"HAP) alors que les RMB sont principalement
constituées d’Al et de Fe, présents dans les oxydes et hydroxydes, ainsi que de Na en raison de
I’'ajout de soude dans le procédé Bayer (Section 1.4.2.2). Il est a noter que les CC possedent des
concentrations en Zn non négligeables. Ces résultats corroborent ceux obtenus par de nombreux
travaux (Ahmaruzzaman, 2010; Calugaru, 2014; Lamontagne, 2001; Liu et al., 2011; Lombi et
al., 2002; McConchie et al., 2002; Minh et al., 2012b;). lls viennent ainsi confirmer l'intérét de
valoriser ces résidus alcalins pour prévenir la génération d’acidité et de stabiliser des métaux

potentiellement lixiviables présents dans les biofiltres post-démantélement.
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3.2.2.2 Evaluation préliminaire de la capacité de différents amendements alcalins & prévenir
la génération d’acidité et a stabiliser les métaux retenus par les biofiltres post-

démantélement

Afin de mieux appréhender la capacité des différents amendements alcalins a neutraliser
I’éventuelle acidité qui pourrait étre générée et a immobiliser les métaux qui pourraient étre
relargués, des essais cinétiques en mini-cellules d’altération (MCA) ont été réalisés a partir des
résultats des tests statiques et des propriétés des amendements alcalins présentés dans les
sections précédentes. La composition chimique élémentaire initiale des différents mélanges
testés est illustrée au Tableau 28. D’aprés ces résultats, les mélanges a base de matériaux
provenant du biofiltre B1 possédent des concentrations en Al, Ca, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et S
relativement plus faibles que ceux provenant du biofiltre B2. Ceci peut étre attribué au fait que
les concentrations en métaux ont été doublées, triplées et quadruplées dans le DMA alimentant
les systemes de traitement B2. Il est important de rappeler qu’en plus d’avoir des compositions
distinctes, les systemes de traitement testés (biofiltres B1 et B2) dans des conditions opératoires
spécifiques ont montré des efficacités de traitement différentes, ce qui peut expliquer que les
compositions chimiques élémentaires des mélanges a base de biofiltres provenant de ces
systémes ne soient pas similaires. De plus, I'ajout d’amendement affecte les concentrations
élémentaires des mélanges. En effet, en raison de leur composition chimique et minéralogique
(Section 1.4.2.2 — forte présence en oxydes et hydroxydes d’Al et de Fe), 'ajout des RMB
augmente les concentrations élémentaires en Al, en Fe et en Cr. L’ajout de PFC (Section 1.4.2.3)
ou de HAP (Section 1.4.2.4), augmente les concentrations élémentaires en Ca des mélanges (et P
pour HAP) alors que l'ajout de CC (Section 1.4.2.1) augmente plus particulierement les
concentrations élémentaires en Mn. Quant au S, les concentrations sont plus élevées dans les
biofiltres post-démantélement seuls que dans ceux avec amendement, ce qui peut étre attribué
au fait que les amendements contiennent peu de S. L'ajout d’amendement entraine une
diminution relative de la teneur en S et par conséquent, une diminution relative du potentiel de
génération d’acide. En ce qui concerne les éléments potentiellement problématiques pour

I’environnement, I'ajout de CC ou de RMB entraine une augmentation des teneurs en Cr.
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Afin de statuer sur I'efficacité de différents matériaux alcalins a limiter la mobilisation des métaux
contenus dans les biofiltres, en conditions oxydantes, douze mélanges (en duplicata) ont été
testés en MCA. Les Figures 24 a32 et le Tableau 29 présentent I’évolution moyenne des
parametres physico-chimiques, géochimiques et microbiologiques des lixiviats provenant des

douze mélanges sur une période d’environ 120 jours.
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Tableau 27 Composition élémentaire initiale des mélanges testés en MCA (mg/kg)

MCA Al Ca cd Cr Cu Fe Mn Ni P Pb S Zn

B1 8160 25 600 36 21 66 41 800 380 186 2590 23 16 340 272
B1+CC 7930 36 900 28 113 59 33 800 1230 163 2520 20 13 000 326
B1+RMB 26 900 24 700 26 244 49 97 000 309 136 2 060 29 12190 201
B1+PFCM 8 060 42 200 33 20 60 38 000 345 171 2340 22 15320 246
B1+PFCB 8720 63 600 33 21 60 38 400 347 175 2 350 23 16 000 246
B1+HAP 6 960 79 800 31 20 57 35500 339 158 31200 21 14 000 234
B2 9790 59 300 n.a 226 186 42 800 384 1320 2560 50 20 200 n.a.
B2+CC 9160 62 160 99 267 149 34 600 1240 1015 2 505 41 15900 122
B2+RMB 28 000 48300 91 387 134 97 700 312 932 2050 48 14 900 n.a.
B2+PFCM 9530 72 600 117 204 168 38 900 348 1190 2320 47 18 800 n.a.
B2+PFCB 10 200 93 900 117 205 168 39300 351 1200 2330 47 19 400 n.a.
B2+HAP 8350 108 500 111 193 159 36 400 342 1120 31200 44 17 200 n.a.

n.a. : non analysé
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3.2.2.2.1 Evolution des pH et Eh

Les Figures 24 et 25 montrent les variations de pH et de Eh des lixiviats récupérés pour chaque
mélange testé. Dans la Figure 24, les lignes de couleur noire indiquent les limites haute (ligne
pointillée) et basse (ligne pleine) des exigences de la D019 au point de rejet d’un effluent final en

termes de pH (6,0 < pH < 9,5).

L’évolution du pH au cours des 120 jours de suivi des MCA montre une rapide et brusque
diminution du pH pour I'ensemble des lixiviats lors des 4 premiers rincages, passant de 8-13 a
seulement 7-8. Ensuite, en présence d’amendement, les pH ont tendance a se stabiliser a des
valeurs proches de la neutralité (pH de I'ordre de 7) alors qu’en I'absence d’amendement, les pH
ne respectent pas les exigences de la D019 (pH < 6) et une diminution progressive est constatée
tout au long de I'expérience, ce qui confirme bien le caractére acidogéne des biofiltres aprés
utilisation (Section 3.2.1). Ces résultats montrent également que les amendements sélectionnés
s’averent efficaces pour neutraliser I'acidité produite par les biofiltres post-démantélement.
Cependant, il est important de constater que durant les premiers cycles et pour les mélanges
constitués de PFC et de HAP (pour le B1 uniquement), les pH sont supérieurs aux exigences de la
D019 (pH >9,5) en raison de teneurs élevées en oxydes ou hydroxydes de Ca, de leur forte
alcalinité ou de leur fort potentiel de neutralisation (Sections 1.4.2.3 et 1.4.2.4). En outre, dans
le cas du biofiltre B2, les pH des mélanges constitués de CC et de HAP sont de I'ordre de 6 apres
guinze jours pour remonter progressivement a des valeurs proches de la neutralité. Au-dela de
cet aspect, I’évolution des pH pour les mélanges a base de matériaux provenant du biofiltre B1

et ceux a base de matériaux provenant du B2 sont assez similaires.
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Figure 24 Evolution des pH lors des essais en MCA constituées de matériaux post-démantélement

(avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b)
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Figure 25 Evolution des Eh lors des essais en MCA constituées de matériaux post-démantélement

(avec et sans amendement) des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b)
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Concernant I'évolution des potentiels redox (Eh — Figure 25), une rapide et brusque
augmentation est généralement observée pour I'ensemble des lixiviats au cours des premiers
rincages. Ensuite, en présence d’amendement dans les mélanges testés, une augmentation
progressive est constatée avec des valeurs d’Eh fluctuant entre 200 et 350 mV. Méme si les
lixiviats provenant des mélanges constitués de PFC possédent des Eh relativement plus faibles,
ils sont typiques de milieux oxydants. En effet, en I'absence d’amendement, les valeurs d’Eh des
lixiviats sont légerement supérieures (entre 300 et 450 mV). Il est a noter que ces valeurs sont
plus élevées pour les lixiviats provenant du biofiltre B2 (sans amendement). Ceci peut étre
expliqué par le fait que le mélange réactif du B2 présente une granulométrie plus grossiére et
une distribution plus étalée comparée au B1, permettant ainsi une diffusion plus importante de
I'oxygéne. En résumé, les biofiltres post-démantelement sont bien générateurs d’acide.
Cependant, I'ajout d’amendements permet de stabiliser les pH a des valeurs proches de la
neutralité et de diminuer relativement les conditions oxydantes des milieux, donc le potentiel de

lixiviation des métaux.

3.2.2.2.2 Evolution des paramétres géochimiques

Le Tableau 29 présente les concentrations élémentaires (en mg/L) maximales et moyennes
(sur 120 jours) des lixiviats pour les douze mélanges testés. Il est a noter que les exigences de la
D019 au point de rejet de I'effluent final (concentration maximale acceptable) sont également
indiquées pour le Cu, le Fe, le Ni, le Pb et le Zn. Le Tableau 29 montre qu’en I'absence
d’amendement, le biofiltre B1 ne respecte pas les exigences de la D019 pour le Fe (35,8 mg/L), le
Ni (2,4 mg/L) et le Zn (1,8 mg/L) alors que le B2 ne respecte pas les exigences pour le Cu
(3,4 mg/L), le Fe (43,3 mg/L), le Ni (35,2 mg/L) et le Zn (70,7 mg/L). En effet, les concentrations
maximales et moyennes de ces métaux sont plus élevées pour le B2 sachant que les quantités en
métaux retenues dans les biofiltres sont plus élevées étant donné que les teneurs initiales dans
le DMA ont été doublées, triplées et quadruplées au cours du temps par rapport au B1. En outre,
il est important de remarquer que pour les deux biofiltres post-démantélement, sans
amendement, les concentrations maximales en Mn (et Cd pour le B2 uniquement) sont
également importantes (entre 20 et 80 mg/L), méme si ces éléments ne sont pas normés par la

DO19.
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Tableau 28 Concentrations élémentaires (mg/L) maximales et moyennes en métaux lors des essais en MCA

Al Cd Cr Cu Fe Mn Ni P Pb S Zn

D019 (mg/L) - - - 0,6 6 - 1 - 0,4 - 1
B1 0,2 0,6 0,0 0,1 36 80 2,4 0,7 0,1 801 1,8
__ BlscC 1,7 0,0 0,1 0,1 2,6 3,5 0,1 1,9 0,1 1715 0,1
Eo B1+RMB 1,1 0,0 0,3 0,2 33 3,6 0,2 1,5 0,1 1570 0,4
:5 B1+PFCM 0,5 0,0 0,0 0,6 0,7 2,2 6,3 3,8 0,1 601 0,1
é B1+PFCB 0,8 0,0 0,0 0,3 1,3 1,2 6,3 3,6 0,1 547 0,1
g B1+HAP 0,1 0,0 0,0 1,3 73 13 2,3 13 0,1 681 0,3
.§ B2 2,1 31 0,1 3,4 43 22 35 1,2 0,4 1060 71
g B2+CC 0,5 4,9 0,0 0,1 0,7 27 9,5 0,7 0,4 891 8,5
§ B2+RMB 3,3 0,1 0,0 0,2 0,2 0,6 0,4 0,4 0,1 1030 0,3
© B2+PFCM 2,4 20 0,1 2,6 22 16 26 1,0 0,3 1870 50
B2+PFCB 2,3 0,2 0,0 1,2 4,7 0,9 1,9 0,8 0,1 1370 0,2
B2+HAP 0,2 0,7 0,0 1,8 18 6,1 32 21 0,1 1260 3,2
B1 0,1 0,1 0,0 0,0 7,4 34 0,4 0,3 0,0 534 0,5
B1+CC 0,2 0,0 0,0 0,0 0,3 0,5 0,0 0,4 0,0 569 0,0
I BIL+RMB 0,4 0,0 0,0 0,0 0,3 0,7 0,0 0,4 0,0 662 0,0
fEf B1+PFCM 0,2 0,0 0,0 0,1 0,2 0,7 0,5 0,7 0,0 442 0,0
g B1+PFCB 0,2 0,0 0,0 0,0 0,2 0,4 0,5 0,6 0,0 446 0,0
% B1+HAP 0,0 0,0 0,0 0,0 0,6 31 0,1 2,6 0,0 494 0,0
§ B2 0,6 13 0,0 1,1 11 11 17 0,1 0,1 525 27
}‘% B2+CC 0,1 21 0,0 0,0 0,1 15 4,1 0,2 0,1 548 3,2
'5 B2+RMB 0,2 0,1 0,0 0,1 0,2 0,3 0,2 0,1 0,0 653 0,1
§ B2+PFCM 0,6 4,4 0,0 0,5 4,1 3,0 5,0 0,2 0,1 565 9,0
B2+PFCB 0,2 0,1 0,0 0,2 0,5 0,4 0,4 0,2 0,0 516 0,1
B2+HAP 0,1 0,3 0,0 0,1 1,1 31 14 5,2 0,0 696 1,3
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Toutefois, I'ajout d’amendement semble favoriser la diminution des concentrations de ces
métaux dans les lixiviats issus des MCA. En effet, pour le biofiltre B1, I'ajout de CC et de RMB
permet de respecter les exigences de la D019 alors que pour le B2, seul I'ajout de RMB permet
de les respecter, et ce, méme si les concentrations moyennes en S (sous forme de sulfates) sont
plus élevées. Il est important de remarquer que I'ajout de RMB permet également de diminuer
les concentrations en Mn et en Cd dans les lixiviats, probablement en raison de sa CEC plus élevée
(Section 3.2.2.1). l'ajout de poussieres a chaux (PFCB et PFCM) ou de HAP ne permet pas de
diminuer suffisamment les concentrations en Cu, en Fe, en Mn, en Ni et en Zn, notamment pour
le biofiltre B2; les exigences de la D019 ne sont pas respectées. Il est important de rappeler que
la solubilité de certains métaux tels que le Mn, le Ni et le Zn peut étre relativement plus
importante a des pH proches de la neutralité voire alcalins (Plante, 2010). Enfin, en raison de sa
composition chimique et minéralogique (Section 1.4.2.4), I'ajout de HAP augmente de maniére

importante les concentrations en P.

Les Figures 26 a 31 présentent les évolutions moyennes des concentrations cumulées (en mg/kg)
dans les lixiviats les plus importantes (Al, Ca, Fe, Mn, S et Zn) pour les douze mélanges testés.
Pour chacun de ces graphiques et une fois la stabilisation obtenue, une régression linéaire a été
appliquée afin de déterminer les taux de libération associés (e.g., Plante, 2004). Le Tableau 30
présente les taux de libération ainsi que les coefficients de détermination (R?) des régressions

linéaires.

Selon les résultats présentés aux Figures 27 et 30, les moyennes des concentrations cumulées
finales les plus élevées (> 0,4%) correspondent a celles du Ca et du S. Il est a noter que les
concentrations cumulées en Ca et en S augmentent progressivement pour tous les mélanges
testés probablement en raison de réactions importantes d’oxydation-neutralisation. Pour le Ca,
les concentrations les plus importantes correspondent aux mélanges constitués de PFC (a base
de chaux) alors que pour le S, elles correspondent aux mélanges constitués de RMB. Méme si
elles sont nettement plus faibles, les évolutions des teneurs en Al (Figure 26) sont globalement
similaires a celles observées pour le Ca et le S avec une augmentation progressive a partir du
dixieme jour. Bien qu’une augmentation élevée soit constatée entre le trentieme et le

soixantieme jour (avant stabilisation) pour le mélange constitué uniquement de B2 (sans
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amendement), les concentrations cumulées finales les plus élevées (=4 mg/kg) sont
principalement obtenues pour les mélanges constitués de RMB ou la présence en oxydes et

hydroxydes d’Al est plus importante (Section 1.4.2.2).

Concernant le Fe, I'évolution des concentrations cumulées démontre que les lixiviats avec les
plus faibles pH (i.e., sans amendement) contiennent les concentrations cumulées les plus élevées
(Figure 28). Pour le mélange constitué uniquement de B2, la concentration augmente
brutalement jusqu’au soixantiéme jour puis se stabilise a des valeurs proches de 140 mg/kg. Pour
celui constitué de B1 seulement, la concentration augmente brutalement a partir du quatre-
vingtiéme jour (jusqu’a 60 mg/kg) lorsque les valeurs de pH sont proches de 6. Il est a noter que
méme si les concentrations initiales en Fe des mélanges constitués de RMB sont plus importantes
en raison d’'une présence importante en oxydes et hydroxydes de Fe (Tableau29 et
Section 1.4.2.2), les concentrations cumulées finales dans les lixiviats sont plus faibles. Ces
résultats indiquent que I'ajout d’amendement permettrait de neutraliser I'acidité générée, et
donc de maintenir des conditions physico-chimiques suffisantes pour contréler la dissolution
d’oxydes et d’hydroxydes de Fe (voir diagramme de Pourbaix du Fe) précipités lors du traitement
du DMA (Section 3.1). Selon Lefebvre-Drouet et Rousseau (1995), la dissolution des oxydes et
hydroxydes de fer, en voie biologique, s’effectuerait beaucoup plus facilement a un pH de I'ordre

de 6.

Pour le Mn, les concentrations cumulées augmentent progressivement et ce, plus
particulierement pour les biofiltres B1 et B2 sans amendement (Figure 29), ce qui indique un
relargage constant de cet élément. Comme pour le Fe, plus les valeurs de pH des lixiviats sont
faibles, plus les concentrations en Mn augmentent. Pour les mélanges constitués de PFC, la ou
les valeurs de pH sont plus élevées (> 7) et les valeurs de Eh plus faibles, les concentrations
cumulées finales en Mn dans les lixiviats sont généralement inférieures a 10 mg/kg. Pour le
biofiltre B2 avec CC et HAP, la chute de pH observée durant les premiers jours se traduit par une
augmentation importante de la concentration en Mn dans les lixiviats. Cette augmentation
diminue progressivement avec la remontée du pH. Par conséquent et en présence
d’amendement, la neutralisation de I'acidité générée par de possibles réactions d’oxydation de

sulfures peut permettre de maintenir des conditions physico-chimiques suffisantes pour limiter
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la dissolution d’oxydes et d’hydroxydes de Fe et de Mn (voir diagramme de Pourbaix du Mn)
précipités lors du traitement du DMA (Section 3.1). En définitive et indépendamment des
réactions d’oxydation des sulfures, le pH serait un des parameétres clés affectant la remobilisation
du Fe et du Mn provenant notamment de la dissolution des oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn
(e.g., El Gheriany et al., 2009 ; Rose et al., 2003). Il est a noter que méme si les concentrations
initiales en Mn dans les mélanges constitués de CC (comprenant des oxydes de Mn) sont plus
importantes (de I'ordre de 1 200 mg/kg), les concentrations cumulées obtenues dans les lixiviats
sont plus faibles que pour les mélanges sans amendement sachant que les conditions physico-

chimigues sont moins favorables a la solubilité du Mn.

Les concentrations cumulées en Zn (Figure 31) mesurées a la sortie des MCA sont également plus
importantes pour les mélanges sans amendement, indiquant que les amendements sélectionnés
permettent de diminuer la mobilité du Zn retenu sur les biofiltres post-démantelement en
neutralisant 'acidité générée. Les mélanges constitués de matériaux post-démantelement du
bioréacteur B2 possédent des concentrations cumulées nettement plus élevées (> 300 mg/kg)
que pour ceux constitués de B1 (< 5 mg/kg). Il est important de rappeler que comme pour le Ni,
la rétention du Zn sur le biofiltre B2 a principalement lieu sur les phases solubles et réductibles
associées aux carbonates et aux oxydes et hydroxydes (Section 3.1.3.1). En outre, la solubilité de
ces métaux est connue pour étre plus importante a des pH proches de la neutralité voire alcalins
(Plante, 2010). Pour le Cd, le Cr, le Cu et le Pb, les concentrations cumulées finales sont
généralement inférieures a 1 mg/kg pour les mélanges constitués de B1 et les concentrations en
Ni sont inférieures a 5 mg/kg. Pour les mélanges constitués de B2, les concentrations cumulées
finales en Cd et Ni sont supérieures a 250 mg/kg (sans amendement), celles en Cu inférieures
a25mg/kg et celles en Cr et Pb inférieures a2 mg/kg. Ces résultats et ceux présentés
précédemment dans le Tableau 30 confirment bien que I'ajout et le type d’amendement permet

de controéler la libération des métaux retenus dans les biofiltres post-démantelement.
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Figure 26 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Al des lixiviats des MCA
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Selon les valeurs présentées au Tableau 30, le Ca et le S possédent les taux de libération les plus
élevés. L’évolution des concentrations en Ca et en S dans le lixiviats semblent étroitement liée a
des réactions d’oxydation-neutralisation (Benzaazoua et al., 2001 et 2004). En effet, la Figure 32,
qui représente I'évolution des concentrations cumulées en Ca en fonction de celles en S, montre
des corrélations linéaires avec des pentes proches de 1 pour la plupart des mélanges testés y
compris sans amendement. En outre, les pentes des droites obtenues pour les mélanges
constitués de RMB (et de CC pour le B2) sont plus faibles; I'ajout de RMB conduit a une libération
du S (sous forme sulfate) plus importante. Ce phénomene a également été observé par Paradis
et al. (2006). Pour les autres éléments (Al, Fe, Mn et Zn), les taux de libération sont nettement
plus faibles. Toutefois, dans le cadre des mélanges constitués de matériaux post-démantélement
provenant du biofiltre B2, les taux de libération sont relativement plus élevés, probablement en
raison de la quantité plus importante de métaux retenus lors du traitement du DMA et de sa
granulométrie plus grossiére et plus étalée. Il est également intéressant de constater que les taux
de libération pour le Fe et le Mn des mélanges sans amendement sont aussi plus élevés mais que

I'ajout d’amendement ne semble pas particulierement affecter ceux du Ca et du S.

Tableau 29 Taux de libération des principaux éléments et coefficients de détermination

Taux de libération (mg/kg/j)

Al R? Ca R2 Fe R2 Mn R? S R2 Zn R?
B1 9,5E-03 0,997 7,1E+01 0,999 1,3E+00 0,986 1,8E+00 0,998 2,0E+02 0,997 2,6E-02 0,990
B1+CC 1,5E-03 0,994 7,3E+01 0,997 2,6E-02 0,924 3,1E-03 0,962 6,3E+01 0,999 1,8E-03 0,988

B1+RMB 2,6E-02 0,996 7,0E+01 0,998 2,0E-02 0,996 4,8E-02 0,985 6,8E+01 0,998 2,2E-03 0,906
B1+PFCM 1,7E-02 0,997 6,9E+01 0,999 1,8E-02 0,995 2,4E-02 0,934 5,3E+01 0,999 1,1E-03 0,998
B1+PFCB 2,1E-02 0,998 7,9E+01 0,997 2,3E-02 0,983 9,3E-03 0,872 6,1E+01 0,997 1,1E-03 0,991

B1+HYA 6,7E-03 0,977 6,2E+01 0,990 2,8E-02 0,980 3,5E-01 0,987 5,4E+01 0,993 8,0E-03 0,985

B2 57E-02 0,846  53E+01 0,997  59E-01 0,790  1,2E+00 0,996  54E+01 0,998  2,8E-02 0,994
B2+CC 7,2E03 0,995  4,6E+01 0,994 1,302 0983  6,3E-01 0,992  51E+01 0,993  1,2E-01 0,843
B2+RMB  1,3E-02 0,996  52E+01 0,996  2,4E-02 0,993  6,7E-02 0,994  9,06+01 0,965  1,3E-02 0,994
B2+PFCM  1,7E-02 0,641  4,6E+01 0,991  6,8E-02 0,455  1,06-01 0,910  4,2E+01 0,993  1,4E-01 0,448
B2+PFCB  7,7E-03 0,998  5,0E+01 0,998  2,6E-02 0,812  55E-02 0,993  4,4E+01 0,999  1,1E-02 0,957

B2+HYA 5,8E-03 0,988 7,1E+01 0,997 4,8E-02 0,884 4,1E-01 0,998 6,6E+01 0,999 2,1E-01 0,991
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Figure 32 Evolution de la concentration cumulée en Ca en fonction de celle en S des lixiviats des
MCA constituées de matériaux post-démantélement (avec et sans amendement) des

bioréacteurs B1 (a) et B2 (b)
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Le Tableau 31 présente les pourcentages de métaux retenus dans les différents mélanges testés,
a la fin des essais. Tel que mentionné précédemment, la plupart des éléments constituant les
différents mélanges testés (y compris sans amendement) possedent des taux de libération
relativement faibles, ce qui est concordant avec les pourcentages élevés de métaux (> 95%)
retenus dans la majorité des biofiltres et permet de confirmer I'assez bonne stabilité des métaux
précipités lors du traitement du DMA. Toutefois, il est a noter que sans amendement, la libération
du Mn est importante (entre 30 et 40% de Mn retenu), ce qui indique que les amendements
peuvent s’avérer assez efficaces pour neutraliser I'acidité produite et stabiliser certains métaux.
En ce qui concerne les mélanges issus du biofiltre B2 et avec des taux de rétention plus faibles
gue ceux obtenus en présence d’amendement, la mobilité du Cu et du Ni semble également étre

favorisée par les conditions du milieu (pH Iégérement acide et valeurs de Eh élevées).

Tableau 30 Taux de rétention des éléments (en %) dans les différents mélanges testés a la fin des

essais en MCA

Al Ca Cd Cr Cu Fe Mn Ni P Pb S Zn
B1 100,0 71,6 99,0 99,6 99,7 99,9 33,9 98,8 99,8 98,5 56,9 98,6
B1+CC 100,0 86,2 98,6 99,9 99,6 100,0 99,4 99,1 99,9 98,3 60,4 99,9

B1+RMB 100,0 64,0 99,8 99,9 98,9 100,0 93,4 99,1 99,7 97,4 10,8 99,8
B1+PFCM 100,0 75,2 99,9 99,4 98,2 100,0 97,1 95,0 99,6 98,3 49,7 99,9
B1+PFCB 100,0 82,9 99,9 99,4 98,7 100,0 97,0 95,9 99,6 97,8 47,9 99,9

B1+HAP 100,0 91,3 99,6 99,5 99,1 100,0 77,1 96,7 99,9 98,1 53,0 99,8
B2 99,9 83,3 n.a 99,8 87,2 99,5 39,7 73,1 99,9 96,8 44,4 n.a.
B2+CC 100,0 86,8 96,5 99,7 98,9 100,0 88,0 95,9 99,9 95,9 26,8 97,5
B2+RMB 100,0 84,4 97,0 99,8 98,4 100,0 97,1 99,4 99,8 96,7 8,0 n.a.

B2+PFCM 99,9 85,0 98,2 99,9 96,6 99,9 97,3 95,8 99,9 98,3 46,9 n.a.
B2+PFCB 100,0 88,0 98,7 100,0 97,6 100,0 97,9 99,2 99,8 98,7 44,5 n.a.
B2+HAP 100,0 90,7 94,8 100,0 99,2 99,9 84,4 78,4 99,7 98,2 38,5 n.a.
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En définitive, indépendamment du Ca et du S, la mobilité de certains éléments semble quand
bien méme étre contrblée par I'ajout d’'amendement. Cependant, en fonction des conditions
physico-chimiques (pH, Eh) des milieux et du type d’amendement (CC, HAP), les résultats

montrent que la rétention de certains métaux (e.g., Mn, Ni) peut également étre affectée.

Concernant les déplétions du Ca et du S, les résultats présentés aux Figures 33 et 34 confirment
bien que les réactions d’oxydation (évolution des teneurs en S) et de neutralisation (évolution
des teneurs en Ca) sont importantes pour tous les mélanges testés. Pour les mélanges a base de
B1, I'épuisement du Ca est comprise entre 15 et 40% alors que pour ceux a base de B2 elle ne
dépasse pas 15%. Pour rappel, les concentrations initiales en Ca pour les mélanges a base de B2
ou comprenant du HAP sont plus élevées, ce qui justifie des déplétions plus faibles. Concernant
I’épuisement du S et indépendamment des mélanges constitués de RMB, la déplétion est de
I'ordre de 40 a 50% pour les mélanges a base de B1 et légérement plus élevée pour ceux a base
de B2 (entre 50 et 70%). Bien que les concentrations en S dans les mélanges constitués de RMB
soient plus faibles, I'épuisement du S dans les différents mélanges est de I'ordre de 90%, ce qui

tend a confirmer que I'ajout de RMB favorise la libération de sulfates.
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Figure 33 Déplétion du Ca des matériaux post-démantélement (avec et sans amendement)

provenant des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b)
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Figure 34 Déplétion du S des matériaux post-démantelement (avec et sans amendement)

provenant des bioréacteurs B1 (a) et B2 (b)
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En résumé, le suivi des parametres physico-chimiques et géochimiques des lixiviats issus
des 12 mélanges testés en MCA (avec et sans amendement) permet de tirer plusieurs
conclusions. Dans un premier temps, les mélanges a base de biofiltres B1 et B2 (sans
amendement), génerent de I'acidité et des sulfates provenant de I'oxydation de sulfures
précipités lors du traitement du DMA. Les valeurs de pH des lixiviats ne sont pas en conformité
avec la D019 (pH < 6) et les valeurs des potentiels redox décrivent des milieux oxydants. Par
conséquent, ces milieux favorisent I'oxydation des sulfures métalliques mais sont également
susceptibles de favoriser la remobilisation des métaux retenus sur les biofiltres lors du traitement
du DMA. En I'absence d’amendement, les biofiltres post-démantélement libérent du Mn et ne
respectent pas les exigences de la D019 pour le Cu, le Fe, le Ni, et le Zn. Il est important de
rappeler qu’une part importante de la plupart de ces métaux est associée aux phases réductibles
(Section 3.1.3.1). Toutefois, I'ajout d’amendement (plus particulierement de RMB) peut
permettre de neutraliser I'acidité générée par les réactions d’oxydation et de limiter la solubilité
des métaux en respectant toutes les exigences de la D019 (e.g., Deschamps et al.,2006; Paradis

et al., 2006).

Dans un second temps, les concentrations cumulées, les faibles taux de libération ainsi que la
déplétion du Ca et du S mesurés pour tous les mélanges testés (y compris sans amendement)
confirment la présence de réactions d’oxydation des sulfures précipités et de neutralisation de
I'acidité générée mais également une assez bonne stabilité des métaux retenus sur les biofiltres
post-démantelement. Cependant, les mélanges a base de biofiltres B1 et B2 ont des
comportements différents. Ceux a base de B2 générent plus d’acidité et ont tendance a libérer
(mobiliser) plus de métaux (e.g., Ni et Zn principalement associés aux phases solubles). Pour les
mélanges sans amendement, |'oxydation des sulfures génere de I'acidité, ce qui augmente
notamment la solubilité du Mn et du Fe (i.e., dissolution des oxydes et hydroxydes de Fe et de
Mn) et favorise la libération des métaux retenus. En présence d’amendement, I'acidité est
neutralisée, ce qui permet ainsi de contréler la solubilité des métaux. Cependant, pour les
mélanges a base de biofiltre B1 et B2, I'ajout de HAP ne permet pas d’augmenter suffisamment
les valeurs de pH pour limiter la libération du Mn (et du Ni pour B2); I'ajout de CC au B2 ne permet

non plus de limiter la libération du Mn. Bien que I'ajout de poussieres de four a chaux (PFCB ou
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PFCM) avec un potentiel de neutralisation plus élevé permette d’atteindre des pH supérieurs a
la neutralité, et donc de limiter la libération du Fe et du Mn, il ne permet pas de respecter les
exigences de la D019 concernant le Ni. En effet, pour ces valeurs de pH, la solubilité du Ni est
connue pour étre relativement plus importante (Plante, 2010). En définitive et dans ces
conditions, méme si cela favorise la libération du S (sous forme sulfates), seul I'ajout de RMB
permettrait de controler I'acidité générée des deux biofiltres et la solubilité des métaux en
respectant les exigences de la DO19; les CC permettraient uniqguement de stabiliser le biofiltre

B1.

3.2.2.3 Evolution des BSR, des BHAT et des BSO

Les BSR, les BHAT et les BSO ont été dénombrées tous les deux mois dans les lixiviats récupérés
lors des essais en MCA. Les résultats obtenus, présentés au Tableau 32, démontrent la diminution
importante des BSR dans les lixiviats provenant des MCA composées des matériaux post-
démantelement (B1 et B2) avec et sans amendement. Il est a noter qu’aucune BSR n’a été
détectée pour la plupart des lixiviats récupérés a la fin des essais, sauf pour les MCA composées
du biofiltre B1 avec RMB et PFC (entre 3,45 x 10! et 8,16 x 10! UFC/100 mL). Bien que les BSR
soient des bactéries strictement anaérobies, leur persistance a la fin des essais en MCA peut
s’expliquer par la capacité de leurs systemes enzymatiques a réduire I'oxygéne et a éliminer ses
formes réactives (e.g., H203). En effet, de nombreux travaux antérieurs ont démontré la capacité
de certaines BSR, en particulier les Desulfovibrio, a survire en conditions oxiques pendant
plusieurs jours a I'aide des enzymes telles que la Rubredoxine oxydoréductase et la catalase qui
sont impliquées respectivement dans la réduction de I'oxygene et la dégradation des métabolites
cytotoxiques de I'oxygéne (e.g., H20:) (Dolla et Fournier, 2006; Chamkh, 2011; Fejrioui, 2014). En
outre, la granulométrie plus fine du biofiltre B1 comparée au B2 ainsi que la granulométrie
relativement fine des amendements alcalins (RMB et PFC) ont pu contribuer au maintien des BSR
jusqu’a la fin de I’essai. Leur maintien peut aussi étre attribué a I'aptitude des BSR a former des
microniches anoxiques grace a leur rejet d’H,S (Trolez, 1995). En effet, les microniches peuvent
s’agréger entre elles et permettre de réduire, voire d’empécher, I'acces de I'oxygene a l'intérieur

des agrégats.
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Tableau 31 Evolution de la densité des BSR présentes dans les lixiviats récupérés des MCA

Jours B B +CC B + RMB B + PFCM B + PFCB B + HAP
36 1,051E+03 1,292E+03 1,077E+05 1,071E+05 2,239E+05 1,049E+05
Bl 86 1,413E+02 1,500E+02 2,288E+02 1,821E+03 3,261E+02 4,397E+01
121 0,000E+00 0,000E+00 8,160E+01 3,914E+01 3,454E+01 0,000E+00
1 1,19E+06 8,91E+05 8,32E+05 1,07E+06 1,89E+06 1,01E+06
B2 46 1,59E+03 2,12E+03 1,847E+03 1,09E+03 1,85E+03 3,43E+02
121 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

D’apres le Tableau 33, une présence de BHAT a été notée dans les lixiviats provenant des MCA
composées du biofiltre B1 avec ou sans amendement au bout d’un mois environ (entre 9,20 x 10°
et 1,09 x 102 UFC/100 mL). En outre, une densité variant entre 1,80 x 10° et 4,65 x 10* UFC/100
mL de BHAT a été dénombrée dans les lixiviats provenant des MCA composées du biofiltre B2
seul ou avec amendement (CC et PFC). A la fin des essais en MCA, une absence totale de BHAT a
été constatée dans I'ensemble des lixiviats a I'exception de ceux provenant des MCA composées
du B2 seul ou avec CC. Sachant que le pH optimal pour le développement des BHAT se situe
entre 2,6 et 6,0 (Guay et Silver, 1975), les pH (égaux ou inférieurs a 6,0) des lixiviats provenant
des MCA composées du B2 et du B2+CC pourraient contribuer au maintien de la population des
BHAT jusqu’a la fin de I'essai. Il est important de rappeler que les BHAT sont en grande majorité
des chimioorganotrophes strictes qui puisent leur énergie des composés organiques tout en
générant des acides organiques qui vont contribuer a la baisse du pH (Harrison, 1984; Pronk et
Johnson,1992). L’épuisement des sources de carbone, utilisées également par les BSR, pourrait

aussi expliguer la chute voire la disparition des BHAT a la fin des essais en MCA.

Il est a signaler qu’aucune BSO n’a été détectée et ce, dans I'’ensemble des lixiviats récupérés des

MCA.
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Tableau 32 Evolution de la densité des BHAT présentes dans les lixiviats récupérés des MCA

Jours B B+ CC B + RMB B + PFCM B + PFCB B + HAP

37 1,12E+01 5,15E+01 8,50E+01 1,75E+01 9,20E+00 1,09E+02
o 103 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

33 1,33E+01 8,00E+00 0,00E+00 1,80E+00 4,65E+01 0,00E+00
o2 121 3,30E+01 3,10E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

3.2.3 Caractérisation des différents biofiltres amendés ou non a la fin des essais MCA

A la fin des essais en MCA, des échantillons des matériaux finaux ont été prélevés afin de mesurer
leur pH, Eh et d’énumérer leur concentration en BSR, en BHAT et en BSO a I'aide de la méthode

du NPP décrite au Chapitre 2.

Le Tableau 34 présente les résultats des mesures de pH, de Eh et les décomptes microbiens (BSR,
BHAT et BSO). Selon les résultats obtenus, les mélanges issus des essais en MCA composés du
biofiltre B1 avec ou sans amendement présentent un pH qui varie entre 5,95 pour le biofiltre seul
et 7,60 pour le mélange du biofiltre B1 avec PFCB. Les mélanges issus des essais en MCA
composés du biofiltre B2 seul ou amendé, présentent quant a eux, des mesures de pH
légérement moins importantes que celles obtenues a partir des mélanges composés du biofiltre
B1. Ces mesures de pH oscillent entre 5,35 pour le biofiltre B2 seul et 7,30 pour le mélange du
biofiltre B2 avec PFCB. Concernant les mesures de Eh, une augmentation considérable a été
observée pour I'ensemble des mélanges testés, que ce soit a base du biofiltre B1 ou du B2. Les
mesures de Eh pré- et post-démantélent des essais en MCA sont passées de -69 et -60 mV a 260

et 400 mV pour les biofiltres B1 et B2, respectivement.

Sur le plan microbiologique, I'énumération des BSR, des BHAT et des BSO dans les mélanges post-
démantelement est illustrée au Tableau 34. De facon générale, les concentrations en BSR sont
comprises entre 2,27 x 10% et 1,46 x 103 UFC/g et entre 6,41 x 10° et 3,01 x 10* UFC/g dans les
mélanges post-démantelement a base du biofiltre B1 et B2, respectivement. La différence entre
la concentration initiale et la concentration finale des BSR dans les biofiltres seuls, est non

négligeable. Le nombre des BSR est passé de 1,17 x 10° et de 5,27 x 10’ UFC/ga 6,41 x 10% UFC/g
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et 6,41 x 10° UFC/g a la fin de I'essai en MCA pour les biofiltres B1 et B2, respectivement. Ceci
représente une diminution supérieure a 99%. En contrepartie, une apparition des BHAT a été
constatée. Le nombre de BHAT est compris entre 2,94 x 103 et 2,58 x 10* et entre 0,00 x 10°
et 2,14 x 10 UFC/g dans les mélanges post-démantélement a base du biofiltre B1 et B2,
respectivement. Contrairement aux BSR, les concentrations les plus élevées en BHAT ont été
calculées dans les mélanges post-démantelement a base du biofiltre B1 et B2 seuls, la ou les
mesures de pH sont les plus faibles (pH de 5,95 et 5,35 dans les biofiltres, post-démantélement,
B1 et B2 respectivement). Les résultats obtenus pour les BSR pourraient étre attribués : i) a la
diminution voire a I'épuisement des sources de carbone facilement utilisables suite a la
succession des cycles de lavage, ii) a la compétition sur la matiére organique entre les BSR et les
BHAT, iii) a 'augmentation des conditions oxydantes (278 mV < Eh <400 mV) ainsi qu’ iv) a la
baisse du pH notamment dans les mélanges post-démantélement sans amendement. Il est a
signaler que la matiére organique est un facteur limitant de I'activité des BSR (Lefticariu et
al., 2015). De plus, ces derniéres tolerent difficilement les conditions oxydantes et les pH acides
(pH < 5,5) (Dolla et Fournier, 2006; Chamkh, 2011; Fejrioui, 2014; MEND 1999; Lefticariu et
al., 2015; llori et al., 1999). A I'inverse, la baisse du pH et I"laugmentation des valeurs du potentiel
d’oxydo-réduction semblent favoriser I'apparition et le développement des BHAT, ce qui est en
accord avec les résultats obtenus dans de nombreuses études antérieures (e.g., Johnson et
Hallberg, 2003; Harisson, 1984; Gamache et al., 2001; Guay et Silver, 1975; Paiment et al., 2001).
En effet, ces études démontrent 'augmentation des populations des BHAT suite a la baisse du

pH et a 'augmentation des conditions oxydantes.

Bien qu’au départ la présence des BSR est plus notable dans les matériaux constitués du B2, la
caractérisation des matériaux a la fin des essais en MCA démontre que les concentrations les plus
élevées en BSR sont mesurées dans les mélanges constitués de B1. Ces derniers contiennent
également les concentrations les plus importantes en BHAT. Ces résultats pourraient s’expliquer
par la disponibilité et la nature des composés organiques utilisés dans chaque biofiltre. En effet,
la composition du mélange réactif du B1 contient plusieurs sources de matiere organique
facilement biodégradables (compost, fumier, boues papetiéres) tandis que le mélange réactif

utilisé dans le bioréacteur B2 n’en contient qu’une seule (fumier). En outre, la granulométrie
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grossiere des mélanges a base de biofiltre B2 fait en sorte que leur matiere organique soit plus
facilement dissoute et lixiviable comparée a celle contenue dans les mélanges a base du biofiltre
B1. Ceci porte a croire que les mélanges faits a base de biofiltre B2 s’appauvrissent plus
rapidement en matiére organique nécessaire a la croissance des BSR et des BHAT. Il est
également important de signaler que la granulométrie grossiére des mélanges a base de biofiltre
B2 augmente également le potentiel d’oxydoréduction. En effet, leurs valeurs de Eh sont
supérieures (297 < Eh < 400 mV) a celles mesurées au niveau des mélanges a base de biofiltre B1
(278 < Eh < 308), ce qui pourrait aussi contribuer a la réduction notable des BSR, voire méme a
leur disparition dans les mélanges a base de B2. Ces résultats sont en accord avec les résultats
obtenus par de nombreux travaux qui ont mis en évidence la dépendance des BSR aux composés
organiques et leur difficulté a tolérer des conditions oxydantes et des pH acides (Dolla et
Fournier, 2006; Chamkh, 2011; Fejrioui, 2014; MEND 1999; Lefticariu et al., 2015; llori et
al., 1999).

L’ajout des différents amendements ne semble pas avoir un effet important sur les mélanges a
base du biofiltre B1. Toutefois, le nombre de BSR calculé dans les mélanges constitués du biofiltre
B2 avec amendement est supérieure a celui mesuré dans le biofiltre seul. Contrairement aux BSR,
le nombre des BHAT dans le biofiltre B2 seul est beaucoup plus important que celui calculé dans
les mélanges amendés. En effet, le biofiltre seul présente les mesures de pH les plus faibles et les

valeurs de Eh les plus élevées.

Il est a signaler qu’aucune BSO n’a été détectée dans les matériaux post-démantelement.
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Tableau 33 Caractérisation des MCA a la fin des essais

Paramétres B B+ CC B + RMB B + PFCM B + PFCB B + HAP
analysés
pH 5,95 7,30 7,35 7,50 7,60 6,10
Eh (mV) 278 307 308 299 301 289

B1  BSR (UFC/g) 6,49E+02 2,27E+02 5,06E+02 8,16E+02 8,91E+02 1,46E+03
BHAT (UFC/g) 2,58E+04 2,31E+04 2,46E+04 9,68E+03 2,94E+03 1,91E+04
BSO (UFC/g) 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00
pH 5,35 6,15 7,10 7,05 7,30 6,45
Eh (mV) 400 341 303 306 297 349

B2  BSR (UFC/g) 6,41E+00 1,76E+01 3,01E+01 8,99E+00 1,62E+01 1,01E+01
BHAT (UFC/g) 2,14E+03 1,11E+01 8,77E+01 3,27E+00 2,12E+01 0,00E+00
BSO (UFC/g) 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

3.2.4 Syntheése des essais en MCA

Douze essais en MCA en duplicata ont été réalisés afin d’évaluer la capacité de cinqg
amendements (CC, RMB, PFCM, PFCB et HAP) a stabiliser deux biofiltres (B1 et B2) utilisés pour

le traitement de DMA ferriferes typiques de la région de I’Abitibi-Témiscamingue.

En I'absence d’amendement, méme si une certaine stabilité des métaux retenus dans les deux

biofiltres post-démantelement est confirmée, les essais en MCA démontrent qu’ils sont bien
générateurs d’acide. En effet, des réactions d’oxydation des sulfures métalliques, précipités lors
du traitement du DMA, ont généré de I'acidité (i.e., diminution du pH) et ont favorisé la libération
de métaux (e.g., Fe, Mn, Ni, Zn) et de sulfates dans I’environnement ainsi que la croissance des
BHAT. En outre, I'évolution des concentrations cumulées en Ca en fonction de celles en S ont
confirmé la présence de réactions d’oxydation de sulfures mais également de neutralisation de
I'acidité générée. En effet, de nombreux travaux antérieurs ont montré que I'oxydation des
sulfures génére une augmentation de I’acidité via la libération des ions H*, ce qui entraine une
diminution de pH. lls ont aussi démontré que la « consommation » de carbonates, exprimée par
le relschement des ions Ca?*, se fait en réponse a la production de cette acidité (e.g.,
Melanson, 2006; Plante, 2010; Villeneuve, 2004). Bien que des réactions de neutralisation

interviennent via la dissolution de carbonates de calcium résiduels, en I'absence d’amendement,
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elles sont globalement insuffisantes pour neutraliser la totalité de I'acidité générée et ne
permettent pas de controler la solubilité du Fe et du Mn ainsi que la mobilité des métaux retenus.
Ceci pourrait étre attribué a I'épuisement des agents neutralisant, voire a un temps de contact
entre le mélange et la solution de lixiviation trop court pour permettre une neutralisation totale
de 'acidité (Genty et al., 2018). Quoiqu’il en soit, les faibles réactions de neutralisation ont créé
des conditions physico-chimiques qui sont a I'origine d’une dissolution des oxydes et des
hydroxydes de Fe et de Mn. Les résultats obtenus par les essais en MCA s’accordent bien avec
ceux obtenus lors des essais statiques qui ont permis de classifier les biofiltres contaminés (B1 et
B2) comme générateurs de DMA (voir Section 3.2.1). Indépendamment des concentrations
importantes en Mn, la plupart des exigences de la D019 ne sont pas respectées pour les deux

biofiltres étudiés dans ces conditions.

En présence d’amendement, l'acidité générée par les deux biofiltres lors des réactions

d’oxydation des sulfures est neutralisée dans la majorité des cas mais la densité des BHAT
augmente quand méme (plus faiblement que pour les essais réalisés sans amendement) et celle
des BSR diminue. Pour le biofiltre B1, l'utilisation des HAP ne permet pas de neutraliser
suffisamment I'acidité pour limiter la dissolution des oxydes et des hydroxydes de Fe et de Mn
ainsi que la mobilisation des métaux retenus. Il est a signaler que le pH, la qualité de la source
ainsi que le temps de mise en contact correspondent aux principaux parametres pouvant
influencer I'efficacité des phosphates a stabiliser les métaux (Kribi, 2005; Wright et al., 2004). En
effet, les HAP font partie des phosphates les moins solubles. Dans le cas présent, il aurait fallu un
temps de contact supérieur et un pH initial plus faible pour envisager une meilleure stabilisation
des biofiltres (Kribi, 2005; Ma, 1994; Marchat, 2005). A I'inverse, I'alcalinité et le plus fort
potentiel de neutralisation des poussieres de four a chaux (PFCM et PFCB) permettent
d’atteindre des valeurs de pH supérieures a la neutralité. Ces résultats correspondent assez bien
a ceux obtenus par des études antérieures (e.g., Collins et Emery, 1983). Cette augmentation du
pH pourrait ainsi expliquer le relargage du Ni observé. En effet, les travaux de Plante (2010) ont
démontré que des pH supérieurs a la neutralité (voire alcalins) favoriseraient la libération du Ni
dans I'environnement. Seuls les CC et les RMB ont permis de stabiliser les métaux retenus par le

biofiltre B1 post-démantelement. Bien qu’a la connaissance de l'auteur, |'utilisation de ces
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amendements n’a jamais été étudié pour stabiliser des biofiltres apres utilisation, plusieurs
études ont démontré leur efficacité a neutraliser le DMA (Doye, 2005; Genty et al., 2012a; Hébert
et Breton 2008; Heviankova et al., 2014; Kaur et al., 2018; Paradis et al., 2006; Pérez-Lopez et
al., 2007). Cependant, il est important de signaler que la capacité des CC a retenir les métaux
diminue quand les conditions physico-chimiques sont moins appropriées (Pérez-Lopez et
al., 2007) et que les RMB ont tendance a libérer des concentrations en sulfates plus importantes
(e.g., Paradis et al., 2006). Pour le biofiltre B2, ou les concentrations en métaux ont été doublées,
triplées et quadruplées dans le DMA traité, seul les RMB permettent de respecter les exigences
de la D019. En raison de leurs propriétés physiques et chimiques, les RMB permettent une
meilleure rétention des métaux a des pH proches de la neutralité par co-précipitation et
adsorption (e.g., Bertocchi et al., 2006; Doye, 2005; Lamontagne, 2001; Liu et al., 2011 ; Lombi et
al., 2002; McConchie et al., 2002; Paradis, 2004; Phillips, 1998 ; Zhu et al., 2011). Des pH proches
de la neutralité favorisent généralement une adsorption maximale tout en diminuant la
compétition des protons H* avec les métaux sur les surfaces des groupes hydroxyles (e.g., Doye
et Duchesne, 2003 ; Doye et Duchesne, 2005 ; Jonsson et Lovgren, 2000; Lucan-Bouché et
al., 1997). La capacité des RMB a augmenter et a maintenir un pH neutre tout au long des essais
en MCA réside dans leurs teneurs importantes en hydroxydes de sodium (NaOH) qui est trés
soluble une fois en contact avec I'’eau (Doye, 2005). Toutefois, la forte présence de Na traduit
une salinité élevée qui pourrait étre a I'origine de la forte libération des sulfates (Ben Ali et
al.,, 2019 ; Lewis, 2010; Sun et al.,, 2009 ; Warrender et Pearce, 2007). Nonobstant, il est
important de rappeler que contrairement a d’autres matériaux alcalins (e.g., la chaux), le pouvoir
de neutralisation des RMB aurait tendance a diminuer graduellement dans le temps

(Desjardins, 2007).

En définitive, I'ajout d’amendement et plus particulierement de RMB peut permettre de
stabiliser les métaux retenus par les biofiltres B1 et B2. Des essais cinétiques en colonnes sont
nécessaires pour pouvoir évaluer a une échelle intermédiaire, a plus long terme et dans des

conditions plus réalistes la capacité des amendements a stabiliser des biofiltres apres utilisation.
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3.3 Evaluation de différents scénarios de stockage des biofiltres aprés utilisation avec ou sans

amendements alcalins a I'aide des essais cinétiques en colonnes
3.3.1 Description des scénarios et configuration des colonnes

Dans le cadre de ces essais, uniquement trois amendements ont été testés (CC, RMB et PFCB)
ainsi que trois conditions d’entreposage (saturé, non saturé et immergé) et deux modes d’ajout
des résidus alcalins (sous forme d’amendement et de recouvrement). Le Tableau 35 ainsi que la
Figure 10 présentent les proportions d’amendement ajoutées ainsi que la description des
différents scénarios sélectionnés et les configurations des colonnes (i.e., type d’amendement —
CC, RMB, PFCB ou sans; type de biofiltre — B1 ou B2; condition d’entreposage — saturé, non saturé
ou immergé). Pour rappel, les compositions chimiques initiales des mélanges testés en colonnes

sont présentées dans le Tableau 28.

Tableau 34 Description des vingt colonnes (C1 a C20) testées
Type de résidus alcalins Biofiltre Conditions d’entreposage
Saturées Non saturées Immergées
B B1 C1 c5 c9
B2 C10 Cl4 C18

B+ CC B1 Cc2 C6 -
(Amendement) B2 Cc11 C15 -

B + RMB B1 Cc3 c7 -
(Amendement) B2 Cc12 C16 -

B + PFCB B1 c4 c8 -
(Amendement) B2 C13 Cc17 -

B + PFCB B1 - - -
(Recouvrement) B2 c19 c20 -
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3.3.2 Comparaison des amendements en conditions saturées et non-saturées
3.3.2.1 Evolution des pH et Eh

Les Figures 35 et 36 présentent les évolutions des valeurs de pH et Eh mesurées dans les lixiviats
issus des colonnes constituées des biofiltres B1 (a.) et B2 (b.), avec ou sans amendement (voir
Section 3.3.1), en conditions saturées et non-saturées, respectivement. Les lignes noires (pleines
et pointillées) indiquent les exigences de la D019 au point de rejet d’un effluent final en termes

de pH (6,0 < pH < 9,5).

En conditions saturées, les valeurs de pH sont relativement stables. Les valeurs les plus élevées
(de I'ordre de 12 et par conséquent supérieures aux critéres de la D019) ont été observées pour
les lixiviats issus de la colonne C4, constituée de Bl et de PFCB, en raison d’un potentiel de
neutralisation plus élevé des poussieres de four a chaux comparativement aux autres
amendements testés (Section 3.2.2.1). Pour la colonne constituée de B1 et de RMB (C3), les
valeurs de pH sont comprises entre 8 et 10 alors que pour celle constituée de CC (C2), les valeurs
de pH sont relativement proches de celles de la colonne sans amendement (pH = 6); les CC n’ont
pas permis d’améliorer la capacité de neutralisation du biofiltre. Un comportement similaire est
observé pour les colonnes constituées du biofiltre B2. Toutefois, pour la colonne constituée de
B2 et de PFCB (C13), les valeurs de pH des lixiviats sont relativement plus faibles (pH = 10) sachant
qgue les concentrations en métaux ont été doublées, triplées et quadruplées dans le DMA
alimentant les systemes de traitement et que la quantité de sulfures métalliques présumée dans
les biofiltres post-traitement est plus importante. Il est également a noter que, comme pour les
colonnes constituées de B2 et de RMB (C12), les valeurs de pH diminuent progressivement pour
se stabiliser apres 250 jours a des valeurs autour de 6. Les quantités d’amendement ajoutées
sont probablement insuffisantes pour stabiliser les pH a long terme. En outre, que ce soit pour
les mélanges constitués de B1 ou de B2 avec CC (C2 et C11) ou sans amendement (C1 et C10), les
valeurs de pH restent proches de 6 durant toute la durée des essais cinétiques. Concernant les
valeurs de Eh, elles mettent en évidence des milieux réducteurs (-500 mV < Eh <0 mV) durant

toute la durée des essais réalisés en conditions saturées.
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Figure 35 Evolution des valeurs de pH et du Eh dans B1 (a) et B2 (b) en conditions saturées lors

des essais cinétiques en colonnes

En conditions non-saturées, les valeurs de pH les plus élevées (de I'ordre de 12 — supérieures aux
criteres de la D019) correspondent aux lixiviats de la colonne constituée de B1 et de PFCB (C8).
Toutefois, les pH diminuent brusquement aprées 100 jours a des valeurs proches de 7, ce qui n’a
pas été observé en conditions saturées (i.e., pH stables aux alentours de 8-10 tout au long de
I'expérience). Il est a noter que pour la colonne constituée de B2 et de PFCB (C17), cette
diminution apparait en moins de 50 jours aprés le début des essais. En outre, les colonnes
constituées de RMB (C7 et C16) présentent également des valeurs de pH plus faibles qu’en
conditions saturées. Sans amendement ou avec ajout de CC (C5, C6, C14 et C15), les valeurs de
pH des lixiviats demeurent proches de 6 durant toute la période des essais. En conditions non-
saturées, les quantités d’amendement ajoutées semblent globalement insuffisantes pour

stabiliser les valeurs de pH des lixiviats a long terme.

Concernant les Eh et pour toutes les configurations testées, les valeurs augmentent
progressivement en conditions non-saturées jusqu’a caractériser des milieux oxydants (entre 100
et 200 mV) aprés 300 jours, favorisant ainsi de possibles réactions d’oxydation des sulfures. Ces

résultats montrent qu’il y aurait une « consommation » progressive des amendements (PFCB et
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RMB) pour neutraliser I'acidité générée lors de I'oxydation des sulfures, ce qui serait a I'origine

de la diminution de pH observée.
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Figure 36 Evolution des valeurs de pH et du Eh dans B1 (a) et B2 (b) en conditions non-saturées

lors des essais cinétiques en colonnes

En résumé, en conditions saturées, le type d’amendement peut influencer les propriétés

physicochimiques des lixiviats issus des colonnes. En effet, en raison de leur composition
chimique et de leur potentiel de neutralisation plus élevé, I'ajout de RMB et de PFCB peut
permettre de garantir la stabilité des pH a des valeurs supérieures a6 (obtenues sans
amendement) et de maintenir des milieux réducteurs. En effet, de nombreux travaux antérieurs
avaient déja mis en évidence le potentiel neutralisant des RMB et des PFC (e.g., Collins et
Emery, 1983; Lamontagne, 2001; Lombi et al., 2002; McConchie et al., 2002; Paradis, 2004).
Toutefois, la nature de biofiltre, plus ou moins chargé en métaux ainsi que sa granulométrie,
semble également jouer un réle important sur la qualité des lixiviats a long terme en conditions
saturées; pour le biofiltre B2, en plus de charge importante en métaux) et de sa faible teneur en
matiere organique qui pourrait avoir un effet tampon, les quantités de PFCB ou de RMB semblent

insuffisantes pour stabiliser les pH.
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En conditions non-saturées et indépendamment du type d’amendement, les milieux deviennent

oxydants a travers le temps ce qui favoriserait les réactions d’oxydation-neutralisation /
dissolution et expliquerait la diminution progressive des pH jusqu’a 6 pour la grande majorité des
conditions testées. Que ce soit en conditions saturées ou non-saturées, les CC ne semblent pas
améliorer les propriétés physicochimiques des lixiviats provenant des biofiltres B1 et B2. En
définitive, il est important de constater que maintenir des biofiltres en conditions saturées
limiterait 'apport d’oxygene et garantirait des milieux réducteurs a long terme. Ceci favoriserait
la diminution de possibles réactions d’oxydation-neutralisation ainsi que la stabilisation des pH a
long terme et donc, limiterait la libération de métaux dans I'environnement. En effet, les
conditions de stockage pourraient avoir un impact plus important que le type d’amendement sur
la mobilité des éléments potentiellement problématiques présents dans les biofiltres,

notamment a long terme.

3.3.2.2 Evolution des paramétres géochimiques

Les Tableaux 36 et 37 présentent les concentrations élémentaires (en mg/L) maximales et
moyennes (sur 330 jours) des lixiviats issus des douze mélanges testés en colonnes. Comme
précédemment, les exigences de la D019 au point de rejet de I'effluent final (concentrations
maximales acceptables) sont également indiquées dans le Tableau 36 pour le Cu, le Fe, le Ni, le
Pb et le Zn. Ce tableau montre que dans la majorité des cas, avec ou sans amendement, les
biofiltres B1 et B2 relarguent des concentrations qui ne respectent pas les exigences de la D019
pour le Fe. Les concentrations maximales en Fe et Mn sont nettement supérieures aux essais en
MCA (Section 3.2.2) probablement en raison de la grande quantité utilisée pour les essais en
colonnes (= 19 kg) et d’'une accumulation du Fe dans les eaux interstitielles avant le lancement
des essais. En effet, a la fin des essais de traitement du DMA, les conditions physico-chimiques
des deux biofiltres étaient réunies pour solubiliser dans les eaux interstitielles les sulfures et les
(oxy)hydroxydes de Fe et Mn précipités (voir diagramme de Pourbaix du Fe et du Mn). Il est
important de remarquer que les concentrations moyennes en Fe (Tableau 37) sont nettement
moins importantes. De plus, elles sont plus faibles en conditions non-saturées sachant que la

condition frontiére appliquée permet le drainage des eaux interstitielles initialement riches en
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Fe, donc leur évacuation progressive, ce qui n’est pas le cas en conditions saturées ou immergées.
De plus, les valeurs de pH et de Eh en conditions non-saturées sont favorables pour la formation

des (oxy)hydroxydes de Fe qui vont se précipiter a I'intérieur des colonnes.

Pour le Cu, le Pb et le Zn, les exigences de la D019 sont globalement respectées pour toutes les
conditions testées (avec ou sans amendement) et les concentrations moyennes sont négligeables
y compris pour le biofiltre B2 ou les concentrations en métaux dans le DMA étaient beaucoup
plus importantes que pour le B1. Concernant le Ni et comme observé lors des essais en MCA,
I'ajout de PFCB ou I'absence d’amendement ne permet généralement pas de respecter la DO19.
Il est a noter qu’en conditions non-saturées les concentrations maximales en Ni ne sont pas
respectées pour le B2 avec RMB, probablement parce qu’a I'inverse du B1, le Ni est également
associé aux phases solubles et carbonatées et que la granulométrie est plus grossiere
(Section 3.1.3.1). De plus, le Ni a une affinité plus faible pour son adsorption aux (oxy)hydroxydes
que le Cu, Pb et le Zn (Cornell et Schwertmann, 2003). Toutefois, I'ajout de RMB permet de
diminuer grandement les concentrations en Mn (et en Cd pour le biofiltre B2 en conditions non-

saturées) par rapport aux autres amendements utilisés.
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Tableau 35 Concentrations élémentaires (mg/L) maximales en métaux mésurées lors des essais en colonnes
Al Cd Cr Cu Fe Mn Ni Pb S Zn
D019 (mg/L) - - - 0,6 6 - 1 0,4 - 1

" c1 0,1 0,0 0,0 0,1 506 48 0,3 0,1 905 0,1
.§ g c2 0,2 0,0 0,0 0,1 100 25 0,1 0,3 836 0,4
g g c3 3,7 0,0 0,1 0,3 12 4,8 0,3 0,1 2757 1,2
© ca 1,6 0,0 0,0 0,3 5,0 0,4 10,7 0,6 3950 1,6
" cs5 0,1 0,1 0,0 0,0 418 38 1,5 0,1 759 0,7
[=3 ]
25 c6 0,2 0,0 0,0 0,1 25 24 0,4 0,3 860 0,9
'§ E c7 0,2 0,0 0,0 0,1 1,3 2,5 0,2 0,2 2480 0,0
©2 cs8 2,6 0,0 0,0 0,2 66 55 15,5 0,3 2380 0,9
Y c10 0,1 0,0 0,0 0,1 272 14 0,0 0,1 1148 0,3
.§ g c11 0,2 0,0 0,4 0,4 360 33 1,4 0,3 1321 0,9
g g c12 1,4 0,0 0,0 0,0 345 25 0,2 0,2 1666 0,0
© c13 0,9 0,0 0,0 0,2 80 6,9 2,1 0,2 3912 0,5
w8 c14 0,1 0,5 0,0 0,1 21 14 9,2 0,3 1222 2,0
c o
S 5 c15 0,1 0,2 0,0 0,2 14 28 6,5 0,2 1270 0,8
153 g C16 0,3 0,1 0,0 0,2 56 4,4 1,8 0,2 1936 0,6
o2 c17 0,6 0,3 0,0 1,1 11 5,4 2,9 0,1 3780 0,5
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Tableau 36 Concentrations élémentaires (mg/L) moyennes en métaux mésurées lors des essais en colonnes

Al Cd Cr Cu Fe Mn Ni Pb S Zn
" ca 0,0 0,0 0,0 0,0 136 10 0,0 0,0 268 0,0
.§ g c2 0,1 0,0 0,0 0,0 43 9,4 0,0 0,1 220 0,1
g ‘g c3 1,2 0,0 0,0 0,0 2,8 0,6 0,2 0,1 925 0,2
° c4 0,6 0,0 0,0 0,0 1,3 0,1 7,6 0,1 1358 0,3
< cs 0,0 0,0 0,0 0,0 55 16 0,7 0,0 458 0,3
Z g c6 0,1 0,0 0,0 0,0 4,7 51 0,2 0,1 620 0,2
% ‘E c7 0,0 0,0 0,0 0,0 0,4 0,4 0,1 0,0 947 0,0
§ cs 0,3 0,0 0,0 0,0 7,8 1,3 3,4 0,1 761 0,1
" c10 0,0 0,0 0,0 0,0 178 11 0,0 0,1 706 0,1
s cu1 01 0,0 0,0 0,0 201 17 01 01 857 01
-§ ‘g c12 0,2 0,0 0,0 0,0 36 2,6 0,0 0,0 283 0,0
° c13 0,2 0,0 0,0 0,0 22 1,6 0,5 0,1 880 0,1
s c14 0,0 0,2 0,0 0,0 3,9 4,7 3,5 0,1 700 1,1
Z g c15 0,0 0,1 0,0 0,0 1,6 7,4 1,6 0,1 704 0,4
% § C16 0,1 0,1 0,0 0,0 50 1,6 0,7 0,0 1051 0,3
§ c17 0,1 0,1 0,0 0,1 1,4 2,7 1,0 0,0 1068 0,2
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Les Figures 37 a 42 présentent les évolutions moyennes des concentrations cumulées (en mg/kg)
les plus importantes (en Al, Ca, Fe, Mn, S et Zn) mesurées dans les lixiviats pour tous les mélanges
testés (avec ou sans amendement) en conditions saturées et non-saturées. Comme pour les
essais en MCA, pour chacun de ces graphiques et une fois la stabilisation obtenue, une régression
linéaire a été appliquée afin de déterminer les taux de libération associés (en mg/kg/j). Le
Tableau 38 présente les taux de libération ainsi que les coefficients de détermination (R?) des

régressions linéaires.

Les résultats présentés aux Figures 37 a 42 montrent que les concentrations cumulées finales les
plus élevées correspondent au Ca et au S. Il est a noter que les concentrations cumulées en Ca
(Figure 38) et S (Figure 41) augmentent progressivement pour tous les mélanges testés et ce, plus
particulierement en conditions non-saturées (C5 a C8 et C14 a C17). Les concentrations
cumulatives les plus élevées en Ca correspondent aux lixiviats issus des mélanges constitués de
PFCB (C4, C8, C13 et C17), en raison de leur composition chimique (> 6% de Ca — Tableau 28),
alors que les plus faibles concentrations correspondent aux mélanges constitués de RMB (C3, C7,
C12 et C16). Pour le S, les concentrations cumulées les plus importantes ont été observées
principalement pour les mélanges constitués de RMB et de PFCB. Il semble logique que les
concentrations en Ca et en S les plus élevées soient observées en conditions non-saturées,
sachant que I'oxygéne peut se diffuser plus facilement a I'intérieur des mélanges et favoriser les

réactions d’oxydation-neutralisation.

La Figure 37 présente I’évolution des concentrations cumulées en Al en conditions saturées (a.
et b.) et non-saturées (c. et d.). Pour la totalité des scénarios testés, les concentrations cumulées
en Al alafin de la période d’essai sont négligeables (< 1 mg/kg). Comme pour les MCA, I’évolution
des concentrations cumulées en Fe (Figure 39) montre que les lixiviats avec les plus faibles
valeurs de pH (i.e., mélanges sans amendement et avec CC—C1, C2, C5, C6, C10, C11, C14 et C15)
donnent les concentrations cumulées en Fe les plus élevées (i.e., dissolution des oxydes et
hydroxydes de fer a des pH proches de 6 — voir Section 3.2.2.2.2). Pour les mélanges sans
amendement (C1, C5, C10 et C14), les concentrations sont plus importantes pour le B2 (C10) et
ont tendance a augmenter progressivement. En conditions non-saturées, les valeurs semblent

étre négligeables pour le B2 (C14) (pH légerement plus élevés), cependant une augmentation
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plus rapide (par rapport au C1) a été notée pour le B1 (C5) pour se stabiliser au bout du centieme
jour. Pour le B1, les concentrations cumulées finales sont aux alentours de 50 mg/kg en
conditions saturées et sans amendement (C1), alors qu’en conditions non-saturées (C5), elles
sont d’environ 100 mg/kg, soit le double. En conditions non-saturées, 'augmentation du Eh et |a
diffusion plus importante de I'oxygéne favoriseraient I'oxydation des sulfures et la diminution du
pH (a des valeurs proches de 6) a I'origine de la désorption et de la dissolution des oxydes et

hydroxydes de Fe et de Mn.

Pour le Mn, I"évolution des concentrations cumulées est sensiblement similaire a celle du Fe
présentée ci-dessus (Figure 40). En effet, plus les valeurs de pH des lixiviats sont faibles (i.e.,
mélanges sans amendement et avec CC—- C1, C2, C5, C6, C10, C11, C14 et C15), plus les
concentrations en Mn lixiviées augmentent. Pour les mélanges sans amendement (C1, C5, C10 et
C14), les concentrations sont plus importantes pour le B1 (C5) et ont tendance a augmenter
progressivement. Pour le B1, les concentrations cumulées finales sont aux alentours de 5 mg/kg
en conditions saturées et sans amendement (C1), alors qu’en conditions non-saturées (C5), elles
sont quatre fois plus importantes. Il est a noter que pour les mélanges constitués de B2 et de CC
(C11 et C15), les concentrations cumulées sont supérieures a celles du mélange sans
amendement (C10 et C14) en raison de leurs compositions chimiques initiales riches en Mn

(Tableau 28).

Les concentrations cumulées en Zn sont, quant-a-elles, négligeables en conditions saturées (C1 a
C4 et C10 a C13) que ce soit pour les mélanges constitués de B1 ou de B2 (Figure 42). En
conditions non-saturées (C5 a C8 et C14 a C17), ces concentrations sont un peu plus élevées mais
ne sont pas importantes. Toutefois, les mélanges constitués de matériaux post-démantelement
du bioréacteur B2 (C14 a C17) possédent des concentrations cumulées légérement plus élevées.
Il est a signaler que les concentrations cumulatives les plus élevées en Zn correspondent aux
lixiviats issus de la colonne C17 (B2 en conditions non-saturées). Ceci pourrait étre attribué aux
conditions oxydantes, a la faible valeur de pH et au fait que 38 % du Zn est retenue sous forme

de carbonates dans le B2.

Pour le Cd, le Cr, le Cu et le Pb, les concentrations cumulées finales sont négligeables et pour le

Ni elles sont inférieures a 6 mg/kg.
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constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des

bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, b) et non-saturées (c, d)
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constituées de matériaux post-démantelement (avec et sans amendement) des

bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, b) et non-saturées (c, d)
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Selon les résultats présentés au Tableau 38 et comme pour les essais en MCA, le Ca et le S sont
les deux éléments qui possédent les taux de libération les plus élevés en conditions non-saturées
(C5aC8etCl14 aCl17). En conditions saturées (C1 a C4 et C10 a C13), les taux de libération du S
sont plus faibles, d’un a trois ordres de grandeur qu’en conditions non-saturées. Ceci est lié a la
diffusion moins importante et moins rapide de I'oxygéne et, par conséquent, a une plus faible
oxydation des sulfures métalliques en présence d’O,. En conditions non-saturées, I’évolution des
concentrations en Ca et en S dans les lixiviats semblent étroitement liée a des réactions
importantes d’oxydation et de neutralisation. En effet, la Figure 43, qui représente I'évolution
des concentrations cumulées en Ca en fonction de celles en S, montre des régressions linéaires
en conditions non-saturées avec des pentes proches de 1 pour la plupart des mélanges testés y
compris sans amendement. Comme pour les essais en MCA (Section 3.2.2.2), il est a noter que
les pentes des corrélations linéaires obtenues pour les mélanges constitués de RMB (C12 et C16)
sont plus faibles tout comme les taux de libération du Ca; I'ajout de RMB semble favoriser plus
spécifiguement la libération du S. Pour les autres éléments (Al, Fe, Mn et Zn), les taux de
libération sont nettement plus faibles. Toutefois, dans le cadre des mélanges constitués de
matériaux post-démantelement provenant du biofiltre B2 (C10 a C17), les taux de libération sont

relativement plus élevés.
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Tableau 37

Taux de libération des principaux éléments et coefficients de détermination

Taux de libération (mg/kg/ij)

Al R? Ca R? Fe R? Mn R? S R? Zn R?

c1 8,6E-06 0,994  1,5E+00 0,974  5,3E-02 0,922  2,4E-03 0,946  3,3E-03 0,988  2,5€-05 0,961
.g c2 6,0E-05 0,743 1,1E+00 0,974 3,3E-02 0,878 6,8E-03 0,936 1,9E-03 0,993 2,3E-05 0,955
g c3 2,2E-03 0,987 2,0E-02 0,975 2,7E-02 0,917 1,3E-04 0,986 9,7E-02 0,625 6,6E-04 0,907

ca 1,0E-03 0,953 2,5E+00 0,992 1,6E-03 0,809 6,6E-05 0,853 1,7E+00 0,919 6,4E-04 0,881
. G5 4,0E-05 0,807  1,8E+00 0,994  1,6E-03 0,914  52E-02 0,966  1,4E+00 0,970  1,4E-03 0,961
"g c6 1,2E-04 0,866  1,9E+00 0,990  1,7E-03 0,920  53E-03 0,937  2,1E+00 0,995  2,2E-04 0,927
E Cc7 2,0E-05 0,952 2,5E-02 0,984 6,3E-04 0,538 6,1E-04 0,868 1,5E+00 0,981 3,1E-05 0,994
g (] 2,5E-05 0,990 2,8E+00 0,985 9,0E-03 0,992 6,6E-03 0,830 1,8E+00 0,995 1,4E-04 0,822

C10 9,6E-06 0,990 8,7E-01 0,996 3,1E-01 0,991 1,7E-02 0,990 9,3E-01 0,971 3,7E-05 0,996
g C11 9,3E-06 0,990 8,0E-01 0,996 3,4E-01 0,984 1,9E-02 0,932 1,2E+00 0,976 4,0E-05 0,993
g C12 9,2E-06 0,990 7,5E-02 0,989 1,6E-02 0,822 5,8E-03 0,631 1,8E-02 0,889 1,3E-05 0,962

C13 1,0E-05 0,990 7,7E-01 0,983 7,3E-02 0,949 3,9e-03 0,910 1,1E-02 0,935 1,6E-04 0,937
" Ci14 3,1E-05 0,991 3,4E+00 0,968 4,5E-03 0,808 1,5e-02 0,857 2,9e+00 0,976 5,8E-03 0,968
fg C15 3,2E-05 0,991 2,7E+00 0,992 1,2E-04 0,991 1,0E-02 0,967 2,7E+00 0,994 2,0E-03 0,979
‘g Ci6 4,4E-05 0,926 1,9E+00 0,983 2,7E-04 0,824 5,0E-03 0,994 4,1E+00 0,986 1,4E-03 0,961
= C17 9,1E-05 0,835 2,6E+00 0,988 1,8E-03 0,690 1,7E-02 0,976 2,5E+00 0,994 9,3E-04 0,948
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Figure 43 Evolution de la concentration cumulée en Ca en fonction de celle en S des lixiviats des

colonnes constituées de matériaux post-démantélement (avec et sans amendement)

des bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, b) et non-saturées (c, d)
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Tel que mentionné précédemment, la plupart des éléments constituant les différents mélanges
testés possedent des taux de libération relativement faibles, ce qui ne devrait pas affecter leur
composition chimique a la fin des essais en colonnes. Le Tableau 39 présente les pourcentages
de métaux retenus dans les différents mélanges testés a la fin des essais alors que les Figures 44
et 45 présentent les courbes d’épuisement pour le Ca et le S en conditions saturées (C1 a C4 et
C10 a C13) et non-saturées (C5 a C8 et C14 a C17). En effet, la plupart des éléments ne sont pas
ou trés peu affectés par ces essais cinétiques; la rétention est généralement supérieure a 98%.
La présence d’amendement ne semble pas jouer un réle important a ce niveau. Toutefois, en
conditions saturées, la libération du S est inférieure a celle observée en conditions non-saturées.
En conditions non-saturées, I'épuisement du Ca est inférieur a 3% pour tous les mélanges testés
et celui du S est inférieur a 12%. Comme lors des essais en MCA, I’épuisement du S présent dans
les différents mélanges constitués de RMB en conditions non-saturées (C12 et C16) est plus

importante.
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Tableau 38 Taux de rétention des éléments (en %) dans les différents mélanges testés a la fin des

essais en colonnes

Al Ca cd Cr Cu Fe Mn Ni P Pb S Zn

C1 100 97,4 100 100 100 99,8 98,7 100 98,6 99,9 99,3 100

g Cc2 100 98,6 100 100 100 99,9 99,6 100 97,5 99,8 99,2 100

g c3 100 99,8 100 100 99,9 100 99,9 99,9 96,4 99,9 96,9 99,9
c4 100 98,1 100 100 100 100 100 97,5 97,2 99,8 96,4 100

@ Cc5 100 97,4 99,9 100 100 99,8 93,9 99,5 93,6 99,7 95,8 99,9

E Cc6 100 98,4 100 100 100 100 99,6 99,9 89,6 99,5 94,4 99,9

E c7 100 99,5 100 100 99,9 100 99,9 100 89,3 99,8 93,0 100

2 c8 100 98,6 100 100 99,9 100 99,5 98,6 88,2 99,6 95,6 99,9
Ci0 100 99,1 - 100 100 99,7 97,9 100 95,7 99,8 97,6 -

g Ci1 100 99,1 100 100 100 99,7 99,2 100 95,1 99,9 97,3 99,9

'g Ci2 100 99,9 100 100 100 100 99,6 100 94,6 99,9 99,0 -
Ci3 100 98,9 100 100 100 100 99,7 100 96,2 99,9 97,5 -

@ Ci4 100 98,7 - 100 100 100 98,0 99,6 85,0 99,7 94,4 -

E Ci5 100 98,9 99,9 100 100 100 99,1 99,8 100 99,7 93,1 99,5

g Cie 100 98,9 99,9 100 100 100 99,1 99,9 85,0 99,9 87,9 -

c

Ci17 100 98,6 99,9 100 99,9 100 98,6 99,9 84,6 99,9 89,9 -
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Figure 44 Déplétion du Ca des matériaux post-démantélement (avec et sans amendement)

provenant des bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, c) et non-

saturées (b, d)
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Figure 45 Déplétion du S des matériaux post-démantélement (avec et sans amendement)

provenant des bioréacteurs B1 (a, c) et B2 (b, d) en conditions saturées (a, b) et non-

saturées (c, d)

En résumé, le suivi des parametres physico-chimiques et géochimiques des lixiviats issus des

mélanges testés en colonnes (avec et sans amendement en conditions saturées et non-saturées),

permet de tirer plusieurs conclusions. Dans un premier temps, les mélanges a base de biofiltres

B1 et B2 (avec CC ou sans amendement) donnent des comportements similaires avec des valeurs

de pH a la limite inférieure du critere de la D019 (pH = 6). Toutefois, en conditions saturées ou
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les milieux sont réducteurs, I'ajout de RMB ou de PFCB peut permettre (dépendamment du type
de biofiltre) de stabiliser les pH a des valeurs supérieures a 7 et ainsi de respecter les critéres de
la D019. En conditions non-saturées, les milieux deviennent oxydants a travers le temps et la
diffusion de I'oxygéne est facilitée, favorisant ainsi les réactions d’oxydation/dissolution et la
diminution progressive du pH y compris pour les colonnes constituées de RMB et PFCB. Cette

diminution pourrait libérer des métaux dans I’'environnement a plus ou moins long terme.

Dans un deuxiéme temps, les concentrations cumulées, les taux de libération ainsi que
I’épuisement du Ca et du S pour tous les mélanges (avec ou sans amendement) sont relativement
faibles y compris en conditions non-saturées et ce, méme si les mélanges a base de B2 sont plus
réactifs. Ceci démontre I'assez bonne stabilité des métaux précipités et/ou retenus lors du
traitement du DMA. Toutefois, les évolutions cumulées du Ca et du S en conditions non-saturées
confirment la présence de réactions d’oxydation(-neutralisation) a I'origine de la diminution
progressive des valeurs de pH jusqu’a des valeurs proches de 6 pour tous les amendements
testés. En effet, la quantité d’amendement est insuffisante pour neutraliser toute I'acidité
générée sur le long terme. Cette diminution progressive du pH favorise la désorption des métaux
et la dissolution des oxydes et hydroxydes de Fe et Mn ainsi que la libération de ces éléments
dans I'environnement a plus ou moins long terme (dépendamment du type de biofiltre et du type
d’amendement). En raison d’une capacité de neutralisation plus importante, I'utilisation de PFCB
permettrait de maintenir des pH plus élevés et de contréler la libération du Fe et du Mn.
Cependant, I'utilisation de PFCB ne permet pas de répondre aux exigences de la D019 pour le Ni
(> 1 mg/L) sachant qu’il est bien connu que pour ces valeurs de pH la solubilité du Ni est plus
importante (Plante, 2010). Seul I'ajout de RMB (dépendamment du type de biofiltre) pourrait
permettre de respecter les exigences de la D019 et de limiter la libération du Fe et du Mn ainsi
gue des métaux retenus lors du traitement, notamment en raison de sa plus grande capacité
d’adsorption (Section 3.2.2.1). En effet, méme si ce dernier augmente la libération du S (sous
formes sulfates — Paradis et al., 2006), il semble étre 'amendement le plus approprié pour

stabiliser les biofiltres aprés utilisation a long terme.

En définitive, les essais cinétiques en colonnes et les conditions testées confirment les résultats

des essais en MCA et montrent que seul I'ajout de RMB pourrait permettre de stabiliser des
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biofiltres aprés utilisation et de limiter la libération du Fe et du Mn dans I'environnement a long
terme (plus d’informations voir section 3.2.4). Il est a noter que ces essais ont également montré
une meilleure performance en conditions saturées, ol les milieux sont réducteurs, en raison
d’une plus faible diffusion de I'oxygéne (Aubertin et al., 2016; Awoh, 2012). En outre, en
conditions saturées, la libération du Fe et du Mn peut également étre atténuée méme sans
amendement. Le mode d’entreposage serait donc aussi un parametre important a prendre en
considération dans la stabilité a long terme des biofiltres aprés utilisation, notamment pour des

biofiltres trés réactifs tel que le B2.

3.3.3 Comparaison du mode d’entreposage
3.3.3.1 Evolution des pH et Eh

La Figure 46 présente les évolutions des pH et des Eh des lixiviats des colonnes constituées des
biofiltres B1 (a.) et B2 (b.) sans amendement en conditions saturées (C1 et C10), non-saturées
(C5 et C14) et immergées (C9 et C18) (Section 3.3.1). Les lignes noires (pleines et pointillées)
indiquent les exigences de la D019 au point de rejet d’un effluent final en termes de pH

(6<pH<9,5).

Pour les lixiviats de toutes les colonnes et pour les différentes conditions testées (i.e., saturées,
non-saturées et immergées), les valeurs de pH restent proches de 6 (i.e., limite inférieure de la
D019) durant toute la durée des essais. Le type de biofiltre ou les conditions d’entreposage ne
semblent pas jouer un réle significatif a ce niveau. Toutefois, les valeurs de Eh montrent des
évolutions différentes. En effet, tel que remarqué précédemment, les valeurs augmentent
progressivement en conditions non-saturées pour les deux types de biofiltres (C5 et C14) jusqu’a
caractériser des milieux oxydants (> 100 mV au bout de 300 jours). En conditions saturées (C1 et
C10) ou immergées (C9 et C18), les valeurs de Eh qui sont de I'ordre de - 100 mV, caractérisent
des milieux réducteurs. En résumé, sans amendement et indépendamment du type de biofiltre,
le type d’entreposage peut influencer les conditions rédox mais n’a pas d’impact sur le pH des
lixiviats issus des colonnes. Cette diminution de pH, méme en conditions réductrices, pourrait
étre due au fait que les biofiltres B1 et B2 ont été mis en contact avec I'oxygene lors de la mise

en place des colonnes. Ceci pourrait ainsi favoriser I'oxydation des sulfures métalliques et des
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oxy-hydroxydes de fe?*, et donc la génération de I'acidité responsable de la diminution du pH.
Entreposer les biofiltres en milieux saturés ou immergés permettrait de limiter la diffusion de
I’'oxygéne (e.g., Awoh, 2012) donc, dans le cas de biofiltres, de garantir des milieux réducteurs a

long terme et de controler la libération de métaux dans I’environnement.

—4—pHC1l —8—pHCS —A—pHC9 —e—pH C10 —a&—pH C14 —&—pH C18
—C—EhCl ——EhC5 —&—Eh C9 —>—Eh C10 —0O—Eh C14 —4A—Eh C18
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Eh (mV)
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-200

Période d'échantillonage (jours) Période d'échantillonage (jours) b

Figure 46 Evolution des valeurs de pH et du Eh dans B1 (a) et B2 (b) lors des essais cinétiques en

colonnes

3.3.3.2 Evolution des paramétres géochimiques

Le Tableau 40 présente les concentrations élémentaires (en mg/L) maximales et moyennes
(sur 330 jours) des lixiviats pour les deux biofiltres (B1 et B2) testés en conditions saturées, non-
saturées et immergées. Il est a noter que les exigences de la D019 au point de rejet de I'effluent
final (concentrations maximales acceptables) sont indiquées pour le Cu, le Fe, le Ni, le Pb et le Zn.
Comme dans la Section 3.3.2, le Tableau 40 montre que dans la majorité des cas testés les
biofiltres B1 et B2 ne respectent pas les exigences de la D019 pour le Fe. Les concentrations
maximales en Fe et en Mn sont relativement élevées probablement en raison d’une accumulation
dans les eaux interstitielles avant le lancement des essais. En effet, a la fin des essais de

traitement du DMA (pour le B1) et lors de la mise en place des colonnes, les conditions physico-
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chimiques des deux biofiltres étaient réunies pour i) solubiliser naturellement, dans les eaux
interstitielles, les oxydes et hydroxydes de Fe et Mn précipités, ii) oxyder les sulfures et iii)
favoriser la désorption du Fe et de Mn. Il est important de remarquer que les concentrations
moyennes en Fe (Tableau 37) sont nettement moins importantes, plus particulierement en
conditions non-saturées sachant que la condition frontiere appliquée permet le drainage des
eaux interstitielles initialement riches en Fe, donc leur évacuation progressive, ce qui n’est pas le
cas en conditions saturées ou immergées. De plus, les concentrations moyennes en S (sous
formes sulfates) sont globalement moins importantes en conditions saturées et immergées, ce
qui signifierait que les conditions sont moins favorables a I'oxydation des sulfures (Awoh, 2012).
Pour le Cu et le Pb, les exigences de la D019 sont globalement respectées pour toutes les
conditions testées (saturées, non-saturées et immergées) et les concentrations moyennes sont
négligeables et ce, méme en I'absence d’amendement y compris pour le biofiltre B2 ou les
concentrations en métaux dans le DMA étaient beaucoup plus importantes que pour le B1.
Concernant le Ni, les exigences de la D019 ne sont pas respectées pour les conditions non-
saturées. En outre, les teneurs en Zn dépassent la limite de la D019 pour le B2 en conditions non-
saturées. Il est a signaler que le Ni et le Zn sont associés aux phases solubles et carbonatées
(Section 3.1.3.1). En effet, de nombreux travaux antérieurs ont démontré la mobilité élevée du
Ni et du Zn a des pH proche de la neutralité (Al-Abed et al., 2008; Calugaru et al., 2016; Dijkstra
et al., 2006; Stumm et Morgan 1996).
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Tableau 39 Concentrations élémentaires (mg/L) maximales et moyennes en métaux lors des essais en colonnes

Al Cd Cr Cu Fe Mn Ni Pb S Zn

D019 (mg/L) - - - 0,6 6 - 1 0,4 - 1
- Saturées cl 0,1 0,0 0,0 0,1 506 48 0,3 0,1 905 0,1
-,é_, E‘ Non-saturées C5 0,1 0,1 0,0 0,0 418 38 1,5 0,1 759 0,7
%% Immergées c9 0,1 0,0 0,0 0,0 470 39 0,0 0,1 695 0,0
g % Saturées c10 0,1 0,0 0,0 0,1 272 14 0,0 0,1 1148 0,3
E Non-saturées C14 0,1 0,5 0,0 0,1 21 14 9,2 0,3 1222 2,0
Immergées c18 0,1 0,0 0,0 0,0 110 11 0,4 0,1 1218 3,7
Saturées cl 0,0 0,0 0,0 0,0 136 10 0,0 0,0 268 0,0
@ %‘n Non-saturées C5 0,0 0,0 0,0 0,0 54 16 0,7 0,0 458 0,3
"g % Immergées c9 0,0 0,0 0,0 0,0 101 6,6 0,0 0,0 131 0,0

5

g % Saturées c10 0,0 0,0 0,0 0,0 178 11 0,0 0,1 706 0,1
S E Non-saturées C14 0,0 0,2 0,0 0,0 3,9 4,7 3,5 0,1 700 1,1
Immergées c18 0,0 0,0 0,0 0,0 45 3,5 0,0 0,0 182 0,4
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Les Figures 47 a 52 présentent les évolutions moyennes des concentrations cumulées (en mg/kg)
les plus importantes (Al, Ca, Fe, Mn, S et Zn) pour les trois modes d’entreposage testés (saturés,
non-saturés et immergés) et les deux biofiltres B1 (a.) et B2 (b.) sans amendement. Les taux de
libération en conditions saturées et non-saturées des colonnes C1, C5, C10 et C14 ainsi que les
déplétions du Ca et du S ont été présentées précédemment (Section 3.3.2). Les taux de libération
ainsi que les déplétions du Ca et du S en conditions immergées ne sont pas présentés sachant

gu’ils sont négligeables.

Les Figures 48 et 51 montrent que les moyennes des concentrations cumulées finales les plus
élevées correspondent a celles en Ca et S. Il est a noter que les concentrations cumulées en Ca
et S augmentent significativement en conditions non-saturées (C5 et C14) et plus faiblement en
conditions saturées (C1 et C10). En milieu immergé (C9 et C18), les concentrations cumulées en
Ca et S sont encore plus faibles, voire stables, durant toute la durée des essais. En effet, les
concentrations en Ca et en S sont plus élevées en conditions non-saturées sachant que la
diffusion de I'oxygéne est facilitée a I'intérieur des biofiltres apres utilisation, ce qui favorise les
réactions d’oxydation et de neutralisation. En outre, bien que les concentrations cumulées en Ca
et en S en conditions non-saturées et saturées soient relativement plus élevées pour les colonnes
constituées du B2 (C10 et C14 — plus réactif), elles sont relativement similaires (stables) en milieu
immergé (C9 et C18). En effet, en milieu immergé, la diminution de la diffusion de I'oxygéene
permet de contrdler plus efficacement les réactions d’oxydation des sulfures (Awoh, 2012 ;
Demers et al., 2008), et donc la libération du S (sous forme sulfates) ainsi que la génération
d’acidité y compris pour des biofiltres fortement chargés comme le B2. Cette plus faible
génération d’acidité conduit a de plus faibles réactions de neutralisation (impliquant des

minéraux a base de Ca).

La Figure 47 représente I'évolution des concentrations cumulées en Al. Pour la totalité des
scénarios testés, les concentrations cumulées en Al a la fin de la période d’essai sont négligeables
(<1 mg/kg). Pour le Fe, le Mn et le Zn (Figures 49, 50 et 52) et indépendamment de I'évolution
des pH, les concentrations cumulées moyennes sont plus faibles en conditions immergées, voire
négligeables (C9 et C18) qu’en conditions saturées ou non-saturées. Pour le Cd, le Cr, le Cu,le Ni

et le Pb, les concentrations cumulées finales sont négligeables quel que soit le mode
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d’entreposage(< 1 mg/kg). En définitive, en conditions immergées, |’évolution des concentrations
cumulées des différents éléments suggere des taux de libération encore plus faibles qu’en
conditions saturées. Pour rappel, en conditions saturées I'épuisement du Ca et du S est faible
(inférieure a 3% — Section 3.3.2). Par conséquent, en conditions immergées et au regard des
évolutions des concentrations cumulées, I'épuisement des éléments analysés dans le cadre de
cette étude est négligeable et les réactions d’oxydation sont controlées. Enfin, I'entreposage en
milieu immergé permettrait également de limiter encore plus efficacement la libération du Fe et
du Mn qu’en conditions saturées. Ceci pourrait étre attribué au fait que de faibles quantités en
oxygene arrivent a accéder a la partie superficielle des matériaux entreposés en conditions

saturées. Par conséquence, des réactions d’oxydation/dissolution se manifestent en surface.
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Figure 47 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Al des lixiviats des colonnes
constituées de matériaux post-démantélement (sans amendement) des bioréacteurs
B1 (a) et B2 (b) pour des conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et
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Figure 48 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Ca des lixiviats des colonnes

constituées de matériaux post-démantélement (sans amendement) des bioréacteurs

B1 (a) et B2 (b) pour des conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et

immergée)
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Figure 49 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Fe des lixiviats des colonnes
constituées de matériaux post-démantélement (sans amendement) des bioréacteurs
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Figure 50 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Mn des lixiviats des colonnes

constituées de matériaux post-démantélement (sans amendement) des bioréacteurs

B1 (a) et B2 (b) pour des conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et

immergée)
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Figure 51 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en S des lixiviats des colonnes
constituées de matériaux post-démantélement (sans amendement) des bioréacteurs
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Figure 52 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Zn des lixiviats des colonnes

constituées de matériaux post-démantélement (sans amendement) des bioréacteurs

B1 (a) et B2 (b) pour des conditions d’entreposage distinctes (saturée, non-saturée et

immergée)
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En résumé, le suivi des parametres physicochimiques et géochimiques des lixiviats des biofiltres
testés en colonnes (sans amendement) pour différentes conditions d’entreposage (saturées,
non-saturées et immergées), permet de tirer plusieurs conclusions. Dans un premier temps, les
mélanges a base de biofiltres B1 et B2 donnent des valeurs de pH stables, a la limite du critére
de la D019 (pH =6), pour toutes les conditions d’entreposage testées. En conditions non-
saturées, les milieux deviennent oxydants a travers le temps alors qu’en conditions saturées et
immergées les milieux sont réducteurs y compris a long terme, donc moins susceptibles de libérer
des métaux dans I'environnement. En effet, en conditions non-saturées les exigences de la D019
ne sont pas respectées notamment pour le Ni et le Zn. Quoigu’il en soit, le type d’entreposage
affecte plus particulierement le potentiel rédox. Dans un deuxiéme temps et tel que mentionné
précédemment, les concentrations cumulées, les taux de libération ainsi que I'épuisement du Ca
et du S pour les deux biofiltres testés sont relativement faibles en conditions saturées et non-
saturées (comparativement aux essais en MCA — Section 3.2.2.2), méme si les mélanges a base
de B2 sont relativement plus réactifs. En conditions immergées, les taux de libération sont
globalement négligeables pour les biofiltres B1 et B2 et permettent de limiter d’'une maniere plus
importante la libération du Fe et du Mn dans I’environnement, et ce, méme si les exigences de la
D019 ne sont pas respectées pour le Fe. Par conséquent, le mode d’entreposage est un
parameétre qui peut de maniére considérable améliorer la stabilité des biofiltres aprés stockage
a long terme, y compris pour des biofiltres potentiellement plus problématiques, tel que le B2.
En effet, méme sans amendement, I'entreposage de biofiltres en conditions immergées

garantirait une stabilité a long terme supérieure.

3.3.4 Comparaison du mode d’ajout des amendements
3.3.4.1 Evolution des pH et Eh

La Figure 53 présente les évolutions des pH et des Eh des lixiviats des colonnes constituées du
biofiltre B2, avec PFCB sous forme d’amendement (C13 et C17) et de recouvrement (C19 et C20),
en conditions saturées (a.) et non-saturées (b.) (Section 3.3.1). Les lignes noires (pleines et
pointillées) indiquent les exigences de la D019 au point de rejet d’un effluent final en termes de

pH (6 <pH<9,5).
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Tel que présenté précédemment (Section 3.3.2), lorsque le résidus alcalin est ajouté sous forme
de mélange (C13 et C17), les pH des lixiviats (pH ==10) diminuent progressivement pour atteindre
des valeurs proches de la limite de la D019 (pH = 6); cette diminution est plus rapide en conditions
non-saturées. Lorsque 'amendement est ajouté sous forme de recouvrement (C19 et C20), les
pH sont proches de 6 durant toute la durée des essais cinétiques en colonnes (i.e., comportement
similaire a un biofiltre B2 post-traitement sans amendement — Section 3.3.3). Concernant les
valeurs de Eh, le mode d’ajout des résidus alcalins (i.e., sous forme de mélange ou de
recouvrement) ne semble pas avoir d’influence comparativement au mode d’entreposage (i.e.,
conditions saturées et non-saturées). Comme remarqué précédemment (Section 3.3.3) et
indépendamment du mode d’ajout des résidus alcalins, en conditions saturées les valeurs de Eh
caractérisent des milieux réducteurs avec des valeurs majoritairement comprises entre -150 et -
50 mV. En conditions non-saturées, les valeurs de Eh augmentent progressivement jusqu’a
caractériser des milieux oxydants qui pourraient potentiellement favoriser la libération de
métaux. En définitive, le mode d’ajout des résidus alcalins influencerait uniquement les valeurs
de pH. Contrairement a I'ajout sous forme d’amendement, I'ajout du résidu alcalin sous forme
de recouvrement ne permet pas d’améliorer la qualité des lixiviats en termes de pH, méme

temporairement en conditions saturées.
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Figure 53 Evolution des valeurs de pH et du Eh dans B2 avec PFCB sous forme de mélange ou de

recouvrement en conditions saturées (a.) et non-saturées (b.) lors des essais cinétiques

en colonne

3.3.4.2 Evolution des paramétres géochimiques

Le Tableau 41 présente les concentrations élémentaires (en mg/L) maximales et moyennes
(sur 330 jours) des lixiviats pour le biofiltre (B2) avec PFCB sous forme de mélange (C13 et C17)
et de recouvrement (C19 et C20) en conditions saturées (C13 et C19) et non-saturées (C17 et
C20). Les exigences de la D019 au point de rejet de I'effluent final (concentrations maximales
acceptables) sont indiquées pour le Cu, le Fe, le Ni, le Pb et le Zn. Comme dans les Sections 3.3.2
et 3.3.3, le Tableau 41 montre que dans la majorité des cas testés le biofiltre B2 ne respectent
pas les exigences de la D019 pour le Fe. Les concentrations maximales en Fe et en Mn (et S sous
forme sulfates) sont relativement élevées, probablement en raison d’une accumulation dans les
eaux interstitielles avant le lancement des essais. Toutefois et comme évoqué dans la
Section 3.3.3, les concentrations moyennes en Fe sont nettement moins importantes, plus
particulierement en conditions non-saturées sachant que la condition frontiere appliquée
permet le drainage des eaux interstitielles. Il est a noter que les concentrations moyennes en Fe

et en Mn sont plus élevées lorsque le résidu alcalin est ajouté sous forme de recouvrement
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sachant que les pH sont plus faibles (Section 3.3.4.1) et favorisent I'oxydation des sulfures et la
dissolution des oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn précipités lors du traitement. Pour le Cu, le
Pb et le Zn, méme si les concentrations maximales sont parfois légerement plus importantes que
les exigences de la D019, les concentrations moyennes sont faibles pour les deux modes d’ajout
testés. Concernant le Ni, les exigences de la D019 ne sont globalement pas respectées. Pour
rappel et tel que stipulé dans la Section 3.3.2, contrairement a d’autres résidus alcalins I'ajout de
PFCB donne généralement des concentrations en Ni plus importantes en raison d’une solubilité
plus élevée a des pH proches de la neutralité voire alcalins (Plante, 2010). Toutefois, en
conditions saturées et lorsque le résidu alcalin est ajouté sous forme de recouvrement (C19) les
concentrations moyennes sont plus faibles et les concentrations maximales semblent respecter
les exigences de la D019 pour le Ni. Enfin, I'ajout du résidu alcalin sous forme de recouvrement
semble également impacter la libération du S (sous forme sulfates) en conditions non-saturées.
En effet les concentrations moyennes en S semblent nettement plus faibles que lorsque le résidu
alcalin est ajouté sous forme d’amendement. L’ajout d’'une couche d’amendement permettrait
donc de diminuer la libération du S en contrélant les réactions d’oxydation des sulfures. Lors de
la restauration de sites miniers générateurs de drainage minier aciDMAde, des couches de
protection sont régulierement ajoutées en ce sens (pour plus d’informations, voir Aubertin et

al,, 2016).
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Tableau 40 Concentrations élémentaires (mg/L) maximales et moyennes en métaux lors des essais en colonnes
g Y
Al Cd Cr Cu Fe Mn Ni Pb S Zn

D019 (mg/L) - - - 0,6 6 - 1 0,4 - 1
o 2
§ c13 0,9 0,0 0,0 0,2 80 6,9 2,1 0,2 3912 0,5
= £
-
£2 17 0,6 0,3 0,0 1,1 10 5.4 2,9 0,1 3780 0,5
S g
§ = c19
S & 0,4 0,2 0,0 0,0 136 32 0,5 0,1 1945 1,3

c20 0,1 0,2 0,0 0,1 47 18 5,9 0,1 1386 0,7
b, B 0,2 0,0 0,0 0,0 22 1,6 0,5 0,1 880 0,1
S o
(=]
& %— 17 0,1 01 0,0 0,1 1,4 2,7 1,0 0,0 1068 0,2
= QO
S c
g5 co 0,1 0,0 0,0 0,0 61 10 0,1 0,0 1096 0.2
8¢

€20 0,0 0,0 0,0 0,0 10 5,0 1,3 0,0 579 0,3
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Les Figures 54 a 59 (a et b) présentent les évolutions moyennes des concentrations cumulées (en
mg/kg) les plus importantes (Al, Ca, Fe, Mn, S et Zn) pour les colonnes constituées de B2 avec
PFCB (sous forme de mélange ou de recouvrement), en conditions saturées (a.) et non-saturées
(b.). Les taux de libération en conditions saturées et non-saturées des colonnes C13 et C17 ont
été présentés dans la Section 3.3.2. Sachant que ces derniers sont relativement faibles et ont mis
en exergue une assez bonne stabilité des métaux précipités et/ou retenus sur les biofiltres lors
du traitement, les taux de libération des colonnes C19 et C20 ne sont pas présentés dans ce qui

suit.

Les Figures 55 et 58 montrent que les moyennes des concentrations cumulées finales les plus
élevées correspondent a celles en Ca et en S. Il est a noter qu’indépendamment du mode d’ajout
des résidus alcalins, les concentrations cumulées en Ca et en S augmentent progressivement en
conditions non-saturées et plus faiblement en conditions saturées sachant que la diffusion de
I’oxygeéne est plus faible (e.g., Awoh, 2012; Aubertin et al., 2016). En outre, I'ajout d’amendement
sous forme de recouvrement (C19 et C20) diminue de maniere importante les concentrations
cumulées finales en Ca dans les lixiviats, ce qui signifierait que les réactions de neutralisation
(Section 3.3.1) sont moins importantes en raison d’une production d’acide plus faible lors des
réactions d’oxydation des sulfures. Bien que les concentrations cumulées finales en S soient
relativement similaires en conditions saturées pour les deux modes d’ajout testés, en condition
non-saturées elles sont plus importantes lorsque le résidu alcalin est ajouté sous forme
d’amendement (C17). Il est a noter que les concentrations cumulées en S des colonnes C19 et
C20 (en conditions saturées et non-saturées) sont relativement proches. L’ajout du résidu alcalin
sous forme de recouvrement (C19 et C20) jouerait le r6le d’une couche de protection permettant
de contréler les réactions d’oxydation des sulfures précipités durant le traitement du DMA et Ia
libération du S (sous forme sulfates) (Aubertin et al., 2016; Bellaloui et al., 1996; Elghali et
al., 2019). En effet, en conditions non-saturées et comparativement a un biofiltre B2 sans
amendement (C14 — Section 3.3.3), les concentrations cumulées en Ca et en S dans les lixiviats

sont plus faibles.
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La Figure 54 présente I’évolution des concentrations cumulées en Al en conditions saturées (a.)
et non-saturées (b.). Indépendamment du mode d’ajout des résidus alcalins, les concentrations
cumulées en Al a la fin de la période d’essai sont négligeables (< 1 mg/kg). Les Figures 56 et 57
présentent les concentrations cumulées finales en Fe et en Mn pour les deux modes d’ajouts
testés en conditions saturées (a.) et non-saturées (b.). Pour rappel (Section 3.3.4.1), les pH des
lixiviats provenant des colonnes C13 et C17 (i.e., ajout du résidu alcalin sous forme de mélange)
sont plus élevés que ceux des colonnes C19 et C20 (i.e., ajout d’amendement sous forme de
recouvrement). Tel que mentionné précédemment a plusieurs reprises, les valeurs de pH
influencent la libération du Fe et du Mn provenant de la dissolution des oxydes et hydroxydes
précipités lors du traitement du DMA. Pour les pH plus élevés, les concentrations en Fe et en Mn
sont plus faibles et inversement. Par conséquent, les concentrations cumulées finales en Fe et
Mn sont plus faibles lorsque le résidu alcalin est ajouté sous forme de mélange. Toutefois, il est
a noter que I'ajout d’amendement sous forme de recouvrement permet de diminuer la libération
du Fe et du Mn comparativement a un biofiltre B2 sans ajout du résidu alcalin (C10 et C14 —
Section 3.3.3). De plus, indépendamment du mode d’ajout des résidus alcalins, les
concentrations cumulées finales en Cd, en Cr, en Cu, en Pb et en Zn (Figure 59) sont négligeables
(<1 mg/kg). Toutefois, pour le Ni et en conditions non-saturées, les concentrations cumulées
finales sont comprises entre 1 et 3 mg/kg. En définitive, I'évolution des concentrations cumulées
des différents éléments suggere des taux de libération (Section 3.3.2) globalement plus faibles

lorsque le résidu alcalin est ajouté sous forme de recouvrement.
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Figure 54 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Al des lixiviats des colonnes
constituées de matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en
conditions saturées (a) et non-saturées (b)
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Figure 55 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Ca des lixiviats des colonnes

constituées de matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en

conditions saturées (a) et non-saturées (b)
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Figure 56 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Fe des lixiviats des colonnes
constituées de matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en
conditions saturées (a) et non-saturées (b)
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Figure 57 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Mn des lixiviats des colonnes

constituées de matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en

conditions saturées (a) et non-saturées (b)
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Figure 58 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en S des lixiviats des colonnes
constituées de matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en
conditions saturées (a) et non-saturées (b)
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Figure 59 Evolution des concentrations élémentaires cumulées en Zn des lixiviats des colonnes

constituées de matériaux post-démantelement (avec PFCB) du bioréacteur B2 en

conditions saturées (a) et non-saturées (b)
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En résumé, le suivi des parameétres physico-chimiques et géochimiques des lixiviats des biofiltres
B2 (avec PFCB) testés en colonnes avec des modes d’ajout du résidu alcalin distincts (i.e.,
recouvrement ou sous forme d’amendement), en conditions saturées et non-saturées, permet
de tirer plusieurs conclusions. Dans un premier temps, I'ajout du résidu alcalin sous forme de
recouvrement donne des valeurs de pH stables en conditions saturées et non-saturées, a la limite
du critere de la D019 (pH = 6 — similaire a un biofiltre aprés utilisation sans amendement), alors
gue sous forme de mélange les valeurs de pH sont plus élevées a I’état initial (pH =~ 10) et
diminuent progressivement a des valeurs proches de 6 (diminution plus rapide en conditions
non-saturées — voir Section 3.3.2). Pour les deux modes d’ajout et en conditions non-saturées,
les valeurs de Eh augmentent progressivement jusqu’a étre caractéristiques de milieux oxydants.
En conditions saturées, les milieux sont réducteurs y compris a long terme, donc moins
susceptibles de libérer des métaux et/ou metalloides dans I’environnement. Le mode d’ajout du
résidu alcalin n’influence pas le potentiel rédox mais affecte le pH. Les exigences de la D019 ne
sont pas respectées majoritairement pour le Fe et le Ni. Dans un deuxiéme temps et en conditions
non-saturées, les concentrations cumulées et les taux de libération du Ca et du S sont plus faibles
lorsque le résidu alcalin est ajouté sous forme de recouvrement, ce qui suggere que les réactions
d’oxydation et de neutralisation sont moins importantes que lorsqu’il est directement mélangé
avec le biofiltre. L’ajout du résidu alcalin sous forme de recouvrement joue le réle de couche de
protection et permet de contréler les réactions d’oxydation des sulfures et de neutralisation de
I'acidité générée (e.g., Bellaloui et al., 1996). Toutefois et sachant que les pH sont plus faibles,
cette approche génere des concentrations en Fe et en Mn plus élevées que lorsque le résidu

alcalin est ajouté sous forme de mélange mais plus faibles que le biofiltre sans amendement.
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3.3.5 Evolution des BSR, des BHAT et des BSO

Dans I'optique d’évaluer I'impact des amendements et de différents scenarios d’entreposage sur
la population bactérienne, les BSR, les BHAT et les BSO ont été dénombrées dans les lixiviats

récupérés lors des essais en colonnes (au début, au milieu et a la fin).

Les résultats obtenus pour le suivi des BSR a la sortie des colonnes, présentés au Tableau 42,
démontrent une légere diminution de la présence des BSR au cours des essais. Ceci pourrait étre
expliqué, en partie, par I'épuisement de la matiére organique et 'augmentation des valeurs de
Eh. Il a été constaté également, que la cinétique des BSR est inversement corrélée a celle du
soufre ce qui pourrait traduire la diminution de la sulfato-réduction lors des essais en colonnes
voire méme |'oxydation des sulfures biogéniques produits lors du traitement du DMA. Que ce
soit en conditions saturées, non-saturées ou immergées, et malgré leur diminution, des densités
de BSR dépassant 3,4 x 10* UFC/100 mL ont été quantifiées au bout de 300 jours a la sortie des
colonnes. Ceci indique des conditions toujours propices au développement des BSR (e.g., pH, Eh,
matiére organique). Sachant que les BSR nécessitent des conditions réductrices pour leur
croissance, leur présence a la sortie des colonnes non-saturées (Eh > 0) pourrait étre attribuée a
la capacité de leurs systemes enzymatiques a réduire I’oxygene et a éliminer ses formes réactives
ainsi qu’a leur aptitude a former des microniches anoxiques (voir section- 3.2.2.3) (Dolla et
Fournier, 2006; Chamkh, 2011; Fejrioui, 2014; Trolez, 1995). En outre, la configuration des essais
en colonnes (environ 19 kg de matériau entreposé dans des colonnes de 15 cm de diameétre et
de 100 cm de hauteur) pourrait contribuer également a la création d’endroits anoxiques a
I'intérieur des matériaux qui ont conservé un taux d’humidité élevé (> 45%) jusqu’a la fin des
essais en raison de leur forte capacité de rétention de I'’eau. Seuls les premiers centimétres a la
surface, plus exposés aux interactions avec I'atmosphere, n‘ont pas conservé cette forte
humidité. Néanmoins, une exposition prolongée a des concentrations élevées en oxygéne
pourrait affecter la survie des BSR dans de telles conditions oxydantes (Coudivat et al., 2016;

Fejrioui, 2014)

193



Contrairement au BSR, une augmentation de la population des BHAT a été notée au cours des
essais en colonnes (Tableau 42). Elle devient de plus en plus importante avec le temps. Il a été
constaté que la cinétique de croissance des BHAT semble étre plus importante au niveau des
colonnes immergées (C9 et C18) et saturées (avec ou sans amendement) qu’au niveau des
colonnes non-saturées. Cette observation pourrait étre expliquée par la mise en solution de la
matiére organique contenue dans les matériaux, ce qui la rendrait plus disponible pour la
croissance de ces bactéries. De plus, les colonnes immergées et saturées ne subissent pas des
étapes de lavage (drainage) comme dans le cas des colonnes non-saturées pouvant ainsi
entrainer la lixiviation de la matiére organique. Il est important de noter que le pH optimal pour
le développement des BHAT se situe entre 2,6 et 6,0 (Rawling, 2002; Guay et Silver, 1975).
Toutefois, les mesures de pH a la sortie des colonnes C3 et C4, respectivement composés du
biofiltre B1 avec RMB et PFCB, dépassent 9. Ceci pourrait indiquer la présence de bactéries
hétérotrophes peu acidophiles voire neutrophiles. En effet, de nombreux travaux antérieurs ont
démontré la croissance des bactéries hétérotrophes peu acidophiles pouvant se développer a
des pH neutres a alcalins. Ces bactéries initient la diminution progressive du pH afin de permettre
la croissance des BHAT (Coudivat et al., 2016; Gamache et al., 2001; Picher, 2002; Sabra et
al., 2011; Vachon, 1992). Les concentrations les moins importantes en BHAT ont été observées a
la sortie des colonnes non-saturées a I’exception des colonnes C5 (B1 sans amendement) et C14
(B2 sans amendement). Cette observation pourrait mettre en évidence I'impact de différents
amendements sur la croissance des BHAT en conditions oxydantes. Sachant que les BHAT sont
des chimioorganotrophes strictes qui puisent leur énergie des composés organiques
(Harrison, 1984; Grandbois, 2009; Picher, 2002), leur croissance pourrait également contribuer a

la diminution des BSR.

D’aprés le Tableau 42, une faible concentration de BSO a été notée a la fin des essais dans les
lixiviats provenant des colonnes insaturés C5 et C14 (B1 et B2 sans amendement). Ces résultats
indiquent que les conditions commencent a étre propices a la croissance des BSO. Bien que le pH
soit d’environ 6 et que la matiere organique soit toujours présente, de nombreux auteurs ont
démontré la capacité des BSO a croitre a des pH allant jusqu’a 9 et en présence de faibles

concentrations de matiere organique (e.g., Thiobacillus thioparus) (Chen et Lin 2001; Coudivat et
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al., 2016; Fejrioui, 2014; Sasek et al., 2012; Schénborn et al., 1978; Vachon, 1992). Cependant,
des concentrations importantes en BSO ont été observées a la sortie des colonnes contenant les
RMB (C3, C7, C13 et C16), ce qui pourrait contribuer a la lixiviation importante du soufre (sous
forme sulfate) a la sortie des colonnes C3, C7, C13 et C16. Sachant que les RMB sont riches en
Na, ceci pourrait traduire la présence d’une BSO halotolérante telle que Thiobacillus prosperus,

capable de se développer en présence de 6% NaCl (Picher, 2002).
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Tableau 41 Evolution de la densité des BSR, des BHAT et des BSO (en UFC/100 mL) présentes dans les lixiviats récupérés a la sortie des

colonnes
BSR BHAT BSO
Jours 10 180 300 15 180 315 15 180 315
Cl  2,17E+04 6,71E+02 1,57E+03 0,00E+00 2,40E+02 >1100 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

C2 3,83 E+04 8,49E+02 1,69E+04 0,00E+00 4,60E+02 1,10E+03 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00
Conditions saturées

c3 2,24 E+05 2,57E+05 8,81E+05 3,60E+00 3,00E+00 >1100 0,00E+00 0,00E+00 2,40E+02
c4 9,29 E+05 4,60E+02 2,71E+02 0,00E+00 0,00E+00 >1100 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00
B1 c5 3,08 E+05 9,12E+03 7,13E+02 0,00E+00 2,00E+01 >1100 0,00E+00 0,00E+00 9,20E+00

cé6 9,88 E+04 4,49E+02 2,98E+03 0,00E+00 3,00E+00 2,90E+01 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00
Conditions non-saturées
c7 2,23 E+05 5,71E+02 7,43E+03 0,00E+00 3,60E+00 2,40E+02 0,00E+00 0,00E+00 2,40E+02

c8 1,45 E+05 3,00E+02 8,68E+02 0,00E+00 6,20E+01 2,40E+02 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

Conditions immergées Cc9 1,86 E+05 8,49E+02 4,17E+03 0,00E+00 1,10E+03 >1100 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

C10 3,68 E+04 1,47E+03 7,20E+00 0,00E+00 0,00E+00 4,30E+01 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

Cl1 1,75 E+05 1,80E+02 8,68E+02 0,00E+00 0,00E+00 >1100 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00
Conditions saturées

C12 1,30 E+05 1,22E+04 2,97E+04 0,00E+00 0,00E+00 >1100 0,00E+00 0,00E+00 > 1100

C13 2,70 E+05 1,01E+05 5,93E+03 0,00E+00 3,60E+00 2,90E+02 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

B2 Cl4 1,75 E+05 5,11E+02 2,97E+04 0,00E+00 1,60E+01 >1100 0,00E+00 0,00E+00 2,30E+01
C15 2,52 E+05 8,38E+03 3,72E+04 0,00E+00 2,10E+01 2,30E+01 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

Conditions non-saturées
Cl6 4,45E+04 1,40E+03 1,23E+03 2,80E+01 2,90E+02 2,40E+02 0,00E+00 0,00E+00 2,40E+02

C17 3,68 E+04 1,71E+03 5,93E+03 0,00E+00 1,40E+01 3,60E+00 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00

Conditions immergées C18 1,48 E+05 7,28E+02 4,70E+03 0,00E+00 9,30E+01 1,10E+03 0,00E+00 0,00E+00 0,00E+00
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3.3.6 Syntheése des essais en colonnes

Vingt essais en colonnes ont été réalisés au laboratoire afin de tester différents scénarios de
gestion des biofiltres B1 et B2. Les objectifs spécifiques visaient a comparer la performance de
trois types d’amendement (CC, PFCB et RMB), trois modes d’entreposage (saturé, non-saturé et
immergé) et de deux méthodes d’ajout des résidus alcalins sur la stabilité des deux biofiltres

(aprés utilisation) a long terme.

Concernant les trois types de résidus alcalins testés (CC, RMB et PFCB) sur deux types de biofiltres
(B1 et B2), les résultats des essais cinétiques ont mis en évidence des performances distinctes.
Dans les conditions testées et bien que les métaux précipités et/ou retenus lors du traitement du
DMA soient relativement stables, I'ajout de CC n’a pas permis d’améliorer les propriétés physico-
chimiques des deux biofiltres apres utilisation et donne des pH a la limite inférieure du critere de
la D019 (pH = 6). En effet, certains auteurs ont démontré que sous certaines conditions physico-
chimiques la capacité des CC a stabiliser des métaux était moindre (e.g., Pérez-Lopez et al., 2007).
Toutefois et comme cela est mentionné dans diverses études (e.g., Duchesne et Reardon, 1998;
Kaur et al., 2018; Paradis et al., 2006; Santona et al., 2006), I'ajout de RMB et de PFCB peut
permettre de stabiliser les pH a des valeurs plus élevées et de limiter la libération des métaux
dans I'’environnement a long terme. Cette stabilité a principalement été confirmée en conditions
saturées et pour le biofiltre (aprés utilisation) B1 disposant d’une plus faible quantité de métaux
précipités et/ou retenus lors du traitement du DMA. En conditions non-saturées, les milieux
deviennent oxydants a travers le temps et la diffusion de I'oxygéne est plus élevée, favorisant
ainsi les réactions d’oxydation de sulfures métalliques ainsi que la production de sulfates et
d’acidité (i.e., diminution progressive des pH a des valeurs proches de 6). Pour les quantités
d’amendement testées, les réactions de neutralisation de I'acidité (impliquant des minéraux
comprenant du Ca présents dans les résidus alcalins) n’ont pas été suffisantes pour maintenir a
long terme des pH a des valeurs plus élevées. Ces conditions physico-chimiques ont alors favorisé
la solubilité du Fe et du Mn (voir les diagrammes de Pourbaix) précipités lors du traitement ainsi
qgue la libération des métaux retenus sur les phases solubles et carbonatées tel que le Ni. En

outre, bien que l'utilisation de PFCB puisse permettre de maintenir des pH plus élevés en raison
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d’un fort potentiel de neutralisation, elle ne permet pas de répondre aux exigences de la D019
pour le Ni sachant que sa solubilité est plus élevée dans ces conditions (Plante, 2010). En
définitive, seul I'ajout de RMB permettrait de respecter les exigences de la D019 et de limiter la
libération du Fe et du Mn. En effet, indépendamment de sa plus forte capacité d’adsorption et
méme si ce-dernier augmente la libération du S (sous formes sulfates — e.g., Paradis et al., 2006),

il semble étre I'amendement le plus approprié pour la stabilisation des biofiltres a long terme.

Concernant le mode d’entreposage (saturé, non-saturé et immergé), il est bien connu que
I’augmentation du taux de saturation favorise généralement la réduction de la diffusion de
I'oxygéne, ce qui peut permettre de controler les réactions d’oxydation des sulfures et la
génération d’acidité (Awoh, 2012 ; Aubertin et al., 2016). En effet, les taux de libération des
métaux et I’épuisement du S et du Ca (intervenant dans les réactions de neutralisation) sont trés
faibles en conditions saturées et négligeables en conditions immergées. En outre, pour des
biofiltres aprés utilisation sans ajout de résidus alcalins, le mode d’entreposage influence plus
particulierement les conditions rédox des milieux mais n’a aucun impact sur les valeurs de pH
(proches de 6 durant toute la période des essais — limite inférieure au critére de la D019). En
conditions saturées et immergées les valeurs de Eh décrivent des milieux réducteurs alors qu’en
conditions non-saturées les milieux deviennent oxydants et peuvent favoriser les réactions
d’oxydation des sulfures ainsi que la libération des métaux dans |'environnement. Tel que
mentionné précédemment, ces conditions physico-chimiques peuvent également favoriser la
dissolution d’autres précipitats métaliques formés lors du traitement du DMA, a savoir les oxydes
et hydroxydes de Fe et de Mn. Toutefois, plus le taux de saturation augmente plus la libération
du Fe et du Mn est faible. En définitive, I’entreposage des biofiltres apres utilisation en conditions
saturées ou immergées semble étre la meilleure approche pour garantir leur stabilité a long
terme, notamment pour des biofiltres contaminés (apres utilisation) fortement chargés en

sulfures et en oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn (e.g., B2).

Concernant le mode d’ajout des résidus alcalins (sous forme d’amendement ou de
recouvrement), le fait d’ajouter le résidu alcalin sous forme de recouvrement permet de créer
une couche de protection (e.g., Aubertin et al., 2016; Bellaloui et al., 1996; Elghali et al., 2019)

qui limite les réactions d’oxydation des sulfures précipités lors du traitement du DMA, donc la
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production d’acidité et les réactions de neutralisation associées. Bellaloui et al. (1996) ont
notamment montré que I’hydratation de ce type de résidu peut conduire a la formation d’'une
couche peu perméable qui empéche la diffusion de I'oxygene a court terme. Cependant et
contrairement a I'ajout d’amendement (sous forme de mélange) (Bellaloui et al., 1996), cette
approche ne permet pas d’améliorer les conditions physico-chimiques des lixiviats provenant des
biofiltres apres utilisation (pH = 6 — limite inférieure de la D019), ce qui augmente la solubilité du
Fe et du Mn. Lorsque le résidu alcalin est ajouté sous forme d’amendement, les pH plus élevés
peuvent permettre de limiter la dissolution des oxydes et des hydroxydes de Fe et de Mn. Dans
un tel cas, le potentiel de neutralisation de 'amendement et les quantités utilisées devront étre
adaptés aux conditions d’entreposage envisagées (i.e., saturée, non-saturées ou immergées) et
aux caractéristiques du biofiltre apres utilisation pour garantir une stabilisation a plus ou moins
long terme, tout en limitant la libération du Fe et du Mn dans I’environnement. Quoiqu’il en soit
et tel que stipulé précédemment, dans la majorité des cas |'utilisation de PFCB ne permet pas de

respecter les exigences de la D019 concernant le Ni.

Pour conclure, dans les conditions testées au laboratoire, I'utilisation du RMB permettrait de
stabiliser les deux types de biofiltres apres utilisation et de respecter les exigences de la D019
(sauf pour le Fe), et ce, méme si elle favorise la libération de sulfates. L'utilisation des CC, moins
dispendieuse et plus accessible en Abitibi-Témiscamingue (Genty et al., 2012a), n’a pas donné de
résultats satisfaisants et I'utilisation de PFCB favorise la mibilité du Ni. En conditions saturées et
immergées, la stabilité des biofiltres a long terme est supérieure sachant que la diffusion
d’oxygene est plus faible et que les milieux sont réducteurs, donc que les réactions d’oxydation
et de neutralisation ainsi que la libération des métaux sont relativement négligeables. Bien que
le mode d’entreposage en conditions immergées a parfois été appliqué pour restaurer des sites
miniers générateurs de DMA, il reste relativement dispendieux et la remise en suspension de
particules fines par I'action du vent peut quand bien méme engendrer une contamination
environnementale dépendamment de la hauteur de la couche d’eau et de I'ajout ou non d’une
couche de protection pour limiter ce phénomene (pour plus d’informations, voir Awoh, 2012).
Quoiqgu’il en soit, I'ajout de résidu alcalin en conditions saturées est recommandé afin de garantir

des pH supérieurs a la neutralité et de diminuer au maximum la dissolution naturelle des oxydes
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et des hydroxydes de Fe et de Mn. Pour ce faire, 'ajout de résidu alcalin doit se faire sous forme
d’amendement et non sous forme de recouvrement. L’ajout de résidu alcalin sous forme de
recouvrement ne permet pas d’améliorer les propriétés physico-chimiques des biofiltres apres

utilisation, et ce, méme si cette approche est techniquement plus facile a mettre en place.
3.4 Détermination du potentiel de lixiviation des biofiltres contaminés (B1 et B2) aprés leur

entreposage dans différentes conditions, avec ou sans amendement

Les mélanges pré (B1 et B2 aprés utilisation) et post-essais cinétiques en colonnes (de C1 a C20)
ont été soumis a des tests de lixiviation afin d’évaluer la mobilité des métaux. Le caractere
lixiviable de ces métaux a été estimé a l'aide de trois tests statiques d’évaluation de la
disponibilité des métaux qui sont le test TCLP, le test SPLP ainsi que le TE. La comparaison des
résultats des tests TCLP avec les valeurs limites définies dans la D019 ou le Reglement sur les
matiéres dangereuses permet de déterminer si un rejet est considéré comme a risque élevé

(D019) ou comme matiere dangereuse (Gouvernement du Québec, 2019)

Le Tableau 43 présente les résultats obtenus suite aux différents tests de lixiviation réalisés sur
les biofiltres contaminés, sans amendement, avant et aprés les essais en colonnes. A premiére
vue et a I'exception du Mn, on remarque que les teneurs en métaux mesurées dans les lixiviats
issus des tests réalisés sur le biofiltre contaminé B1 post-colonnes sont supérieures a celles
mesurées dans les lixiviats issus des matériaux pré-colonnes. Ceci pourrait étre attribué d’une
part a I’épuisement de la matiére organique qui a un pouvoir tampon et/ou au vieillissement des
matériaux. Apres son utilisation pour le traitement de DMA, le biofiltre B1 a été conservé pendant
plus d’un an a 4°C avant son entreposage en colonnes. En effet, de nombreux travaux antérieurs
ont démontré que le vieillissement des matériaux (e.g., résidus miniers) provoque leur altération
ce qui augmente leur réactivité et change leur comportement géochimique (Bassolé, 2016; Dang
et al, 2002; McLemore et al., 2014; Plante, 2010; Plante et al.,, 2011; Shanmuganathan et
al., 2008; Yang et al., 2017; Wilson, 2004). Ceci pourrait se traduire par un réarrangement des
mécanismes de rétention des métaux qui faciliterait leur libération et/ou la formation de
minéraux secondaires plus solubles. En effet, Bassolé (2016) a démontré que différents processus

géochimiques interviennent lors des essais cinétiques, ce qui semble influencer la lixiviation et Ia
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distribution des métaux dans les différentes phases minérales. Cornell et Schwertmann, (2003)
ont également mis en évidence I'effet de I'dge sur la solubilité des minéraux en particulier les
oxydes et les hydroxydes. lls ont démontré que la solubilité d’'un minéral est proportionnelle a
son age. Pour les matériaux issus du biofiltre B2 et a I’exception du Cd, du Cu et du S, la majorité
des métaux (Al, Cr, Fe, Mn, Ni et Zn) a été lixiviée en grandes quantités a partir des matériaux
pré-colonnes. Ceci pourrait s’expliquer par sa charge importante en métaux et par sa
granulométrie grossiére. Il a noter que la granulométrie est le parametre physique le plus
important qui affecte la solubilité des minéraux (e.g., oxydes et hydroxydes de Fe) (Cornell et
Schwertmann, 2003). Dans notre cas, la taille grossiére des coupeaux de bois utilisés dans le
mélange réactif du biofiltre B2 va permettre un acces plus facile et plus rapide de I'oxygéne aux
contaminants métalliques ayant été immobilisés au sein de ces matériaux. Ceci favoriserait leur
oxydation/dissolution et leur désorption. Rappelons que les résultats de I'extraction séquentielle
réalisée sur le biofiltre B2 pré-colonnes ont démontré que le Fe, le Mn, le Ni et le Zn sont
principalement associés a la phase réductible sous forme d’oxydes et d’hydroxydes (Fraction 3)
et que le Mn, le Ni et le Zn semblent aussi étre associés a la phase carbonatée (Fraction 2) ainsi
gu’aux phases solubles et échangeables (Fraction 1). Ce qui pourrait également expliquer leur

caractere lixiviable et donc la dangerosité des biofiltres aprés utilisation.

En définitive, sur le plan géochimique les biofiltres B1 et B2 se comportent différemment. Ces
différences peuvent étre expliquées par des transformations minéralogiques [précipitation de
minéraux secondaires] et/ou des mécanismes de rétention [sorption versus (co-) précipitation]
dans les matériaux au cours du temps et selon les modes d’entreposage testés (saturés, non-
saturés et immergés). Ces résultats viennent confirmés ceux obtenus par Bassolé (2016) qui a
démontré que les essais de lixiviation ne se sont pas recommandés pour la prédiction du
comportement hydrogéochimique des matériaux a long terme. De ce fait, une caractérisation
plus poussée (e.g., minéralogique) pourrait confirmer ou infirmer I'ensemble des hypothéses

suggérées précédemment.

Afin de statuer sur la dangerosité des matériaux pré- et post-colonnes, nous nous sommes basés
sur les teneurs en métaux mesurées dans les fluides d’extraction issus du test TCLP.

Contrairement au B2, les résultats montrent que le biofiltre B1 pré-colonnes, n’est pas considéré
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comme un matériau a risque élevé ou dangereux, ce qui semble coincider avec les résultats
obtenus par Jouini et al., (2019) ainsi que Simonton et al., (2000), et ce, bien que la composition
initiale des biofiltres soit différente. Quoiqu’il en soit ces résultats viennent confirmer que les
métaux sont majoritairement associés a des phases stables. Toutefois, le biofiltre B1 post-
colonnes est considéré comme a risque élevé, ou comme matiére résiduelle dangereuse, étant
donné que les teneurs en Cd dépassent les limites fixées par la D019 (établie pour les rejets) et
I’"US EPA de 50, 180 et 88% dans les matériaux (sans amendement) issus des colonnes C1 (en
conditions saturées), C5 (en conditions non-saturées) et C9 (en conditions immergées)
respectivement. Quant au biofiltre B2, les teneurs en Cd dépassent les exigences de 72% dans le
biofiltre pré-colonnes. Ces résultats corroborent ceux obtenus par Kousi et al., (2018) qui ont mis
en évidence la dangerosité des boues produites lors du traitement d’un DMA synthétique par les
BSR. Pour le biofiltre B2 post-colonnes, les teneurs en Cd ont dépassé les exigences de 292, 466
et 347% dans les matériaux (sans amendement) issus des colonnes C10 (en conditions saturées),

C14 (en conditions non-saturées) et C18 (en conditions immergées).

Les résultats des extractions SPLP, simulant les pluies acides, sont résumés dans le Tableau 43. Une
comparaison des teneurs en métaux mesurées dans les lixiviats SPLP avec les limites de la D019
établies pour les résidus, indique que seuls les matériaux (B1 et B2 sans amendement) issus des
colonnes C1, C9 et C18 (en conditions saturées ou immergées) sont lixiviables une fois en contact
avec les pluies acides. En effet, les teneurs en Cd dépassent de 20, 88 et 22% les exigences de la
D019 dans les matériaux issus des colonnes C1, C9 et C18 respectivement. Ceci pourrait indiquer
un réarrangement des mécanismes de rétention des métaux lors des essais cinétiques. Bien que
les travaux de Genty et al.,, (2012c) ont mis en évidence le caractére lixiviable des BPSR
contaminés dans ces conditions (pluies acides), dans cette étude aucun des biofiltres pré-
colonnes n’a montré un caractere lixiviable. Toutefois, selon les résultats résumés dans le
Tableau 43, le TE a pu lixivier des quantités en Fe et en Ni qui dépassent les exigences de la D019
établies pour les effluents, que ce soit pour le biofiltre B1 ou B2 post-colonnes. Ceci indique que
ces matériaux sont potentiellement lixiviables et confirme les résultats obtenus par le test TCLP.
Il est a noter que ces résultats vont a I’encontre des observations réalisées par Simonton et al.,

(2000) sur des mélanges relativement similaires a des biofiltres. En effet, ces derniers ont mis en
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évidence une assez bonne stabilité des métaux (loides) apres plusieurs cycles séchage-mouillage

a l'eau déionisée.

En définitive, pour les deux biofiltres étudiés et pour la majorité des éléments, les teneurs en
éléments mesurées dans les lixiviats issus du test TCLP sont plus élevées que dans les lixiviats
issus du test SPLP et du TE. Ces résultats corroborent ceux obtenus par Reid et Cohen (2000) ainsi
gue ceux obtenus par Bassolé (2016) et Coudert (2013). Le test TCLP mobilise plus de métaux que
le test SPLP et le TE étant donné la forte affinité entre I’acide acétique et certains métaux (e.g.,
Fe, Cd) pour fomer des complexes stables et solubles. Pour les biofiltres pré- et post-colonnes, le
Mn a été plus lixivié par le test SPLP. Pour les biofiltres post-colonnes (B1 et B2 sans
amendement), le Fe a été plus lixivié par le test SPLP a partir des matériaux ayant été entreposés
en conditions oxydantes (C5 et C14). Cependant, pour le biofiltre B1 post-colonnes, le Ni et le Zn
ont été plus lixiviés par le test SPLP a partir des matériaux ayant été entreposés en conditions
réductrices (C1 et C9). En effet, des études antérieures ont démontré que le Ni et le Zn sont
davantage mobiles en milieux acides. Toutefois, ils sont plus lixiviés par le test TCLP en conditions

oxydantes (Al-Abed et al., 2008; Bassolé, 2016).
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Tableau 42 Disponibilités des métaux (TCLP, SPLP, eau neutre) dans les biofiltres B1 et B2 pré- et

post-colonnes (mg/L)

Test Al Ca cd Cr Cu Fe Mn Ni P Pb S Zn
Normes DO019!/RMD - - 0,5 5 - - - - - 5 - -
D0192 - - - - 0,6 6 - 1 - 0,4 - 1
B1 B13 TCLP 0,06 388 0,01 0 0,01 0,37 10,58 0,21 0,32 0,02 266 0,89

SPLP 0,03 540 0,01 0,01 0,02 0,66 18,69 0,2 0,13 0,01 493 0,35

TE 0,05 290 0 0 0,03 0,45 4,59 0,01 0,09 0,01 256 0,14

Cc1* TCLP 1,05 261 0,74 0,01 0,01 104 7,78 2,82 0,26 0,02 169 2,43
SPLP 1,75 433 0,60 0,00 0,00 82,1 10,7 3,33 042 0,01 354 2,72

TE 1,93 168 0,46 0,00 0,02 12,8 4,24 1,97 0,31 0,02 135 1,90

c54  TCLP 1,05 497 1,40 0,01 0,02 1,28 8,34 3,44 0,35 0,03 334 5,86
SPLP 0,31 595 0,18 0,00 0,00 56,5 13,1 2,35 0,37 0,00 507 1,22

TE 0,63 182 0,00 0,00 0,04 9,70 0,71 0,50 0,22 0,01 101 0,07

c9* TCLP 0,78 546 1,84 0,00 0,01 0,50 4,42 3,03 0,12 0,02 213 2,71
SPLP 3,75 470 0,94 0,00 0,01 0,08 7,32 6,12 0,06 0,03 387 5,29
TE 0,96 190 0,60 0,00 0,00 0,09 4,24 2,88 0,02 0,01 169 4,01

B2 B23 TCLP 8,53 1325 0,86 1,61 <0,024 110,27 3,57 7,41 4,98 0,16 141 6,04
SPLP 0,05 77 <0,001 <0,004 <0,024 0,09 0,06 0,21 0,04 <0,023 136 <0,012

TE 0,05 132 <0,001 <0,004 <0,024 0,06 0,46 0,62 <0,048 0,03 246 <0,012

C10* TCLP 0,18 1205 1,96 0,01 0,24 24,2 1,82 5,04 0,13 0,01 295 5,94
SPLP 0,11 621 0,43 0,00 0,02 0,98 1,40 3,11 0,20 0,01 464 0,98

TE 0,80 514 0,35 0,11 0,21 0,06 1,06 2,17 1,27 0,03 384 0,86

C14* TCLP 0,46 1430 2,83 0,06 0,46 8,62 1,15 4,68 044 0,03 439 5,17
SPLP 0,90 604 0,48 0,07 0,14 12,6 036 1,69 0,62 0,02 463 0,94

TE 0,39 534 0,30 0,04 0,07 5,73 0,17 0,99 0,27 0,03 398 0,48

C18* TCLP 0,27 1360 2,37 0,03 0,34 2,14 1,33 7,08 0,29 0,02 382 7,24
SPLP 0,09 605 0,61 0,00 0,03 0,45 035 4,23 0,15 0,01 461 1,56

TE 0,12 512 0,36 0,00 0,01 0,02 0,14 2,51 0,10 0,01 368 0,90

1 D019 pour les rejets

2 D019 pour les effluents miniers
3 Biofiltres post-démantelement
4 Colonnes post-démanteélement
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Le Tableau 44 présente les résultats obtenus suite aux différents tests de lixiviation réalisés sur
les biofiltres contaminés B1 et B2 (avec amendement) aprés les essais en colonnes en conditions
saturées ou non-saturées. A titre de comparaison, les résultats des tests de lixiviation réalisés sur
les biofiltres B1 et B2 sans amendement (C1, C5, C10 et C14) sont également indiqués. Pour
rappel, des CC ont été ajoutés dans les biofiltres B1 et B2 des colonnes C2, C6, C11 et C15; des
RMB ont été ajoutés dans les biofiltres des colonnes C3, C7, C12 et C16; des PFCB ont été ajoutés

dans les colonnes C4, C8, C13 et C17. Les principaux résultats sont résumés dans ce qui suit.

Indépendamment des conditions d’entreposage, les concentrations en Cr, en Cu et en Pb dans
les lixiviats des différents tests réalisés respectent les exigences environnementales (D019 et
RMD). Toutefois, dans la majorité des cas, les biofiltres B1 et B2 avec amendement sont
considérés comme étant a risque élevé ou dangereux sachant que les teneurs en Cd dépassent
les limites fixées par la D019 établies pour les rejets et I'US EPA, et ce, plus particulierement pour
ceux entreposés en conditions non-saturées (C5 a C8 et C14 a C17) ou davantage chargés en
métaux (B2 : C10 a C17). Nonobstant cet état de fait, I'ajout d’amendement (CC, RMB ou PFCB)
peut permettre dans certaines conditions de diminuer suffisamment les concentrations en Cd (et
en Ni). En effet, les concentrations en Cd dans les lixiviats provenant des biofiltres contaminés B1
(entreposés en conditions saturées) avec RMB (C3) et PFCB (C4) ont respectivement diminué
de 100 et 80% le caractere lixiviable de ces matériaux par rapport au biofiltre sans amendement
(C1). Ces biofiltres ne sont pas considérés comme étant a risque élevé ou dangereux. Il est a noter
qgue l'ajout de CC dans le Bl entreposé en conditions saturées ne permet pas de diminuer
suffisamment les teneurs en Cd (environ 26%) pour respecter les exigences. Cependant, les
résultats issus du TE ont montré des quantités lixiviées en Fe, en Ni et en Zn qui dépassent parfois
les exigences de la D019 établies pour les effluents. Pour le biofiltre B1 entreposé en conditions
saturées, I'ajout de RMB (C3) et de PFCB (C4) ne permet pas de respecter les exigences de la D019
(pour les effluents) pour le Fe et le Ni. Enfin, il est intéressant de remarquer qu’en raison de leur
composition chimique, I'ajout de RMB (riche en oxydes et hydroxydes d’Al) et de PFCB (riche en
oxydes de Ca) donne respectivement des concentrations en Al et Ca plus importantes notamment

lors des essais TCLP.
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Tableau 43 Disponibilités des métaux (TCLP, SPLP, TE)) évaluées pour les différents mélanges avec

amendement lors du démantélement des colonnes (mg/L)

Al Ca cd Cr Cu Fe Mn Ni P Pb S Zn
DO19!/RMD - - 0,5 5 - - - - - 5 - -
Normes
D019? - - - - 0,6 6 - 1 - 0,4 - 1
Cl TCLP 1,05 261 0,74 0,01 0,01 104 7,78 2,82 0,26 0,02 169 2,43
SPLP 1,75 433 060 000 o000 8,1 107 333 042 001 354 2,72
TE 1,93 168 0,46 000 002 128 424 197 031 0,02 135 1,90
2 C2 TCLP 1,63 502 055 001 001 266 204 256 026 002 155 3,61
% SPLP 0,47 343 0,00 000 000 99 101 015 0,17 0,03 242 0,18
é TE 0,32 228 0,00 000 000 353 672 009 009 0,03 153 0,15
% C3 TCLP 8,93 504 0,00 0,01 0,01 223 707 08 010 0,01 442 0,27
UT SPLP 16,0 247 004 0,10 o001 148 034 017 152 003 644 049
@ TE 995 788 0,07 007 001 903 052 028 094 006 805 0,71
C4 TCLP 033 1710 0,15 0,01 0,01 102 851 1,12 042 0,01 223 0,50
SPLP 0,43 334 0,01 o000 007 200 1,13 098 040 0,00 207 0,21
TE 0,21 391 0,12 0,00 000 257 674 137 024 0,00 322 0,72
C5 TCLP 1,05 497 1,40 001 002 1,28 834 344 035 0,03 334 5,86
SPLP 0,31 595 0,18 000 000 565 131 23 037 0,00 507 1,22
TE 0,63 182 0,00 000 004 970 071 050 0,22 0,01 101 0,07
\g c6 TCLP 0,74 602 0,72 o001 o001 o060 1055 197 025 0,02 195 2,88
‘% SPLP 0,23 425 0,02 o000 000 038 014 011 0,07 0,03 313 0,20
é TE 0,20 262 0,01 o000 000 014 005 005 008 0,01 190 0,21
é C7 TCLP 12,8 535 061 001 o001 071 674 18 009 001 212 1,16
-§ SPLP 0,30 278 0,00 000 000 030 274 013 006 0,01 393 0,19
é TE 0,39 155 0,00 o000 000 035 116 007 004 0,03 195 0,13
c8 TCLP 1,112 2310 050 001 001 209 932 165 024 0,00 279 1,38
SPLP 0,44 562 0,01 o000 001 108 145 020 0,17 0,02 414 0,33
TE 0,40 406 0,01 o000 o001 078 08 013 0,12 0,01 285 0,26
\g C10 TCLP 0,18 1205 19 001 024 098 182 504 0,13 0,01 295 5,94
g SPLP 0,11 621 043 000 002 006 1,40 3,11 020 0,01 464 0,98
»
é TE 0,80 514 035 011 021 242 106 2,17 1,27 0,03 384 0,86
g Cl1 TCLP 026 1150 1,25 o001 035 047 161 466 007 001 325 5,42
é SPLP 0,07 595 0,27 000 001 004 026 214 0,07 0,01 471 0,95
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TE 0,07 422 0,19 0,00 000 008 0,21 1,52 007 001 320 0,65

C12 TCLP 104 1050 095 002 013 245 0,78 234 005 001 227 3,72
SPLP 0,08 387 0,04 000 000 0,21 11,5 056 0,02 0,00 416 0,48

TE 0,07 210 0,02 000 000 005 004 022 001 001 221 0,09

C13 TCLP 047 1520 135 003 010 546 335 424 033 002 344 5,24
SPLP 0,14 636 0,28 0,00 001 007 219 1,94 014 0,01 477 0,85

TE 0,11 444 0,10 o000 001 o000 101 08 012 0,00 326 0,34

C14 TCLP 046 1430 2,83 006 046 8,62 1,15 4,68 044 0,03 439 5,17
SPLP 0,90 604 048 007 014 126 036 169 062 0,02 463 0,94

TE 0,39 534 0,30 004 007 573 017 09 0,27 0,03 398 0,48

‘§ C15 TCLP 0,35 756 0,78 001 011 09 054 147 010 0,01 391 2,35
§ SPLP 0,19 761 068 001 014 141 047 1,65 013 0,01 343 2,10
% TE 0,14 382 009 001 o001 048 002 042 007 001 284 0,26
é Ci6 TCLP 14,9 982 098 002 022 055 0,39 190 0,10 0,01 187 2,39
§ SPLP 0,11 324 0,03 o000 o001 o008 002 027 003 000 335 0,12
é TE 0,57 247 003 o001 o001 075 003 020 0,01 0,01 226 0,20
C17 TCLP 0,36 1590 1,51 002 024 204 146 2,77 018 0,01 377 3,26
SPLP 2,58 631 034 018 030 301 0,51 1,26 1,00 0,07 483 1,66

TE 0,41 497 0,10 002 004 307 011 05 029 0,01 366 0,38
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4 CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS

Plusieurs modes de traitement ont été développés au cours des dernieres années afin de
neutraliser et de décontaminer les effluents miniers acides. Les traitements passifs, et plus
particulierement les BPSR, représentent un mode de traitement efficace, simple, économique et
facile a mettre en place. De nombreux travaux ont mis en évidence leur capacité a générer de
I'alcalinité et a immobiliser les métaux. L’efficacité de ce mode de traitement est principalement
liée au mélange réactif et a la disponibilité de ses constituants a I'échelle régionale. Quoiqu’il en
soit, la recherche de nouveaux mélanges réactifs, plus simples et moins coliteux, représente de
nos jours une piste d’étude importante. Une autre piste d’étude qui a la connaissance de I'auteur
a seulement été soulevée par Genty et al., (2012c) concerne la gestion de ces matériaux, chargés
en contaminants métalliques, apres utilisation. Plusieurs travaux ont mis en avant la capacité de
résidus alcalins (i.e., poussieres de four a chaux, boues rouges, cendres de cogénération) a
neutraliser le DMA provenant de rejets miniers (e.g., Deschamps et al., 2006) mais aucun n’avait
jusgu’a maintenant envisagé de valoriser ces résidus pour la stabilisation de métaux retenus par
les BPSR apreés utilisation. En définitive et tel que mentionné dans I'introduction, cette thése est
articulée autour de deux axes de travail, (i) le développement d’un nouveau systeme de
traitement semi-passif du DMA (typique de I’Abitibi-Témiscamingue) a partir de la valorisation
de matériaux disponibles localement en grandes quantités et (ii) la stabilisation de BPSR apres
utilisation a partir de la valorisation de résidus alcalins. Les conclusions principales de ces deux

axes de travail sont proposées dans les paragraphes ci-dessous.

(i) Développement d’un nouveau systéme de traitement semi-passif du DMA a partir de

matériaux disponibles localement en grandes quantités

Une caractérisation physico-chimique et microbiologique de plusieurs matériaux prometteurs et
disponibles dans la région de I'Abitibi-Témiscamingue a été préalablement proposée. Ensuite et
dans un premier temps, un premier mélange réactif (B1) a été testé en duplicata dans des

réacteurs de 38 L; le mélange a été alimenté en continu avec un DMA typique de la région. Sa
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composition est inspirée de celle développée par Neculita (2008) (B1C). Toutefois, les copeaux et
la sciure d’érable ont été remplacés par des coupeaux de tremble et des boues de papetiéres.
Ces résidus peu onéreux et présents en quantités importantes dans la région ont notamment
montré une richesse en BSR et en matiere organique facilement biodégradable. Le méme
mélange réactif a été stérilisé (B1TS) et testé afin de statuer sur la contribution de la sulfato-
réduction au traitement du DMA. L’efficacité de ces biofiltres B1 a été évaluée pendant 145 jours.
Dans un deuxiéme temps, |'efficacité d’un second biofiltre (B2), de composition simple, a été
évaluée pendant 266 jours. Ce dernier a permis de traiter un DMA fortement contaminé en
métaux. Ce mélange a été testé en triplicata dans des réacteurs de 200 L et a été alimenté en
continu avec du lactate et le méme DMA que celui utilisé précédemment mais dont les
concentrations en métaux ont été progressivement doublées, triplées et quadruplées au cours

du traitement.

Le suivi physico-chimique et microbiologique des effluents a la sortie des B1T, B1TS et du B1C
(témoin) a montré leur capacité a augmenter le pH du DMA, a diminuer le Eh et a retenir
efficacement (> 95%) les métaux tels que I'Al, le Cr, le Cd, le Ni, le Pb et le Zn. Toutefois, les
biofiltres B1 T et TS ainsi que B1C n’ont pas été en mesure de retenir plus de 50% du Fe aprés 70
et 30 jours de traitement, respectivement. En outre, leur capacité a enlever les SO4> et le Mn a
été trés limitée et un relargage en Fe, en SO4%* et en Mn a été observé a la fin des essais. Bien que
la diminution des BSR puisse expliquer la légére baisse d’éfficacité de rétention des métaux
comparés au B1T, la stérilisation incompléte du B1TS n’a pas permis de valider la contribution
essentielle de la sulfato-réduction sur le traitement du DMA. Pour le biofiltre B2, I'ensemble des
résultats confirme la capacité du mélange sélectionné a conservé un pH prés de la neutralité et
un Eh faible, en plus d’une bonne rétention (> 95%) des métaux (Al, Cr, Cd, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, S,
Zn), jusqu’a la fin de I'essai. En outre, les concentrations moyennes en SO4* sont restées
nettement inférieures a celles mesurées dans le DMA. Elles n’ont pas dépassé 552 mg/L malgré
le fait que les teneurs en SO4% aient été multipliées par 4 dans le DMA (9 544 mg/L). Par ailleurs,
une densité non négligeable de BSR a été mise en évidence dans les effluents a la sortie des B2
tout au long des essais, y compris lors du traitement d’'un DMA quatre fois plus contaminés en

métaux. La présence de BSR en quantité non négligeable pourrait s’expliquer par I'ajout du
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lactate. La sulfato-réduction a notamment été confirmée par la présence de sulfures métalliques
dans les effluents traités et la forte odeur de H,S se dégageant des B2. Jusqu’a la fin des essais
sur les B2, aucun probleme de colmatage (i.e., diminution du débit a la sortie) n’a été observé.
Ces problémes hydrauliques, pouvant affecter grandement la performance des BPSR, ont
probablement été évités grace au fait que 80% des matériaux utilisés dans les B2 ont une
granulométrie relativement grossiere. En résumé, I'ensemble des résultats obtenus a permis de
mettre en évidence une performance supérieure du B2 a traiter un DMA fortement contaminé
en métaux. L’ajout de lactate semble une bonne option, particulierement apres I'épuisement de
la source de carbone utilisée dans le mélange réactif, pour améliorer la performance des BPSR a

plus long terme.

(ii) Stabilisation de BPSR apres utilisation a partir de la valorisation de résidus alcalins

Préalablement a I'étude de la stabilisation des BPSR aprés utilisation, une détermination du
potentiel de lixiviation et du potentiel de génération d’acidité a été effectuée. Suite a ces
résultats, des essais cinétiques en mini-cellules d’altération (MCA — sur 120 jours) puis en
colonnes (avec et sans amendement — sur 330 jours) ont été réalisés afin d’évaluer leur
comportement environnemental dans le temps et de proposer des approches de stabilisation,
basées sur la valorisation de résidus alcalins, adaptées a long terme. Dans le méme ordre d’idées,
des tests de lixiviation additionnels (TCLP, SPLP et TE) pré- et post-colonnes ont également été
réalisés afin d’évaluer la dangerosité et le caractére lixiviable de ces matériaux. La réalisation des
essais en colonnes a également permis de tester différentes configurations de stockage
communément appliquées dans le domaine minier sur des rejets générateurs de DMA. Plus
précisément, douze essais en MCA (en duplicata) ont, dans un premier temps, été réalisés au
laboratoire afin d’évaluer la capacité de cing amendements (CC, RMB, PFCM, PFCB et HAP) a
stabiliser les BPSR (B1 et B2) utilisés précédemment pour le traitement de DMA typiques de la
région de |’Abitibi-Témiscamingue. Dans un deuxieme temps et en fonction des résultats des
MCA, vingt essais en colonnes ont été réalisés au laboratoire afin de tester différents scénarios

de gestion des BPSR. Afin de proposer la meilleure approche de gestion des deux biofiltres a long
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terme, les performances de trois types de résidus alcalins (CC, RMB et PFCB), trois modes
d’entreposage (saturé, non-saturé et immergé) et de deux méthodes d’ajout des amendements

ont été comparées.

Sans ajout de résidu alcalin et méme si une certaine stabilité des métaux retenus dans les deux
BPSR apres utilisation est confirmée, les essais de lixiviation et ceux en MCA démontrent qu’ils
sont bien générateurs d’acide et dangereux selon la D019 (pour les rejets) et I’'US EPA (risque
élevé pour le B2 et pour le B1 apres entreposage en colonnes). En effet, des réactions d’oxydation
des sulfures, précipités lors du traitement du DMA, générent de I|'acidité et favorisent la
libération de métaux (e.g., Fe, Mn, Ni, Zn) et de sulfates dans I'environnement ainsi que la
croissance des BHAT et des BSO. Bien que des réactions de neutralisation interviennent, elles
sont insuffisantes pour neutraliser 'acidité générée et ne permettent pas de contréler la
solubilité du Fe et du Mn ainsi que la remobilisation des métaux retenus. En présence de résidu
alcalin et bien que la densité en BHAT augmente plus légerement, les essais en MCA montrent
que 'acidité générée par les deux biofiltres lors des réactions d’oxydation des sulfures peut étre
neutralisée. Toutefois pour le biofiltre B1, I'utilisation des HYA ne permet pas de neutraliser
suffisamment I'acidité pour limiter la dissolution des oxydes et des hydroxydes de Fe et de Mn et
I"utilisation de poussiéres de four a chaux (PFCM et PFCB) favorise la solubilité du Ni présent dans
les biofiltres. Les essais en MCA montrent que seulement les CC et les RMB permettent de
stabiliser les métaux retenus par le biofiltre B1 apres utilisation. Pour le biofiltre B2, ou les
concentrations en métaux ont été doublées, triplées et quadruplées, seuls les RMB permettent
de respecter les exigences de la D019 et de diminuer la libération du Mn malgré une libération
en sulfates plus importante (potentiellement en lien avec les teneurs élevées en sodium et
I'apparition de BSO). Il est a noter que selon les résultats des tests de lixiviation additionnels
(TCLP, SPLP et TE), le biofiltre B2 est dans tous les cas considérés comme étant a risque élevé ou
dangereux (libération du Cd au-dessus des exigences environnementales). Bien que les résultats
des essais cinétiques en colonnes montrent que I'ajout de CC ne permet pas d’améliorer les
propriétés physico-chimiques des deux biofiltres apres utilisation a long terme, I'ajout de RMB
peut permettre de respecter les exigences de la D019 et de limiter la libération du Fe et du Mn

tel qu’observé durant les essais en MCA. En outre, les essais en colonnes montrent que
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I’entreposage des biofiltres apres utilisation en conditions saturées (ou immergées) peut
également permettre d’améliorer la stabilité a long terme des BPSR, sachant que la diffusion de
I’oxygéne est réduite, et que I'ajout de résidu alcalin sous forme d’amendement plutét que sous
forme de recouvrement peut permettre de limiter plus d’une facon plus importante la dissolution

des oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn.

En définitive, le premier axe de travail (i) de la présente étude a permis de confirmer le potentiel
de nouveaux matériaux disponibles localement en grandes quantités et moins coliteux pour la
réalisation de BPSR et le traitement de DMA en Abitibi-Témiscamingue, et de proposer un
nouveau biofiltre semi-passif avec une efficacité a moyen terme nettement supérieure a ceux
proposés actuellement. Le second axe de travail (ii) de la présente étude a, quant a lui, démontré
gue méme si une certaine stabilité des métaux précipités et retenus lors du traitement du DMA
est présente, les BPSR sont générateurs d’acidité et peuvent libérer des métaux dans
I'environnement a long terme. Toutefois, I'ajout de boues rouges (voire de cendres de
cogénération) aux BPSR et/ou leur stockage en conditions saturées (voire immergées) apres
utilisation semble permettre d’améliorer leur stabilité a long terme. En d’autres termes, ce travail
a permis d’améliorer significativement les connaissances sur la conception et le devenir des BPSR
dans le domaine minier. A ce niveau, il est important de rappeler que le choix d’un systéme ou
d’une filiere de traitement dépend essentiellement de la qualité du DMA et que cela ne peut étre
généralisé a partir d’'une approche empirique ou autre. Il en va de méme concernant le choix de
la méthode de stabilisation a adopter pour les BPSR aprés utilisation. Dans tous les cas, la
sélection d’'une méthode de stabilisation implique la réalisation des essais préliminaires en
laboratoire afin de sélectionner le type et la quantité de résidu alcalin a ajouter au BPSR a
stabiliser apres utilisation mais également des essais a une échelle intermédiaire (pilote) en

conditions réelles.

Enfin, la possibilité de récupérer des métaux potentiellement valorisables d’un point de vue
économique n’a pas été étudiée dans le cadre de ce travail compte tenu que malgré la charge
importante en métaux, les biofiltres ne contiennent pas des concentrations justifiant leur

valorisation.
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D’autres recommandations de travail peuvent étre proposées a la suite de ces travaux. Dans un
premier temps, une caractérisation minéralogique compléte (e.g., MEB) devrait étre envisagée
afin d’améliorer la compréhension des principaux mécanismes responsables de la rétention et
de la libération des métaux dans les matériaux utilisés dans le cadre de cette étude. En effet,
avant de valider l'utilisation définitive des boues rouges (RMB), il serait intéressant d’étudier plus
rigoureusement les principaux mécanismes a l'origine d’une libération en sulfates plus
importante. De plus, Il faudrait également identifier les espéces microbiennes impliquées dans la

solubilisation des métaux lors des essais en colonnes.

Ensuite et comparativement aux MCA, les résultats des essais en colonnes semblent montrer que
la qualité initiale des eaux interstitielles des BPSR apres utilisation a un impact important sur les
valeurs de pH et les concentrations en Fe aprées I'ajout d’un résidu alcalin, donc sur la
performance des méthodes de stabilisation. Il est a noter que ce sujet est également de plus en
plus discuté en restauration miniéere. En effet, il est aujourd’hui reconnu que la qualité des eaux
interstitielles des résidus avant restauration peut jouer un réle important sur la performance a
court terme des méthodes appliquées. Il semble donc nécessaire de mieux comprendre
I'influence de la qualité des eaux interstitielles et du vieillissement des biofiltres sur la

performance des méthodes de stabilisation qui seront sélectionnées.
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ANNEXE 1

Dénombrement des bactéries sulfato-réductrices (Adapté du CTRI)

e Composition du milieu de culture et préparation des solutions entrant dans sa

composition

Le milieu de culture est préparé en suivant les proportions indiquées dans le Tableau ci-

dessous.

o Composition du milieu de culture : Vester et Ingvorsen (1998), Pautremat (2005)

Produits chimiques Concentration (g/L) ou volume ajouté (mL)
NH4Cl 1 g/L (source d’azote)
KH2PO4 0,3g/L

K2HPO4 0,3g/L

CaCl2.2H,0 0,1g/L

KCl 0,1g/L

NaCl 1g/L
Cystéine.HCI.H,0 0,5 g/L

Na2SO4 lg/L

Extrait de levure 1g/L

Solution Widdel 1mL

Résazurine a 0.1% 1mL

Eau déionisée 1 000 mL

pH (ajusté avec solution de KOH 10 M) 7,00

Ce milieu est préparé sous anaérobiose, puis distribué dans des tubes Hungate (4 mL dans

chaque tube). Les tubes sont ensuite stérilisés pendant 45 min a 110°C dans une autoclave.
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Aux tubes contenant 4 mL de milieu, il est nécessaire d’ajouter
1) NaS.9H;0:0,1 mL de NazS (20 g/L)/5 mL (réducteur fort, effet supérieur a

Cystéine.HCl) pour obtenir [Na2S.9H,0] = 0,4 g/L de milieu de culture

2) NaHCOs:0,1 mL de NaHCOs (100 g/L)/5 mL pour obtenir [NaHCOs3] =2 g/L de

milieu de culture (Tampon)

3) MgClz:0,1 mL de MgCl, (150 g/L)/5 mL pour obtenir [MgCl;] = 3 g/L de milieu de

culture (source de Mg)

4) Substrat : 0,1 mL de Lactate (1 M)/5 mL pour obtenir [Lactate] = 20 mM

5) Solution de vitamines : 0,1 mL de solution de vitamines diluée

Ces solutions sont préparées séparément sous anaérobiose et stérilisées par autoclave ou par

filtration a 0,2 um pour la solution de vitamines.

o Préparation de la résazurine a 0,1%

Peser 0,1 g de résazurine et ajouter 100 mL d’eau déionisée

o Préparation et composition de la solution d’oligo-éléments : Widdel et Pfenning

(1981)

Dissoudre le chlorure ferreux dans I'acide chlorhydrique. Ajouter I'eau déionisée puis

les sels des différents oligo-éléments. Ajuster le pH entre 7,1 et 7,3 avec HCl ou

Na,COs.
Produits chimiques Concentration (g/L) ou volume ajouté (mL)
HCl a 25% 10 mL
FeCl,.4H,0 1,50 g/L
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CoCl2.6H,0 0,19 g/L

MnCl2.4H20 0,10 g/L
ZnCl, 0,07 g/L
H3BOs 0,062 g/L
Na;Mo04.2H,0 0,036 g/L
NiCl,.6H20 0,024 g/L
CuCl.2H,0 0,017 g/L
pH (ajusté avec HCl ou Na,COs) 7,20

Eau déionisée 1 000 mL

o Préparation et composition de la solution de vitamines : Wolin et al. (1963)

Produits chimiques Concentration (g/100 mL) ou volume ajouté (mL)
Thiamine HCI 0,01 g/100 mL

Pyroxidine HCI (vitamine B6) 0,01 g/100 mL

Acide Nicotinique 0,05 g/100 mL

Biotine 0,0225 g/100 mL

Acide folique dihydrate 0,01 g/100 mL

Panthoténate de calcium 0,01 g/100 mL

Riboflavine 0,01 g/100 mL

Eau déionisée 100 mL

Filtrer la solution sur 0,2 um.

e Préparation du milieu de culture sous anaérobiose

o Choisir un récipient a col étroit (ballon ou Erlenmeyer) de volume 2 fois

supérieur au volume de milieu a réaliser.

o Peser les différents constituants du milieu dans un bécher et les dissoudre dans

un volume suffisant d’eau déionisée en utilisant un agitateur magnétique.
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Ajouter la résazurine. La résazurine donne une coloration violette a la solution

en présence d’oxygene.

Mesurer le pH.

Ajuster le pH (toujours ajuster avec ~ 0,3 unité supérieure que souhaité. Ex :

pour pH = 7,0, il faut ajuster a 7,3)

Verser le milieu de culture dans le ballon et compléter le volume nécessaire

avec de I'eau déionisée.

Marquer le niveau de 'eau et ajouter un volume d’eau supplémentaire pour

éviter les pertes d’eau suite a I'évaporation.

Sur un bec bunsen, porter a ébullition le milieu préparé. Le haut du col doit étre
couvert d’une feuille de papier aluminium percée d’un trou pour permettre le
dégagement de 'O, en limitant les risques d’entrée d’O; et balayer au Na.

Introduire le N, dans le récipient avant la fin du chauffage.

La fin du chauffage est déterminée par la décoloration compléte du milieu et

I’obtention d’un niveau de liquide identique a l'initial.

Retirer le récipient de la flamme et laisser refroidir le liquide toujours sous un
flux de N3 et avec I'aluminium couvrant le col du récipient, pour éviter I'entrée

d’Oo.

Stockage du milieu sous anaérobiose

o Le milieu refroidi sera transféré a I’'aide d’un entonnoir dans un flacon.
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o Avant de remplir le flacon avec le milieu, la bouteille est mise sous un flux de

N2 par I'ouverture latérale.

o L'ajout du milieu se fait par le col du haut du flacon a I'aide d’un entonnoir, en

maintenant un flux de N2 par I'ouverture latérale.

o Aussitot le milieu versé dans le flacon, fermer avec le bouchon a vis le col
supérieur du flacon. Maintenir le flux de N afin d’obtenir une atmosphére de

N> dans le flacon.

o Aprés 10 min, refermer le col latéral a I'aide d’'un bouchon en retirant au

dernier moment le tuyau de N3.

o Une capsule d’aluminium permettra une fermeture parfaitement hermétique.

e Préparation des tubes Hungate de culture

o Effectuer le milieu de culture comme précédemment, jusqu’a la phase de

refroidissement du milieu.

o Simultanément a la phase de chauffage du milieu, disposer sur un rack le
nombre de tubes nécessaires. Les rincer a I'eau déionisée, les sécher a I'étuve

a 80°C ou avec de I'air comprimé.

o Avant d’y verser le milieu, balayer ces tubes au N».

o Le milieu sera prélevé a I'aide d’une pipette, il est donc nécessaire de la rincer

au Na.

o Plonger la pipette dans I'atmosphere du flacon, prélever une aliquote
(I'aluminium est maintenu sur le col du récipient, la pipette est insérée par le

trou initialement effectué).
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o Rejeter I'aliquot a I'extérieur du flacon et renouveler 3 fois ce ringage.

o Prélever 8 mL et ajouter 4 mL dans chaque tube, opération par 2 tubes.

o Aussitot aprés avoir versé I'aliquot dans les 2 tubes I'un aprés I'autre, replonger

la pipette dans le récipient.

o Refermer les 2 tubes en pressant le bouchon contre le tuyau de N2 pour le

retirer au dernier moment et ainsi préserver une atmosphere de N».

o Déplacer les tuyaux de N, dans d’autres tubes pour les balayer.

o Les tubes sont ensuite stérilisés a I'autoclave pendant 45 min a 110°C.

e Préparation d’un litre d’une solution de NaCl a 0,8 % pour les dilutions

o Peser 8 g de NaCl.

o Ajouter 1 000 mL d’eau déionisée.

o Suivre les mémes étapes comme pour la préparation du milieu de culture.

o Distribuer le NaCl dans des tubes Hungate en ajoutant 8 mL dans chaque tube.

o Les tubes sont ensuite stérilisés a I'autoclave pendant 45 min a 110°C.

e Préparation des solutions Na,S, NaHCOs, MgCl; et Lactate :

>

o Préparer une solution de NaS.9H,0 a 20 g/L :

Mélanger 2 g de Na;S dans 100 mL d’eau déionisée.

** Préparer une solution de NaHCOsa 100 g/L :

Mélanger 10 g de NaHCOs3 dans 100 mL d’eau déionisée.

>

D)

,

. Préparer une solution de MgCl, a 150 g/L :

Mélanger 32 g de MgCl,.6H,0 dans 100 mL d’eau déionisée.
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) s .
14 Préparer une solution de lactate 1M :

Mélanger 12,82 g de lactate de magnésium (Mg(CsH503),.3H.0) dans 100 mL
d’eau déionisée.
Préparer un flacon de 100 mL de chaque solution

o Rincer 4 flacons a septum de 100 mL avec de |'eau déionisée.
o Marquer sur chaque flacon un trait qui représente un volume de 100 mL.
o Les sécher al’étuve a 80°C ou avec de I'air comprimé.

o Faire bouillir sous un flux de N2 un volume suffisant d’eau déionisée au travers

d'un papier d'aluminium.

o Peserle Na;S, le NaHCO3, le MgCl; et le lactate et les répartir dans les flacons a

septum secs.
o Mettre ces flacons sous un flux d’azote.

o Distribuer I'eau apreés refroidissement dans les flacons a septum a 'aide d’'une
pipette en maintenant le flux d’azote. Le volume d’eau ajouté doit arriver au

niveau du trait marqué précédemment (100 mL).

o Stériliser a I'autoclave pendant 45 min a 110°C.

e Préparation de la solution de vitamines diluée

Préparer 100 mL de solution de vitamines (composition donnée auparavant)

o Rincer 2 flacons a septum de 100 mL avec de I'eau déionisée.
o Marquer sur un flacon un trait qui représente un volume de 100 mL.

o Lessécher al’étuve a 80°C ou avec de I'air comprimé.

265



o Faire bouillir un volume suffisant d’eau déionisée sous un flux de N au travers

d'un papier d'aluminium.

o Laisser refroidir sous le flux de N-.

o Dans un flacon a septum ayant un barreau aimanté, ajouter sous balayage N2

les vitamines en respectant les doses données auparavant.

o Ajouter 100 mL d’eau apres refroidissement dans le flacon a septum qui

contient les vitamines a I'aide d’une pipette en maintenant le flux d’azote.

o Attendre la dissolution compléte pour récupérer le barreau et fermer le flacon.

o Mettre le 2¢™e flacon vide sous un flux d’azote.

o Ajouter 75 mL d’eau apreés refroidissement dans le flacon a septum vide a I'aide

d’une pipette en maintenant le flux d’azote.

o Autoclaver le flacon qui contient I'’eau pendant 45 min a 110°C.

o Prendre une seringue de 10 mL et la purger a I'azote.

o Prélever 25 mL de la solution de vitamines non stérile.

o Faire le transfert dans le flacon qui a été stérilisé en filtrant a 0,2 um.

e Ajout des solutions dans les tubes de Hungate

o La fin de la préparation du milieu de culture comprend l'ajout de Na,S

(Réducteur), NaHCOs, MgCl,, lactate et la solution de vitamines.

o Aux tubes contenant 4 mL de milieu, il est nécessaire d’ajouter

1. NazS.9H;0: 0,1 mLde NaS (20 g/L)/5 mL (réducteur fort, effet supérieur a

Cystéine.HCl) pour obtenir [Na;S.9H,0] = 0,4 g/L de milieu de culture
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2. NaHCOs:0,1 mL de NaHCOs (100 g/L)/5 mL pour obtenir [NaHCOs] = 2 g/L

de milieu de culture (Tampon)

3. MgCly:0,1 mL de MgCl, (150 g/L)/5 mL pour obtenir [MgCl,] =3 g/L de

milieu de culture (source de Mg)

4. Substrat: 0,1 mL de Lactate (1 M)/5 mL pour obtenir [Lactate] = 20 mM

5. Solution de vitamines : 0,1 mL de solution de vitamines diluée

o Les tubes peuvent étre conservés en attendant l'inoculation.

e Préparation d’un mélange des 5 solutions

o Allumer le bec bunsen.

o Flamber l'aiguille du dispositif de N, laisser le bec bunsen allumé tout au long

des manipulations ainsi que I'arrivée de N,.

o Toujours manipuler proche de la flamme pour ne pas contaminer

o Nettoyer les septums des flacons qui contiennent les 5 réactifs avec de I'alcool.

o Prendre un flacon a septum stérile préalablement purgé a |'azote et nettoyer

son septum avec de l'alcool.

o Sortir une seringue de 10 mL de son étui stérile avec I'embout en direction de
la flamme. De méme en direction de la flamme, sortir de I'étui plastique

I"aiguille.

o Monter 'aiguille sur la seringue et sortir I'aiguille alors de son bouchon toujours

proche de la flamme.
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o Insérer la pointe de l'aiguille de la seringue de prélévement dans l'aiguille

d’embout du dispositif N».

o Faire 3 allers-retours pour balayer la seringue avec le N, et éviter les

contaminations par I’O,.

o Prélever 10 mL* de N3 (* quantité identique au prélevement de réactif).

o En retournant le flacon du réactif (toujours proche de la flamme), piquer a
travers le bouchon, injecter le gaz puis prélever une quantité similaire de réactif

(Opération pour limiter les dépressions dans le flacon).

o Ensuite, toujours proche de la flamme, injecter dans le flacon a septum vide le

réactif prélevé.

o Suivre la méme procédure pour les autres réactifs.

o La solution obtenue a la fin contient un mélange des 5 réactifs (20 mL de

chaque).

e Ajout du mélange dans les tubes Hungate qui contiennent le milieu de culture

o Stériliser les septums des tubes Hungate en utilisant de I’alcool.

o Simultanément, sortir une seringue de 3 mL de son étui stérile avec 'embout
en direction de la flamme. De méme en direction de la flamme, sortir de I’étui

plastique I'aiguille.

o Monter l'aiguille sur la seringue et sortir I'aiguille alors de son bouchon toujours

proche de la flamme.

o Insérer la pointe de l'aiguille de la seringue de prélévement dans l'aiguille

d’embout du dispositif N,.
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o Faire 3 allers-retours pour balayer la seringue avec le N, et éviter les

contaminations par I'O,.

o Prélever 3 mL* de Ny (* quantité identique au prélevement de réactif).

o En retournant le flacon du réactif (toujours proche de la flamme), piquer a
travers le bouchon, injecter le gaz puis prélever une quantité similaire de réactif

(Opération pour limiter les dépressions dans le flacon)

o Ensuite, toujours proche de la flamme, injecter dans chaque tube 0,5 mL de
réactif en prenant garde de ne pas contaminer les tubes (ex: toucher les
bouchons avec les doigts, manipuler au-dessus des tubes qui vont

prochainement étre injectés).

o Suivre la méme procédure pour tous les tubes (ne pas rincer la seringue au Ny,

les gouttes restantes du précédent préléevement contaminerait le dispositif N3).

o Au dernier tube, jeter les aiguilles dans des récipients spécifiques. Les
emballages, les seringues et autres déchets sont jetés dans les poubelles

habituelles.

e Préparation des dilutions

Faire des dilutions successives au 5m¢
o Suivre la méme procédure utilisée pour l'ajout des réactifs (travail en

conditions stériles et sous azote)

o Prélever 2 mL d’échantillon a I'aide d’une seringue de 3 mL et les transférer

dans un tube contenant 8 mL de solution de NaCl a 0,8%.
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o Prélever 2 mL de la dilution N° 1 et les transférer dans un autre tube de NaCl

pour faire la dilution N° 2.

o Poursuivre la méme procédure pour faire le nombre de dilutions nécessaires.

¢ Inoculation

o L'inoculation s’effectue de maniére similaire. Pour une inoculation a 10%,
injecter 0,5 mL de la dilution dans chaque tube de Hungate. Manipuler toujours

proche de la flamme et sous azote.

o Pour chaque dilution, inoculer 5 tubes.

o Les tubes inoculés sont disposés dans une étuve a l'obscurité et a30°C

pendant 10 jours.

e Lecture des résultats

Il existe 2 réactifs qui permettent la lecture des résultats.
1- Réactif CuSO4 pour vérifier la présence de H,S

La présence ou I'absence de bactérie dans les tubes est notée en fin d’incubation. Les
sulfato-réducteurs sont mis en évidence a l'aide d’un réactif de cuivre composé

de 50 mM d’HCl et 5 mM de CuSOa.
CuSO4 + H2S = CuS + H3504
2- Réactif pour vérifier la présence de H>S
+¢ Solution stock de chlorure ferrique (FeCl3.6H,0)
Dissoudre 13,5 g de chlorure ferrique dans un mélange de 250 mL d’eau et 250

mL de HCI. Placer dans un contenant ambré et scellé pour éviter tout contact

avec l'air, conserver a 4°C. Cette solution doit étre renouvelée a chaque mois.
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+» Solution stock de dihydrochlorure p-aminodimethylaniline

Dissoudre 1 g de dihydrochlorure p-aminodimethylaniline (CgH12N22HCI)
dans 500 mL de HCI (6 N). Conserver a 4°C jusqu’a 1 mois dans un contenant

ambré et bien scellé.

Apres la période d’incubation, observer chaque tube. Si un précipité noir s’est
formé, le tube est compté positif. Si un dépot clair s’est formé dans le tube ou
le tube est demeuré limpide comme les contréles, le tube est compté négatif.

S’il y a un doute du résultat d’un tube :

e Ajouter 0,5 mL de la solution de chlorure ferreux
e Ajouter 0,5 mL de la solution stock p-aminodimethylaniline

Les réactifs doivent étre ajoutés au fond du tube a I'aide d’une seringue ou
d’une longue pipette pasteur. Une couleur bleu apparaissant au bout

de 10 minutes signifie qu’il y a du H3S, donc un tube positif.
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Dénombrement des bactéries hétérotrophes acidophiles totales

(Le milieu FeTSB, adapté de Johnson et al., 1987)

Préparation

1- Préparation de la solution A
o Dissoudre 10,0 g of FeS04.7H,0 dans 300 mL de I'eau distillée;
o Ajuster le pH a 2,0 avec l'acide concentré H,SOas;
o Stériliser la solution par filtration membranaire.
2- Préparation de la solution B
o Dissoudre 1,26 g (NH4)2504, 0.49 g MgS04.7H;0, 0.25 g tryptone soya broth
dans 700 mL de I'eau distillée;
o Ajuster le pH a 2,5 avec I'acide concentré H,SOs;
o Stériliser la solution a 121°C pendant 20 min.
3- Additionner la solution A a la solution B une fois sa température descendue a
environ 50°C.
4- Distribuer le mélange des deux solutions dans des tubes stériles a raison de 9 mL par

tube.
Inoculation
1- L’inoculation s’effectue de maniéere similaire. Pour une inoculation a 10%, injecter 1 mL
de la dilution dans chaque tube;
2- Pour chaque dilution, inoculer 3 tubes;

3- Lestubesinoculés sont disposés dans un incubateur agitateur (150 rpm) a température

ambiante pour environ 30 jours.

Lecture des résultats

Les tubes contenant le milieu FeTSB sont considérés positifs quand leur couleur vire vers
I'orange.
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Dénombrement des bactéries sulfato-oxydantes

(Sulfur liquid medium)

Préparation

1- Dissoudre 0,2 g (NH4)2S04, 0,35 g MgS047H,0, 0,1 g CaCl; et 1,0 g KH,PO4 dans 1 L de
I'eau distillée.

2- Ajuster le pH a 2,0 avec 'acide H2S04.

3- Distribuer 9 mL dans chaque tube

4- Ajouter 0,1 g de soufre élémentaire dans chaque tube

5- Stériliser les tubes selon la méthode de tyndallisation (30 minutes par jour, pendant
trois jour)
Inoculation
1- Llinoculation s’effectue de maniere similaire. Pour une inoculation a 10%,
injecter 1 mL de la dilution dans chaque tube.
2- Pour chaque dilution, inoculer 3 tubes.

3- Lestubesinoculés sont disposés dans un incubateur agitateur (150 rpm) a température

ambiante pour environ 30 jours.

Lecture des résultats

La croissance des BSO est marquée par un trouble du milieu SLM avec un dép6t noir (Sz) au

fond des tubes.
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ANNEXE 2

Concentrations en métaux (%, p/p) dans les matériaux composants le mélange réactif

Matériaux Métaux

Al Cr Cu Mn Ni Pb Zn Fe C S
Boues papetiéres 1,202 0,005 0,005 0,191 0,002 0,004 0,029 1,006 45,11 0,580
Fumier poule 1 0,090 0,001 0,003 0,041 0,001 0,000 0,080 0,180 31,95 1,100
Compost végétal 2,180 0,003 0,003 0,034 0,001 0,002 0,009 1,120 27,10 0,690
Sciure d'érable 0,038 0,000 0,003 0,012 0,000 0,000 0,001 0,027 48,46 0,710
Copeau d'érable 0,020 0,000 0,004 0,007 0,000 0,000 0,000 0,015 48,47 0,670
Calcite 0,110 0,004 0,000 0,006 0,002 0,000 0,003 0,071 - -
Calcaire 0,010 0,000 0,001 0,017 0,001 0,000 0,002 0,128 - -
Fumier poule 2 0,058 - 0,029 0,112 0,035 - 0,122 0,457 35,69 0,400
Copeaux Bouleau 0,000 0,000 0,002 0,031 0,019 0,000 0,009 0,003 51,40 < 0,200
Ecorce tremble 0,000 0,000 0,007 0,005 0,030 0,000 0,014 0,005 47,65 < 0,200
Ecorce Bouleau 0,000 0,000 0,000 0,056 0,000 0,000 0,011 0,006 63,96 < 0,200
Sable 0,079 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000 0,089 - -
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ANNEXE 3

Pourcentage de I'Al retenu par les BPSR 1 Pourcentage de I'Al retenu par les BPSR 2
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ANNEXE 3 (SUITE)

Pourcentage de Pb retenu par les BPSR 1 Pourcentage de Pb retenu par les BPSR 2
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ANNEXE 3 (SUITE)

Pourcentage de Mn retenu par les BPSR 1

Pourcentage de Mn retenu par les BPSR 2
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