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RESUME

Au Québec, il se rejette annuellement plus de 140 millions de tonnes de résidus miniers dans
I’environnement. Le volume de ces rejets se situe en premiere place parmi ceux engendrés par

notre société moderne.

La nature physique et chimique des terrils est principalement déterminée par les types de mines
et de gisements et par certaines phases mini¢res reliées a 1’étape de production du gisement. La
flottation, qui est 1’'une des méthodes de concentration les plus employées, produit, a elle seule,
pres de la moitié des rejets miniers. Les propriétés chimiques des terrils se caractérisent par une
teneur élevée en sulfures et en oxydes de méme que par la présence en concentration élevée de
métaux traces; une granulométrie, variant du silt au sable, une absence de structure et une

peméabilité variable sont les principales propriétés physiques des parcs a résidus miniers.

Le choix du mode de disposition des terrils demeure un aspect important de la gestion des
résidus miniers. Ce mode de disposition détermine le degré de contamination des substances
toxiques sur les écosystemes en place. En effet, les apports de solides en suspension, d’eaux de
drainage acides et de métaux traces dissous subissent ’influence de nombreux processus
d’étalement. Conséquemment, ces apports interagissent avec le milieu naturel et créent ainsi des
perturbations environnementales non négligeables en causant des déséquilibres écologiques aux

divers écosystemes inhérents et adjacents a ces dépdts. Cette contamination affecte donc,

localement et en région, les milieux hydriques, terrestres et souterrains de la biosphere.

En vue de minimiser les impacts environnementaux issus de cette pollution, plusieurs techniques
de stabilisation des terrils ainsi que des techniques de neutralisation des eaux de drainage acides
ont été€ élaborées. Certaines d’entre elles demeurent peu concluantes a long terme tandis que

d’autres, toujours en vigueur, nécessitent une surveillance et un entretien continuels.

Une revue de littérature axée sur les processus d’extraction biohydrométallurgique montre que

la lixiviation bactérienne est apte a solubiliser les composés réduits de soufre et de métaux.
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Plusieurs études démontrent I’emploi, de plus en plus courant, de bioréacteurs, notamment le
bioréacteur a ascension pneumatique. Une étude fut donc envisagée en vue de neutraliser les

composantes toxiques et acidifiantes de ces rejets.

Des résidus miniers, issus d’un terril de gisement sulfureux, furent inoculés avec une culture
mixte de thiobacilles (Thiobacillus ferrooxidans, Thiobacillus thiooxidans) dans un bioréacteur
a ascension pneumatique (BAP) d’un volume de 30 L. Ce milieu fut soumis a des expériences
a I’échelle de laboratoire a 20°C. Sept essais, dont trois opérés en mode cuvée d’une durée de
16, 27 et 40 jours et quatre, en mode continu pour des temps de séjour (t,) de 3, 5 et 7 jours,
furent effectués avec des densités de pulpe de 10% et de 20%.

L’efficacité fut confirmée pour un temps de séjour de 7 jours par 1’enlevement de 80% du Zn,
55% du Fe, 48% du Cu, 46% du Co et 37% du Ni. En extrapolant les pourcentages de
solubilisation de 20°C a 35°C selon I’équation d’Arrhénius, il semble possible d’extraire un
pourcentage treés €levé des métaux présents dans les résidus et parallelement d’oxyder les

composés inorganiques réduits de soufre.
Sans pour autant aborder le coté économique de ces résultats préliminaires, il en ressort que

cette approche semble valable comme solution de rechange en regard des mesures de mitigation

actuelles.
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3
INTRODUCTION

Au cours des dernieéres décennies apparurent, parallélement aux découvertes scientifiques, de
nouvelles technologies industrielles souvent peu respectueuses de 1’équilibre écologique (Nriagu,
1988). Une approche axée a la fois sur I’utilisation complete de la ressource, renouvelable ou
non, ne semble pas étre encore acquise (Fortin, 1982) et ce, malgré I’apparition de facteurs tels
que les pressions de groupes environnementaux, la hausse du coiit de I’énergie, les découvertes
dans le domaine de 1’écotoxicologie, les réglementations environnementales (Couillard, 1982;
1983) et la preuve des avantages réels tant aux plans économique, social et politique d’une

meilleure gestion "ressource-environnement".

L’émergence du concept d’un développement durable constitue 1’étape subséquente a cette
optique d’une boucle beaucoup plus €cologique de la transformation des ressources. En addition
a cette premicre vision environnementale, le concept d’un développement durable y insere a long
terme le bénéfice d’un mieux-€tre collectif en regard d’une dégradation sociale et

environnementale.

Les secteurs primaires devraient étre, prioritairement, assujettis & ce nouveau mode de gestion
puisqu’ils constituent la source méme de la ressource; parmi eux, moins visible notamment a
cause de sa situation géographique, figure le secteur de I’industrie mini¢re. Les principales
sources anthropogéniques de métaux traces originent en majeure partic du secteur minier; or,
les métaux issus des mines aboutiront inévitablement dans la biosphere et, sur une base
cumulative, la quantit€ des métaux toxiques ainsi dispersés est considérable (Nriagu, 1988).
Outre les métaux, une forte capacité de production d’acide évaluée sur plusieurs décennies
(Blowes et Jambor, 1990) est générée par les rejets de I’exploitation de gisements sulfureux. Les
eaux de drainage acides provoquent sur les différents écosysttmes, des impacts irréversibles

(Wickham et al., 1987). En plus de ces effets perturbateurs, la découverte, de plus en plus rare,

de gisements a haute teneur, la demande soutenue sinon croissante des métaux et les reglements
environnementaux plus restrictifs ont incité ’industrie mini¢re a réévaluer entiérement son mode

de gestion des résidus miniers afin de maximiser I’extraction métallique et de minimiser les
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besoins en eaux de procédé ainsi que la quantité de déchets miniers. La mise en oeuvre du
concept de développement durable se traduit non seulement par la mise au point d’alternatives
technologiques mais également par 1’élaboration de solutions plus complétes au probleme de la

pollution.

La présente étude évalue la possibilité de traiter les effluents miniers solides/liquides d’une
méthode de flottation par un procédé de lixiviation bactérienne avec une culture mixte de
thiobacilles a 1’aide d’un bioréacteur a ascension pneumatique. Le cas d’un effluent-type, en
Poccurence un résidu minier, est étudié dans le but de déterminer la performance du systeme
pour I’enlevement des métaux. L’étude du procédé en mode continu de méme que certaines
conditions expérimentales analogues a celles utilisées pour la flottation du minerai avaient
comme objectif de soustraire certaines variables en considérations futures d’une mise a 1’échelle,

d’une commercialisation et de possibilité€s d’application du procédé.

Puisque ’ensemble des gisements en exploitation est d’origine sulfureuse (Ripley et al. 1982),
nous espérons que cette démarche contribuera au développement de méthodes de traitement de
ces effluents, tout en exposant une approche qui tienne compte des nombreux aspects du

probleme des rejets miniers dans un contexte de développement durable.




CHAPITRE 1

Définition et caractéristiques des terrils

de parcs a résidus miniers






1.1 DEFINITION

Terril ou terri est défini par le petit Robert comme étant un grand tas de déblais au voisinage
d’une mine. C’est une définition convenable du coté quantitatif car effectivement, selon Ripley
et al. (1982), les terrils de parcs a résidus miniers ont une superficie moyenne de 150 ha. Par
contre, rien ne précise le coté qualitatif; lacune justifiée peut-€tre, du fait de la trés grande
variabilité€ de sa composition chimique (Lovell, 1982). Des connaissances sur la source et les
manipulations antérieures a la déposition finale du résidu permettront au lecteur de bien saisir

Ia réalit€ du mot.

1.2 FACTEURS INFLUENCANT LA NATURE PHYSIQUE ET CHIMIQUE DES
TERRILS.

1.2.1 Types de mines

Chaque type de mine engendre des matériaux solides et/ou liquides et/ou gazeux, a divers
degrés, selon I’élément convoité et exploité.

Aubert et al. (1978) distingue quatre types de mines:

1- Produits énergétiques: combustibles minéraux solides, liquides et gazeux, uranium
et maticres fissibles, eaux géothermales;

2- Minerais métalliques: souvent divisés en ferreux et non ferreux;

3- Minerais non métalliques: amiante, borates, diamant, fluorine, kaolin, potasse,
sel, phosphates, talc...;

4- Produits de carricre: argiles, matériaux de construction, d’ornementation;

1.2.2 Types de gisement

Quantitativement et qualitativement, les rejets sont en relation directe avec les types de

gisements. Les caractéristiques du dépdt telles que les conditions physico-chimiques de
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formation, la morphologie, la paragénése (association des espéces minérales constitutives), la
minéralogie (formes chimique et minérale sous lesquelles se présente 1’élément), la structure
géologique (disposition et variation spatiales), les relations avec les formations géologiques
environnantes ainsi que la teneur du minerai et son tonnage, détermineront la nature et la
quantité de déchets (Marshall, 1983).

Etant donné la treés grande variabilité chimique des gisements, souvent en leur sein méme,
chaque gisement engendrera des résidus qui lui sont spécifiques. Le point majeur a retenir est
que la composition fondamentale du gisement contrdlera la composition finale des rejets (Ripley
et al., 1982). Le Québec posseéde une variété impressionnante de parcs a résidus miniers. On y
inventorie des parcs a résidus de fer, d’amiante, de métaux de base (cuivre, zinc, nickel, etc.),
d’or, de niobium, de molybdeéne et, de plus, au sens large du terme, des résidus de production
de tourbe, sablieres et gravieres (Hummel et al., 1982). Comme le souligne le titre de mon
mémoire, je m’attarderai uniquement aux terrils de gisements sulfureux métalliques car ils
représentent, surtout au Québec et méme au Canada, la presque totalit€ de I’ensemble des

gisements (Marshall, 1983). Concernant ce type de gisement, Ripley et al. (1982) écrivent :

"Whatever method of extractive metallurgy is used, the fact that most Canadian metallic
ores are sulphides is inescapable. The refining of sulphide ores leads inevitably to the
production of either elemental sulphur or sulphur compouds, such as sulphur dioxide, as

residuals.”

1.2.3 Phases minié¢res

De la découverte du gisement a la sortie du moulin d’un produit hautement concentré, toute
exploitation miniere comporte trois étapes d’opération: 1’avant-production, la production et
I’aprés-production. La deuxiéme étape est responsable, en majeure partic, des matériaux
susceptibles ou non d’interagir avec 1’environnement. La figure 1.1 présente ’ensemble des
phases associées a chacune des étapes, lesquelles seront présentes ou absentes selon le type de

mines exploitées et la nature physique et chimique du gisement. Bri¢vement, les principales
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phases sont les suivantes (Marshall, 1983):

- Pexploration o I’on recueille les données géologiques a l’aide de techniques
géophysiques et géochimiques, suivie par le forage de cibles potentielles et 1a délimitation

spatiale du gisement.

- la mise en valeur qui constitue la phase cruciale du fait qu’elle implique des prises de
décision importantes quant aux incidences environnementales et au schéma
d’aménagement du complexe minier: construction des routes, de la mine, des systeémes

d’épuration et des services.

- D’extraction réunissant les activités qui sont exécutées sur le site de la mine, accompagnée

généralement d’un broyage primaire.

- D’enrichissement qui est réalisé au moulin situé dans la plupart des cas a proximité de la

mine; elle élimine une grosse fraction de la gangue associée au minerai.

- le traitement ultérieur ou métallurgie extractive qui consiste a la production finale du
produit ou de I’élément recherché; elle est effectuée prés ou loin de la mine ou du

moulin.

- les fermetures temporaire ou définitive sont les phases finales de ’ensemble opérationnel;
elles évaluent le potentiel de perturbations environnementales et exercent un suivi sur la
restauration du site. La figure 1.2 présente ’intéraction entre les étapes de 1’exploitation

miniere et I’environnement.

Les phases d’extraction et d’enrichissement produisent la presque totalité des rejets de matériaux
issus de cette industrie. Selon Scott et Bragg (1975), 50% des rejets proviennent de la phase
d’extraction qui sont constitués du stérile issu de la roche encaissante (waste rocks), 44% des

rejets proviennent de la phase d’enrichissement et composent la gangue elle-méme (mill tailings),
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4% des rejets proviennent de la phase de métallurgie extractive et se présentent sous forme de
scories et/ou de précipités (slags, waste solutions) et le 2% restant, 1’élément désiré. La figure
1.3 expose un diagramme du mouvement des matériaux au cours de ces phases. La pratique de
mélanger ces trois types de résidus en un seul terril est chose plutdt rare de la part des

compagnies minieres.
1.2.4 Phase d’enrichissement

On le constate, la phase d’enrichissement est responsable de tout preés de la moiti€ des déchets
miniers (44%). Les buts de cette phase consistent en I’enlévement des matériaux non désirés,
en ’altération des propriétés physiques telles que la granulométrie et le contenu en humidité et
en 1’augmentation de la concentration du minerai voulu. Résumons les trois étapes principales

de cette phase (Ripley et al., 1982):

1-  la pulvérisation ou comminution est composée initialement du concassage et suivie
d’un broyage. On réduit le minerai en fine poudre, cette finesse pouvant atteindre,

dans certains cas, jusqu’a 38 um (400 mesh).

2-  la concentration a pour but de libérer le minéral désiré de sa gangue, laquelle est
rejetée comme déchets miniers. Selon Ripley et al.(1982), ’ordre de grandeur de la
gangue ou le pourcentage de gangue se situe entre 35% et 99%; par exemple, elle est
de 35% pour le charbon bitumineux, 59% pour la potasse, entre 90 et 95% pour la
plupart des métaux, 97% pour I’amiante et 99% pour I’uranium. On utilise cing
méthodes:

- séparation par gravité.

- flottation simple ou différentielle.

- séparation magnétique ou électrostatique.
- ’hydrométallurgie.

- ’amalgamation
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3-  la déshydratation, ou I’on retire ’eau, soit par épaississement ou filtration pour

obtenir un concentré sec et généralement particulaire.

La figure 1.4 présente le diagzamme de la phase d’enrichissement.

1.2.4.1 Méthodes de concentration

La nature du minéral a extraire de méme que celle de la gangue déterminent principalement le
type de traitement appliqué pour obtenir le minerai concentré. La séparation par gravité,
méthode dgée et désuete, a été largement remplagée par la flottation mais elle est toujours
utilisée pour le charbon, le fer, 1’or, I’argent et I’amiante. Par différence de densité spécifique
des matériaux, on fait usage de la gravité pour séparer les constituants a 1’aide, par exemple,

de laveurs a secousse dans un milieu aqueux.

Selon Scott et Bragg (1975), la flottation est sans contredit la méthode la plus couramment
employée et elle est basée sur les principes de la chimie de surface. On I’emploie beaucoup pour
I’extraction de la potasse mais surtout pour les minerais a base de sulfures de métaux non

précieux.

La séparation magnétique est employée pour séparer des substances présentant du
ferromagnétisme (fer, cobalt, nickel) de celles qui en sont absentes. On 1’utilise pour enlever le
fer des sulfures métalliques et des minéraux industriels. La séparation €lectrostatique utilise un
champ électrique a haute tension pour différencier les éléments de conductivité électrique
différente. Cette méthode est limitée a des matériaux secs et s’applique surtout aux dépots
alluviens de titanium (Marshall, 1983).

L’hydrométallurgie ou lixiviation, est un procédé basé sur I’emploi d’un milieu aqueux pour

dissoudre le composé métallique et ultérieurement, le séparer de sa gangue. Les solvants peuvent
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étre acides, comme 1’acide sulfurique, ou alcalins, comme le cyanure de sodium. Le procédé de

cyanuration en est un exemple; il s’applique uniquement aux minerais d’or et d’argent.

L’amalgamation est un procédé par lequel I’or et ’argent sont extraits en les dissolvant dans du
mercure. Les métaux précieux sont récupérés en passant une couche de pulpe sur une table
constituée d’une plaque de cuivre argentée enduité de mercure. Le mercure retient et adsorbe
partiellement les particules de métal précieux et laisse passer la gangue. L’amalgamation ne
s’applique qu’aux minerais contenant de 1’or et de I’argent a 1’état natif et en particules

relativement grosses. Ce procédé n’est pratiquement plus utilisé.

Le diagramme de la phase d’enrichissement de la figure 1.4 présente seulement trois des cinq
méthodes de concentration, soit la séparation par gravité, la séparation magnétique et la
flottation. En fait, I’hydrométallurgie et 1’amalgamation sont associ€es a la phase du traitement
ultérieur mais vu que ces procédés se réalisent généralement prés de la mine et non a la
fonderie, c’est la raison pour laquelle ces deux méthodes sont incluses dans la phase

d’enrichissement.

1.2.4.2 Flottation

La flottation met en pratique les principes de la chimie de surface ; c’est une méthode physico-
chimique pour concentrer le minerai finement broyé. On se sert de réactifs chimiques qui
intéragissent avec la surface du minéral dans un milieu liquide, I’eau. Par exemple, la flottation
par moussage consiste a créer, par traitement chimique, les conditions nécessaires afin de rendre
un minéral spécifique hydrophobe et la gangue hydrophile. Les particules hydrophobes sont
amenées en surface par les bulles d’air pour constituer une mousse, laquelle peut étre enlevée
pour former le concentré (Marshall, 1983). Les autres minéraux indésirables, hydrophiles,
demeurent submergés et se retrouvent au fond des bassins et sont ultéricurement pompés vers
les aires aménagées a cette fin pour devenir des résidus (mill tailings). Cette flottation se réalise
dans deux types de cellules, les cellules dégrossisseuses et les cellules laveuses ou finisseuses.

Si I’on est en présence d’un gisement polymétallique, et c’est souvent le cas, on se sert de la
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flottation différentielle; elle permet de faire flotter un seul minerai a la fois, tous les autres se
sédimentant. Ainsi, cette forme de flottation sélective est appliquée selon le nombre de minéraux
récupérables. Le principe de fonctionnement d’une cellule de flottation est illustré a la figure
L.5.

1.2.4.3 Réactifs de flottation

Les réactifs de flottation sont groupés sous trois types (Dubois, 1977). Les agents mousseux ou
moussants, étant généralement des composés organiques (huile de pin, alcool ou du mazout) dont
le role est de retarder la rupture entre les bulles d’air et le minéral; en fait, ils abaissent la
tension superficielle de 1’eau et conduisent a la formation temporaire d’une mousse stable. Le
second comprend les agents collecteurs (acide oléique, xanthate, "tall oil", acides gras) qui
enrobent sélectivement les particules minérales, les rendent imperméables a 1’eau (hydrophobie)
et les fixent aux bulles d’air ce qui permet une récupération facile. Enfin, le troisi¢me inclut des
conditionneurs qui modifient les propriétés superficielles des particules minérales pour les rendre
aptes ou non a la concentration. Par exemple, les "déprimants" (silicate de sodium, sulphate
d’aluminium), employés surtout pour la flottation différentielle, alterent la flottabilité de la
gangue tandis que les agents activateurs ont pour fonction de modifier la surface des particules
pour optimiser I’action du collecteur. Les agents mousseux, collecteurs et conditionneurs sont
tous des réactifs de flottation et sont usuellement des surfactants susceptibles de se retrouver dans

les concentrés et résidus miniers.

1.3 CARACTERISTIQUES DES TERRILS

1.3.1 Propriétés chimiques

1.3.1.1 Composition chimique

Il demeure difficile d’établir une liste de substances communes pour les terrils du fait notamment
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que leur composition est en étroite relation avec celle des gisements qui sont tres variés (Aubert
et al., 1978). Cependant, pour les types de gisement a 1’étude, il est possible d’établir un
ensemble de composés et d’éléments susceptibles d’étre présents (Down et Stocks, 1976; Petruk
et Pinard, 1986; Jambor, 1986), notamment la pyrite (FeS,). Ce minéral, selon Aubert et al.
(1978), est le sulfure le plus abondant de 1a croiite terrestre et il est présent, non seulement dans
les gisements sulfureux mais également dans la majorité des autres gisements (magmatiques,
métamorphiques, hydrothermaux et sédimentaires). Sa concentration varie entre 10 et 85%. Des
oxydes de fer, de silice et d’aluminium se retrouvent entre 5 et 40%; des sulfates de fer et de
calcium sont présents entre 7 et 45%. Un ou plusieurs métaux lourds en concentration jusqu’a
mille fois plus élevées que celle de la croite terrestre (Zn, Cu, Fe, Ni, Co, Mn, Cr, Ag, Hg,
Cd, Mo, Au, Pt, Pb, Sn) sont également associés aux autres composés. Enfin, on y inventorie
des métaux alcalins tels que le Na et le K et alcalino-terreux, soient le Mg et le Ca. L’absence
quasi totale de matiere organique, de méme qu’une faible capacité d’échange cationique,
demeurent significatives car leur présence pourrait contrer le phénomeéne de lessivage des

nutriments.

Le tableau 1.1 présente la composition chimique de quelques terrils abandonnés du Québec. Le
potentiel de production d’acide est, sans nul doute, 1’aspect le plus problématique des terrils et
il résulte de I’oxydation des sulfures présents dans les rejets miniers. Ce sujet sera traité plus
longuement au chapitre 5. Enfin, on retrouve les réactifs utilisés lors de la phase de flottation.
Cependant, d’apres Down et Stocks (1976), une concentration supérieure a 3 mg/L est rarement
détectée. Habituellement, les concentrations typiques sont de ’ordre de 2 mg/L, lesquelles

demeurent inférieures au niveau minimum toxique de la plupart d’entre eux.

1.3.1.2 Variation chimique spatiale et temporelle

Avec le temps et a I’intérieur du terril, il se produit une variation chimique des résidus miniers.
Petruk et Pinard (1986) examinérent une gamme d’échantillons recueillis a différents horizons
du terril de Waite Amulet, endroit riche en sulfures (60-90%) avec la pyrite comme sulfure

dominant. Ils constaterent que les résidus, se trouvant 2 un 1 m sous la nappe phréatique, avaient
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Tableau 1.1: Composition des résidus miniers de sites abandonnés (Source: Ouellet, 1978)




21

une teneur en pyrite (FeS,) d’environ 60% (poids) et de 14% (poids) en pyrrhotite (Fe,.S).
Ceux, situés au niveau de la nappe phréatique, de 25% (poids) en pyrite et de 6% (poids) en
pyrrhotite; enfin ceux dans la zone non saturée, de 5% (poids) en pyrite et de 5% (poids) en
pyrrhotite et que les deux minéraux étaient absents pres de la surface du sol. C’est donc dire que
I’altération est présente en surface et diminue graduellement en profondeur. Il y a eu
remplacement séquentiel de 1a pyrrhotite mais non de la pyrite. La pyrrhotite, en particulier, est
transformée en phase FeS, a partir des points intergranulaires vers le centre granulaire. Ces
phases sont, a leur tour, changées en goethite & haute teneur en soufre. D’autre part, 1a pyrite

semble s’étre altérée directement en goethite (FeO.OH).

Jambor (1986) étudia le méme terril et rapporta les conclusions suivantes. L’altération des
sulfures du terril produisit la formation de: 1- une zone supérieure fortement oxydée absente de
sulfures; 2- une zone intermédiaire dans laquelle la pyrrhotite a ét€ largement remplacée; 3- une
zone inférieure ol la pyrrhotite est pratiquement intacte. La pyrrhotite, dans la zone oxydée,
s’est principalement altérée en goethite tandis que dans la zone intermédiaire, les produits
d’altération sont la goethite, le soufre natif, la marcasite et des sulfates de fer du type
FeSO,.nH,0. Les autres minéraux d’altération sont la bassanite, le gypse, la 1épidocrocite et la

jarosite.
Pourtant, Jambor (1987), en étudiant la microscopie de sections polies d’échantillons de résidus
du méme terril, a conclue que 1’altération in-situ de la pyrrhotite et des autres sulfures était

négligeable.

Blowes et al.(1987) ont étudié quatre types de terrils, inactifs depuis 15 a 25 ans; le premier

riche en sulfures, celui de Waite Amulet, un second faible en sulfures et riche en carbonates,
un troisiéme de basse teneur en sulfures et en carbonates et le dernier, modérément riche en
sulfures. En carottant les terrils, ils constaterent des caractéristiques inhérentes a la richesse en
sulfures du terril. Ainsi, le terril riche en sulfures présentait un pH bas, des conditions de
potentiel d’oxydoréduction (POR) élevées et des concentrations de fer ferreux de 60,000 mg/L.

A une profondeur de 40 cm, une strate de 10 cm d’épaisseur de minéraux de sulfates de calcium
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et de fer s’était formée (hardpan). Elle provenait de 1’oxydation des sulfures et créait ainsi une
barriere au mouvement de I’eau et de 1’0O,. Le terril pauvre en sulfures et riche en carbonates
avait une capacité tampon suffisante pour maintenir le pH élevé et empécher du méme coup une
solubilisation des métaux lourds. Le contenu carbonaté du terril & basse teneur en sulfures et en
carbonates ne permettait pas de neutraliser les ions H* générés par I’oxydation des minéraux
sulfureux et des conditions de bas pH persistaient a des profondeurs considérables. De plus, la
faible teneur en sulfures de fer impliquait une faible concentration en Fe et ne permettait pas une
précipitation d’une croiite minéralogique. Le terril de teneur moyenne en sulfures avait évolué
d’une fagon analogue a celui riche en sulfures sauf que, plut6t de se retrouver avec un lit continu

de solides précipités, la couche était constituée de minces lentilles discontinues.
1.3.2 Propriétés physiques
1.3.2.1 Granulométrie

Deux aspects caractérisent la granulométrie des terrils. Premieérement, pour certains terrils, le
limon (silt) et les fractions plus petites peuvent représenter de 0 a 85% du poids total des déchets
tandis que pour d’autres, le sable sera 1’unique fraction. Deuxi¢mement, les courbes
granulométriques avec comme abscisse, le diametre des grains, et comme ordonnée, le
pourcentage en poids des résidus présentent généralement des allures verticales. Ceci implique
donc une certaine homogénéité du diametre des particules; de telle sorte que les résidus dans la
gamme des silt auront une texture fine empéchant une bonne perméabilité et une aération des
rejets et ceux de la gamme des sables, une texture grossiére permettant un écoulement plus facile
de I’eau (Andrews, 1977). Down et Stocks (1976) rapportent qu’il est commun, du moins pour
les mines métalliferes, que 50% des terrils traversent le tamis de 74 um. On tiendra compte

aussi de la forme du grain (rond, angulaire, plat).
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1.3.2.2 Structure

Contrairement aux sols, aucune structure n’est visible dans les rejets miniers, d’ou leur
instabilité. Ils posseédent des caractéristiques thixotropiques (tendance a se liquifier sous un stress
dynamique). La thixotropie se rencontre surtout dans la bentonite, les argiles et la fraction
insoluble des dépdts de potasse. On y observe une plasticité définie comme étant la limite
plastique, la limite liquide et la limite de contraction; 1’index de plasticité est la différence entre
les limites liquide et plastique. Par exemple, pour huit échantillons de terrils chiliens provenant
de mines ayant subi des bris de barrage. L’index de plasticité se situait entre 0 et 35 (Down et
Stocks, 1976). La densité des terrils est plutdt variable méme si des valeurs de 1.5 a 3.0 sont
usuelles. Le poids spécifique est de ’ordre de 1120-2050 kg/m®. La compressibilité des terrils
est similaire aux sols normaux, a savoir qu’ils se compressent par leur propre poids. Enfin, la
force de cisaillement des résidus miniers se compare a celle d’un sol non cohésif avec des angles
de friction effective de 30° -36°. Cette force varie entre autres, selon la profondeur et la pression

de ’eau des pores.

1.3.2.3 Autres propriétés

La surface moyenne des terrils est de 210 m? /tonne de gisements (Ripley et al., 1982). De par
la nature méme de leur surface (couleur, planéité, étendue, etc.), les terrils posseédent la
propriété de réfléchir la lumiere solaire, ce qui a pour effet d’élever considérablement les
températures a la surface du terrain (Ogram et Fraser, 1978). Ainsi, Leroy et Keller (1972)
rapportent qu’en Ontario, la température de la couche superficielle des résidus peut atteindre plus
de 38°C au cours de I’été. Cette température est de 11°C supérieure a celle mesurée sur des

surfaces revégétées.

La perméabilité des résidus se situe dans la gamme des sols semi-perméable a imperméable avec
des coefficients de 10° cm/sec 2 10% cm/sec horizontalement et de 10° A 107 cm/sec
verticalement (Down et Stocks, 1976). Par exemple, pour des résidus provenant d’opérations de
cuivre, Wahler et al. (1974) ont quantifié des valeurs entre 1 X 10° cm/sec (1 pied/an) a 5 X




24

102 cm/sec (5,200 pieds/an). La densité de pulpe des rejets miniers (g/mL) varie entre 25% et
40% (Andrews, 1977).

1.4 DISPOSITION DES TERRILS

1.4.1 Caractéristiques

Le probleme environnemental des terrils est engendré par 1’émission de résidus solides et/ou
liquides dans les milieux hydriques (marécages, lacs, rivieres, océans, etc) et terrestres (galeries
de mines) ou sur un milieu terrestre (plaine, vallée, etc). Les résidus subissent donc une
dispersion, qu’elle soit atmosphérique, terrestre ou hydrique. Ces trois types de dispersion,
permettant un mélange horizontal et vertical des déchets miniers, répondent 2 deux mécanismes,
celui de la diffusion et celui du transport de masse. Selon ’intensité de chacun d’eux et selon
qu’ils soient combinés ou non, ces deux mécanismes englobent de nombreux processus

d’étalement tels que présentés dans le tableau 1.2.

Chaque mode de disposition sera donc analysé selon le type de dispersion que pourront subir les

rejets miniers ainsi que les mécanismes en cause.

1.4.2 Modes de disposition

Les rejets miniers sont disposés de trois fagons: 1- enfouissement minier; 2- enfouissement

aquatique et marin; 3- déposition terrestre.

1.4.2.1 Enfouissement minier

L’enfouissement minier consiste a rejeter les résidus miniers dans les mines a ciel ouvert ou
souterraines. Dans ce type de milieu terrestre, la nature des rejets miniers sera normalement
solide mais quelques fois liquide. Des deux mécanismes de la dispersion décrits a la section

1.4.1, on constate que le transport de masse est extrémement rare en milieu terrestre tandis que
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Processus d'étalement dans I'atmosphdre

Dispersion des substances en phase vapeur par le vent

Dispersion des particules par le vent

Dispersion verticale (particuliérement importante s'il y a une dépression & une altitude élevée ou un transfert 3 un au-
tre milieu A une basse altitude)

Retombée et dépdt de particules séches

Lessivage des particules

Dissolution de la vapeur dans I'océan

Transformations chimiques comme I'oxydation photochimique et 'hydrolyse (I'altitude ainsi que 1a présence d'autres
éléments chimiques peut influer sur ces deux processus)

Dispersion par les courants marins

Mélange vertical et dispersion dans les couches supérieures de I'atmosphére

Concentration dans les couches superficielles, évaporation

Processus d'étalement dans I'eau douce .

Transformations chimiques dont les précipitations et la redissolution
Absorption et désorption des particules en suspension ou des sédiments
Dispersion sur les sédiments

Remise en suspension et étalement des sédiments des eaux peu profondes, par exemple dans les estuaires ou au
cours des orages

Diffusion dans les sédnments

Evaporation des surfaces

Distribution de I'eau et de ses polluants par le processus d'irrigation dont hmportance A I'échelle locale, permet de
prévoir les effets toxiques pour I'homme et le métabolisme des plantes et des animaux

Processus d'étalement dans la lithosphdre

Dispersion dans le sol sous forme de vapeur ou en solution dans I'eau

Volamnsat:on des polluants du sol par évaporation-ou par distillation par méche ou par distillation & la vapeur d'eau
Volatilisdtion des polluants qui se dégagent des déchets brilés dans les décharges, etc.

Infiltration dans la nappe phréatique

Absorption par les particules du sol ou désorption de celles-ci

Erosion des$ particules du sol par le vent ou I'eau

Métabolisme des organismes présents dans le sol

Absorption par les plantes et les animaux

Ptoceu'us d’étalement en mer
Transformations chimiques dont les précipitations et la redissolution

Absorption et désorption des polluants des particules en suspension ou des sédiments
Sédimentalion des particules en suspension

Remise en suspension ou étalement des sédiments des eaux peu prolondes, par exemple dans les estuaires ou au
cours d'orages

Etalement dans les sédiments
Absorption et métabolisme des plantes et des animaux

Tableau 1.2: Processus d'étalement des polluants dans la biosphére
(Source: Mukammel, 1968)
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la diffusion est le phénomeéne majeur. Les résidus liquides et gazeux seront surtout aptes a subir
ce phénomene, particulierement en étant 1’hdte d’une roche encaissante a porosité élevée ou
encore tres fracturée. Selon Ripley et al. (1982), deux tiers des mines souterraines de gisements
métalliféres sont remplis par des rejets miniers. En fait, le choix de cette méthode est strictement
dépendant de la structure et de la forme du gisement; il existe des cofits supplémentaires reliés
a Dutilisation de cette méthode qui seront rigoureusement dictés par les conditions du sous-sol.
Un point important 2 mentionner est que 1’enfouissement souterrain des résidus miniers est
surtout limité a la fraction la plus grossiere des particules, soit celle du sable; une certaine
quantité demeure donc a la surface et doit étre réhabilitée. On ajoute généralement a cette
fraction de sable, du ciment "portland" pour augmenter la cohésion et la force du matériau
utilisé. Cette procédure implique certains avantages tels que le support du sol, le contrdle de la
subsidence, la minimisation des perturbations en surface, la prévention et 1’étanchéité des eaux
de drainage acides et 1la mise en valeur réduite et simplifiée des terrains affectés (Weaver et
Luka, 1970). |

1.4.2.2 Enfouissement aquatique et marin

Dans un milieu hydrique, milieu trés hétérogéne, le transport de masse, amplifié par la force
gravitationnelle et la diffusion joueront a tour de rdle ou simultanément une influence évidente
sur les émissions solides et/ou liquides. Par exemple, le courant d’une rivi¢re est un cas majeur
de transport de masse tandis que les lacs, les océans et la dispersion a contre-courant sont des
facteurs prépondérants de diffusion. En eaux profondes, la diffusion est limitée au faible
mouvement moléculaire tandis qu’en surface, ’action des gradients de densité, du vent et des

marées procurent un mélange plus efficace.

On retrouvait jadis, comme lieux d’enfouissement, les rivieres, les lacs, les deltas et les océans
méme si dans certains pays, ce mode de disposition est encore employé. La construction de
bassins de décantation spécialement aménagés sera discutée a la section suivante méme s’il s’agit

comme tel d’un enfouissement aquatique.
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Le but de cette méthode est de couper I’apport d’oxygene aux résidus miniers pour justement
compromettre les réactions chimiques et/ou biochimiques car, on le verra au chapitre 4, le
besoin en oxygene est un aspect majeur de 1’oxydation des sulfures. Une certaine oxydation
chimique peut se réaliser (Taylor et al., 1984) mais, étant donné le taux tres faible de diffusion

de I’oxygene sous 1’eau, la vitesse de la réaction est insignifiante.

1.4.2.3 Déposition terrestre

De fagon identique au milieu précédent, les deux composantes de la dispersion agiront sur le
milieu terrestre pour faire subir aux émissions liquides et/ou solides une dispersion hydrique et
terrestre. A ce mode de disposition s’ajoute un type de dispersion absent des deux autres modes,
soit une dispersion atmosphérique. Beaucoup plus rapide que les précédentes, la dispersion
atmosphérique transportera les résidus, selon leur dimension, a plusieurs kilometres du site
d’enfouissement (Dunn et Melis, 1972). Les différentes voies de propagation des contaminants
sont la déflation ou I’érosion éolienne, 1’érosion hydrique, les infiltrations souterraines, les
suintements, les tours de décantation, 1’accumulation biologique et les erreurs d’opération. Elles
seront la cause d’émissions liquides et/ou solides constituées de poussitres, de matiéres
particulaires, des eaux de drainage acides, de métaux lourds et de pertes solides causées par le
bris des digues (Andrews, 1977).

Ce mode de disposition est le plus couramment utilisée a cause de son faible cofit (Ripley et al.,
1982). Du début de I’industrie minitre jusqu’a la fin des années soixante, les résidus étaient
simplement déposés sur le sol; on les rejetait prés du moulin, peu importe 1’endroit, et sans
aucune justification du site choisi. Ces sites pouvaient étre des bassins naturels, des marécages,

des dépressions ou encore des mines a ciel ouvert abandonnées.

Des facteurs tels que la mécanisation de 1’industrie miniere et la rareté de plus en plus évidente
des gisements a haute teneur amplifierent la quantité de rejets. Implicitement, en 1’absence de

politiques et de réglementations pertinentes, les écosystémes nous font voir les effets toxiques

de ce matériel (Wickham et al., 1987). Face a ce probleme environnemental, les organismes et
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ministeres responsables élaborerent des politiques touchant la mise en place des résidus miniers
sur la terre ferme. Actuellement, des critéres plus adéquats ayant trait aux structures de mise en
place des dépdts sur le sol sont en vigueur (par exemple, la directive 019 du ministere de

I’Environnement du Québec, 1988).

1.4.3 Criteres de disposition

Il est évident que 1’action polluante et toxique de ces émissions sera directement reliée a
I’observation et au suivi de ces criteres. Les voies de propagation des substances toxiques sont
intimement liées aux méthodes de conception, de construction et d’opération des parcs a résidus
miniers. A ceci, s’ajoutent des facteurs climatologiques, géotechniques et structuraux qui

modifient la stabilité¢ du systtme.
Ripley et al. (1982), Andrews (1977) et Down et Stocks (1976) énoncent les criteres suivants:
- la sélection du site;
- le design technique des systemes de terrils se rapportant a la structure et a la construction
des digues, au transport du terril, a sa distribution, au systtme de recyclage et de

décantation de I’eau usée;

- la collection et a la manipulation des eaux souterraines; a un suivi structural et

environnemental des terrils.

L’entretien des structures, barrages et digues afin de garantir leur solidité ainsi que la
surveillance et I’opération des déversoirs pour s’assurer que les résidus soient toujours recouverts

d’eau, doivent étre prévus afin de minimiser les inconvénients.
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1.4.4 Catégories de terrils

La technologie la plus usuelle pour I’extraction des métaux, i.e. la flottation (voir section
2.2.4.2), fait en sorte que les émissions, sous forme de pulpe, subissent rapidement une
dispersion dans les milieux contigus. Pour contenir ce matériel, I’industrie mini¢re fait appel a
d’énormes bassins de décantation, les terrils. Le bassin de décantation statique et le bassin de

décantation a bras raclé sont deux catégories de terrils treés standardisées (Gilbert, 1975).

Le systtme de décantation statique se compose habituellement d’un immense bassin ou de
plusieurs bassins en série dans lesquels on déverse les rejets miniers. Dans les cas ou la
topographie s’y préte, on érigera un seul barrage responsable du maintien du niveau d’eau, en
minimisant les cofts reli€s a 1’importance (hauteur, longueur et largeur) et au nombre de
structures (barrages, digues, etc.) (Andrews, 1977). Avec ce systtme, les rejets miniers
s’accumulent au point de décharge, tandis que les particules plus fines vont vers la partie
inférieure du bassin. La pression excessive ainsi créée dans la partie inférieure occasionne

souvent des infiltrations et des breches.

Le systeme de décantation a bras raclé, par contre, permet de déverser les rejets a la périphérie
du terril. En utilisant plusieurs points de décharge, la vitesse d’écoulement de la pulpe diminue,
les sables s’accumulent et élevent les parois de la digue tandis que les particules plus fines se
dirigent vers le centre du terril. Cependant, la séparation entre sables et particules fines est

imparfaite, ce qui rend tres instables les nouvelles digues de sable ainsi construites.
1.5 SITUATION AU QUEBEC

Ces sites que ’on nomme haldes ou parcs a résidus miniers occupent, au Québec, une superficie
évaluée entre 8,000 et 12,000 hectares (Fortin, 1982; Hummel et al, 1982). Le ministere de
I’Environnement créa, le 28 octobre 1983, le groupe d’étude et de restauration des lieux
d’élimination des déchets dangereux (GERLED). Selon les données du MENVIQ, en date du 1*

avril 1988, 333 lieux ont été retenus comme ayant potentiellement recu des déchets dangereux.
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De ce total, 110 sont des lieux contaminés par des résidus miniers, ce qui représente le tiers de
I’ensemble des sites contaminés au Québec. De plus, de ces 110 parcs a résidus miniers, 34 se
retrouvent sous la catégorie 1 (lieux présentant actuellement un potentiel de risque pour la santé
publique et/ou un potentiel de risque élevé pour I’environnement), soit 50% du total qui est de
66 lieux; 33 sont de catégorie 2 (lieux présentant actuellement un potentiel de risque moyen pour
I’environnement et/ou un faible risque pour la santé publique) sur un total de 102, soit 33%, et
enfin, 43 sont de catégorie 3 (lieux présentant actuellement un faible potentiel de risque pour
I’environnement mais aucun risque pour la santé publique) sur un ensemble de 165 lieux, soit
25%.

De méme, si I’on considere que la superficie des parcs a résidus miniers se situe en moyenne
a 80 hectares (Fortin, 1982) méme si Ripley et al. (1982) parlent de 150 hectares et qu’un
hectare équivaut a 10,000 m?, le site moyen occupe une superficie de 800,000 m? avec une
profondeur moyenne de 2 m, valeur trés conservatrice. On totalise donc une quantité de 1,6
millions de m® de rejets miniers par terril. Multiplions le tout par 110 parcs et nous obtenons
un tonnage de 176 X 10° m*® de résidus miniers déposés ici et 1a sur le territoire québécois.
Ajoutons a ceci, les 140 millions de tonnes que I’on rejette annuellement et I’on comprendra que

ces données ont une incidence certaine.




CHAPITRE 2

Impacts environnementaux
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2. IMPACTS ENVIRONNEMENTAUX

2.1 AVANT-PROPOS

Au phénomene de dispersion des rejets miniers est 1i€ celui de la déposition. Il s’agit donc du
déplacement de matériaux résiduels d’un milieu (site de la mine, moulin d’extraction, parcs a
résidus miniers) a un autre milieu (écosystéme local et régional). Indéniablement, ce transfert
de matériaux ou de polluants affecte, aux niveaux local et régional, les organismes inhérents aux
écosystemes en place. Cette déposition des composés toxiques dépend de nombreux parametres:
du type de dispersion (terrestre, hydrique ou atmosphérique), de la combinaison de plusieurs
types, de la durée, de la composition physico-chimique des substances de ces milieux ainsi que
de I’espace et de la distance encourus. En fait, le milieu hydrique sera celui le plus touché étant
donné I’apport des milieux terrestres et atmosphériques. Le tableau 2.1 expose la relation entre

les phases de I’exploitation miniére et les impacts sur les ressources foncieres et biologiques.
P p p g1q!

Le but de ce chapitre est de présenter les impacts environnementaux causés spécifiquement par
les terrils de résidus miniers de gisements sulfureux. Tous les autres impacts, comme par
exemple, ceux de terrils générés par les autres types de mines (amiante, potasse, etc), les
émissions atmosphériques de composés sulfureux, n’y seront pas abordés. L’objectif de ce
chapitre ne vise pas a traiter les effets spécifiques de chaque métal associé a tel organisme,
méme si certains cas seront exposés, mais plutdét d’étaler une vue globale du probleme par

rapport aux divers écosystemes impliqués.

2.2 TYPES DE CONTAMINATION

Dans chacun des milieux (souterrain, terrestre ou hydrique), une ou plusieurs substances
provoquent a divers degrés des impacts environnementaux. Gagnon (1982) classifie trois types
de contamination: 1- apport de solides en suspension; 2- apport d’eaux acides; 3- apport de

métaux traces et autres toxiques.
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Niveau local : Niveau régional ;
sur 'emplacement méme? effets d'étalement au-dela du site
Activité miniére Activité miniére
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Impacts o w w u |= 1| =11 (a} w w w (=1 =11
Détérioration superficlelle
Enlévement direct du sol — sous-sol XX X XX | XX XX X X X
Modification de la qualité du sol
Physique XX X X X X
Chimique/biologique X XX X X XX
Modification de la végétation
Enlévement direct XX XX X
Modification des espéces/
changement de la densité XX X XX X X X . X X X X
Modification de la faune
Disparition de I'habitat XX X XX X X X X X X X
Obstacle aux déplacements XX X XX X X X
Modification de la qualité de I'eau
Température X XX X
Caractéristiques chimiques XX X X XX XX XX X XX X XX
Particules X X X XX X XX X X X XX X X
Modification du mouvement de I'eau
En surface XX X XX | XX | XX XX X X X X
Souterraine X XX | XX X X X
Modification de la qualité de I'air
Caractéristiques chimiques XX X XX
Particules XX X X XX X X X X X
Microclimat X X
Brult/Secousse du sol XX X XX X X X X

1 Ce tableau représente la situation générale pour Pensemble de I'industrie miniére. Un grand nombre des incidences éventuelles énumé-

rées sur les ressources fonciéres et biologiques peuvent étre considérablement minimisées si les mesures correctives connues sont
appliquées.

2  Comprend I'espace 2 l'intérieur des limites de la mine et une zone tampon locale de 1 2 12 km. Sont inclus les emplacements des fon-
deries et des raffineries.

Cases vides : imprévisibles ou insignifiantes
X impact faible
XX impact modéré a important

Tableau 2.1: Relation entre les principales phases du 1'exploitation miniére
et Tes impacts sur les ressources fonciéres et biologiquesl
(Source: Marshall, 1983)
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Les solides en suspension se composent de sable, d’argile, de minéraux non séparés associés aux
précédents et de fines particules de minéraux. Les eaux acides renferment surtout du calcium,
du magnésium, de I’aluminium, du manganése et des concentrations élevées de sulfate, de fer
ferrique et de solides totaux dissous. Les métaux traces dissous se présentent surtout sous forme
d’ions métalliques (Cu, Zn, Co, Ni, Cd, Pb); ils peuvent susciter des effets 1étaux ou sub-létaux
et aussi, dans certains cas, agir en synergisme entre eux. La résultante globale sera plus
importante que la somme des effets individuels attribués a chacun des ions. Tous les métaux
peuvent étre bioaccumulés méme si certains sont éliminés par les excrétions urinaires ou les
excréments (Hummel et al., 1982). Le propos du présent chapitre sera de décrire les impacts des

différents milieux soumis a chaque type de contamination.

2.3 CONTAMINATION DU MILIEU SOUTERRAIN

Comme mentionné antérieurement, le mécanisme de dispersion des contaminants en milieu
souterrain sera uniquement la diffusion par I’entremise des émissions liquides et/ou gazeuses.
Autrement dit, ce sont les apports d’eaux acides, des métaux dissous et autres toxiques qui

affecteront ce systeme.

Les impacts touchant ce milieu sont peu nombreux. Il demeure que si les eaux de drainage
acides et les métaux dissous, de la mine souterraine, entrent en contact avec la nappe phréatique,
il pourrait avoir intéraction entre ces deux compartiments et possiblement contamination des eaux
souterraines (Down et Stocks, 1976). Un exemple de nappe contaminée est celle de Granada,
laquelle fut contaminée a 1’arsenic en 1980 (Hummel et al., 1982).

2.4 CONTAMINATION DU MILIEU AQUATIQUE ET MARIN

2.4.1 Avant-propos

Le milieu aquatique et marin est indéniablement le milieu le plus sensible a la toxicité des

résidus miniers. Les substances introduites dans le systtme aquatique au travers d’échanges de
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matériaux de la lithosphere et de I’hydrosphere et de ’atmosphere affectent séricusement ce
milieu. Le tableau 2.2 présente les effets de la pollution due aux mines sur les écosystemes
aquatiques au Canada. La disposition des résidus sous 1’eau demeure une méthode tres
controversée. Par exemple, concernant 1’ Association miniere de la Colombie-Britannique prétend
que la méthode de ’entreposage marin est la plus sire et la moins dommageable (Mining
Association of British Colombia, 1972). Par contre, Environnement Canada condamne cette
pratique de disposer les déchets miniers dans les rivieres, les lacs et les eaux marines
(Environnement Canada, 1975). Evidemment, il existe certains avantages: les résidus sont
invisibles, il y a une certaine stabilité a long terme et les rejets sont isolés des processus
chimiques et biologiques s’ils sont sous 15 m en eau douce et 60 m en eau salée (Scott et Bragg,
1975). L’eau salée possede aussi une bonne capacité tampon et le milieu marin offre une

sédimentation plus rapide.

2.4.2 Apport de solides en suspension

Le vent transporte, a partir des terrils, de grandes quantités de poussieres contenant des métaux
(Michelutti, 1978). L’érosion hydrique entraine également, via le ruissellement de surface, des
solides en suspension constituant une des fractions polluantes des eaux de drainage acides des
parcs a résidus (Dunn et Melis, 1972). Ces apports se sédimentent et/ou demeurent dans la

colonne d’eau du milieu hydrique et créent des impacts sur la qualité des écosystemes.

Dubois (1978), Couillard (1980), Ripley et al. (1982) et Gagnon (1982) relatent les impacts

suivants face a cet apport de matieres particulaires. Les particules entrainent un envasement

partiel ou complet du cours d’eau; cet apport modifie le substrat et cause les altérations

suivantes:

1-  modification de I’habitat, de la migration, des mouvements et de la survie des

organismes benthiques et des poissons;
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Emplacement

Source de la pollution

Eﬁéts d'ordre chimique

Effets d'ordre biologique

Nouveau-Brunswick
Sud de la riviere
Tomogonops et
nord-ouest de la
riviére Miramichi

Riviere Nepisiguit

Heath Steele

Brunswick 6

Métaux lourds, dureté accrue,
acidification

Métaux lourds

Réduction de Salmo salar depuis
1965 ; diminution de la diversité
et de I'abondance du benthos

La population de Saimo salar est

presque entiérement disparue

Ontarlo
Bassin de la
riviere Crowe

Bassin de la

Mines de la région de
Bancroft

Mines de la région

MSDT. SOy et dureté accrue
de I'ordre de 6-10x* dans le lac
Barrow

Acidification, teneurs élevées en

Seule le biote aquatique dans les
environs immédiats de la zone de
décantation des résidus est
affecté

Réduction de fa productivité,

riviere Serpent d'Elliot Lake MSOT, SO,™ . NO; et modification des communautés
Ca+ +. Les lacs Quirke et de phytoplancton et de
Pecors ont été les plus zooplancton ; élimination de
perturbés ; les effets biologiques Stizostedion vitreum et réduction
sont principalement dus & de Saielinus namaycush.
r'acidité Réduction de la diversité du
benthos
Lacs du Mont LaCloche Fonderies de Sudbury Acidité accrue en raison des Elimination de certaines
retombées atmosphériques populations de poissons
Région du lac Mines Noranda Acidification, teneurs toxiques en Elimination totale des macro-
Manitouwadge et Willroy NH;, zinc, cuivre et fer ; teneurs invertébrés du lac Mose ;
élevées en MSDT, réduction du benthos dans tous
particuliérement dans le cas du les lacs
SOy ; a plus de 20 pieds de
profondeur, le lac est devenu
méromictique et a été soumis &
une désoxygénation
Manitoba
Lac Bernic Tantalum Mining Co Légére augmentation du taux de Réduction de 'abondance et de
turbidité, des MSOT et des la diversité du benthos
matiéres solides en suspension
Lacs Borden, Mannibridge Aucun effet Aucun effet
Clarke et Lily
Riviére Grass INCO, Thompson Augmentation de fa turbidité, de Réduction du benthos et
la dureté, des MSDT, et des élimination, dans une petite zone,
teneurs en cuivre et en chlorures des éphéméroptéres.
Lacs Ospwagane INCO, Thompson Déversement des morts-terrains Réduction considérable des
dans le lac Ospwagane amphipodes et des
supérieur ; la plupart des éphéméroptéres en 1968, mais
parametres dans le lac reconstitution en 1969
Ospwagan inférieur étaient a la
hausse
tac Schist Mines Flin Flon Augmentation du taux de Benthos peu dense, composé
turbidité, de I'envasement et des entiérement de chironomidés ;
teneurs en CO; et en métaux ; aucun Stizostedion vitreum ni
étalement de la poliution dans le Salvelinus namaycush n'a été
lac Athapapuskow relevé dans la zone perturbée. La
péche est moins bonne
Lacs Cokeram et Lynn Lake Envasement ; teneurs toxiques en Réduction des populations de
riviére Eldon métaux lourds, particuligrement poissons et du benthos ; absence
du cadmium de poissons et de benthos dans
la zone recevant les eaux de
drainage
Colomble-Britannique
Riviére Pend d'Oreille Reeves MacDonald Augmentation de la turbidité et Réduction notable du benthos,

Lac Benson

Coast Copper

de l'envasement

Augmentation de la turbidité ; le
lac est devenu méromictique

réduction des plantes aquatiques,
ce qui indique une diminution de
1a productivité primaire

Absence de benthos ; la
population de poissons semble
avoir diminué

MDTS: Matiére solide dissoute totale

Tableau 2.2: Effets de la pollution due aux mines sur les écosystémes
aquatiques au Canada (Source: Clarke, 1974)
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2-  compaction, colmatage, destruction et dommages physiques a long terme des

frayeres;
3-  réduction du potentiel d’oxygénation des oeufs et leur suffocation.
Egalement, ’augmentation de la concentration des solides en suspension a comme conséquences:

1-  accroissement de la turbidit¢ de ’eau amenant une pénétration restreinte de la

lumiere, donc une photosynthese réduite;

2-  attrition et fixation des solides sur les branchies des poissons produisant une sécrétion

plus abondante du mucus;

3-  réduction de la capacité de transfert d’oxygene et de 1’abondance de la nourriture

disponible;
4-  limitation de la productivité aquatique des différentes chaines trophiques.

Gammon (1970) étudia I’effet des solides inertes d’une carri¢re de calcaire sur un ruisseau d’eau
douce. Lorsque plus de 80 mg/L étaient ajoutés a la charge normale (30 mg/L) de solides en
suspension, la densité de population des macroinvertébrés diminuait de 40%. Ouellet (1978) a
réalisé une étude des sédiments de lacs et de cours d’eau situés dans le secteur Rouyn-Noranda,
Québec. Cette étude a démontré que plusieurs plans d’eau de la région sont affectés par les
terrils et présentent, dans leurs sédiments, des teneurs en métaux lourds (cuivre, zinc et cadmium
principalement) nettement supérieures aux teneurs naturellement rencontrées. Ces sédiments
contaminés pourront, a leur tour, étre une source active de libération d’ions, généralisée au

réseau hydrographique en cause.

En milieu marin, les courants océaniques et tidaux remettent en suspension les rejets miniers.

Ballantyne (1975) conclua que la superficie des dépdts de résidus sur un fond benthique en
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Colombie Britannique avait augmenté de 410 a 1,660 ha en ’espace de trois ans, méme si cet
ordre de grandeur n’était pas anticipé avant 25 ans. Goyette (1975) étudia les effets de la remise
en suspension des solides de terrils enfouis dans 1’Océan Pacifique, pres de la Colombie
Britannique. Ces opérations déchargeaient chaque jour entre 3,000 et 26,000 tonnes de résidus
dans ’océan. Il mentionna les effets physiques suivants: la sédimentation et la turbidité étaient

responsables de la destruction de 1’habitat de plusieurs organismes benthiques et aquatiques.

Les lacs et les bassins présentent un point commun comme site d’entreposage des résidus: leur
faible étanchéité. D’apres le Mining Association of British Columbia (1972), I’écoulement des
eaux souterraines se produit dans la plupart des cas et a ét€ évalué entre 7 et 22% du poids de

minerai traité.

2.4.3 Apport d’eaux acides

Ce type de contamination est, parmi I’ensemble, le plus nuisible. Il provoque un changement de
I’acidité du systeme aquatique qui permet une solubilisation des métaux lourds et autres toxiques,
comme on le verra a la section suivante. Le tableau 2.3 présente des résultats types de I’analyse

d’eaux acides.

Le probleme des eaux acides n’est pas tres récent. Hodge (1937) relate les effets
environnementaux et sociaux de ces eaux: destruction du milieu aquatique, corrosion des navires,
des ponts, des barrages, des oléoducs, des réseaux d’approvisionnement en eau potable. Le
contenu acide, des eaux issues des activités minieres et rejetées a la riviere Ohio, équivalait a
3 x 10° tonnes de H,SO, concentré. Il résume un seul aspect de la réaction causant cette acidité,
soit la réaction chimique mais ne fait pas mention de la réaction bactérienne. Comme mesures
de mitigation, il propose la fermeture des mines abandonnées et relate les colts d’une telle

opération.

Deux ans plus tard, Lackey (1939) recueilla des échantillons d’eaux acides provenant de sites

miniers en vue d’identifier et de dénombrer les especes aquatiques pouvant tolérer le pH de ces
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Types de gisements Cu-Pb-2Zn | Cu-Pb-Zn | Uranium Cu-2Zn nor?g:ggixeux Uranium
(Mines
(Drainage en cours (Mine

des mines et (Eau (Suinte- d'exploi- (mine aban-
Paramétre® de surface) | d'exhaure) ment) tation) abandonnée) donnée)
pH 4,0 2,0 2,0 3.0 2,6 20—-28
Solides en suspension 8.8 690 Nil | — - 25
Total moins les
matiéres solides 79 24 000 - - 9 200 13 440
Dureté 293 2960 - - 1390
Ca — - 416 — 454 -
Mg = - 106 - _ 178 -
Cu 17 1 3,6 0.0 2,5 2,2
Zn 118 1 090 11,4 0,4 34 9.4
Pb 04 58 0,7 0,11 05 . s
Fe (total) 79 1830 3 200 11,7 1 300 300
Mn 21 0 5,6 0,4 8.2 3,6
SO, 36 16 560 7 440 885 4 050 6 900
DCO — 245 270 — 110 -

*en mg/|, a I'exception du pH

Tableau 2.3: Résultats types d'analyses d'eaux acides (Source: Scott et Bragg, 1975)
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eaux. L’auteur rapporta les caractéristiques suivantes: certaines plantes, Typha latifolia,
plusieurs insectes, Chironomous, moustiques, phryganes s’accomodent a ce milieu tandis que
les algues et les protozoaires demeurent les plus abondants. Les formes de vie en suspension sont
extrémement rares de méme que les champignons. Les organismes microscopiques non
bactériens se composent principalement de protozoaires, d’algues et de rotiferes. La majorité des
especes est microscopique (85 sur 99) dont 17 étaient les plus communes. Quelques différences
sont constatées entre le printemps, 1’été et 1’automne quant a la nature et au nombre des especes.
Les formes tolérant une certaine acidité sont celles des desmides et des rhizopodes. Le pH de
ces eaux se situait entre 1.8 et 3.9; en-dessous de 3.9, le nombre des especes passe de 11 a 3).
Méme si les conditions d’acidité étaient neutralisées, il appert que la vie aquatique a peu de
chance de revenir 2 un niveau normal sauf pour les organismes floraux et fauniques

chlorophylliens.

Warner (1971) s’est penché sur la distribution des différentes communautés biologiques de cours
d’eau pollués par les eaux de drainage acides. Il conclut que la diversité des groupes est
restreinte par ce type de pollution. Ainsi, certaines portions de cours d’eau tres polluées étaient
habitées par 3 4 12 genres d’invertébrés de fond et de 10 a 19 especes d’algues périphytiques
comparées a 25 genres ou plus d’invertébrés benthiques et de 27 especes ou plus d’algues
périphytiques. Une analyse de régression indiquait que, méme si la diversité diminuait avec le
pH (5.7 2 4.5 et de 3.8 & 2.8), cette derniere chutait abruptement a un pH de 4.2, une valeur
ou I’alcalinité naturelle (carbonates et bicarbonates) est absente du milieu hydrique. Enfin, le pH
semble un bon indicateur de corrélation entre la pollution d’un cours d’eau et la diversité des

organismes aquatiques.

Mount (1973) rapporta que la productivité primaire d’un lac contaminé était de 23% inférieur
a celle du lac témoin. Une population phytoplanctonique restreinte et des indices peu élevés de
la diversité des especes caractérisaient ce lac. L’étude de Dills et Rogers (1974) abonde dans le
méme sens, a savoir qu’une hausse de la concentration des ions hydrogene résultait en une baisse

significative du nombre des especes. De méme, Cairns et al. (1971) démontrent une réduction

immédiate du nombre et de la diversité des macroinvertébrés et des poissons lors d’une
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expérience impliquant un rejet unique d’acide sulfurique. Fortin (1982) et Gagnon (1982) font
état de quatre lacs, dans la région de Rouyn-Noranda, considérés comme biologiquement morts

et ceci, de fagon irrémédiable a cause de I’acidité.

Wickham et al. (1987) ont inventorié les invertébrés benthiques provenant de bassins de
sédimentation acide (pH 3.2) et alcalin (pH 7.9) de la région mini¢re de Rouyn-Noranda. La
faune benthique, dans le bassin acide, était dominée par Chironomus sp. et par le coléoptere
d’eau Ilybius sp.; I’index de diversité Shannon-Weaver était de 0.04. Le bassin alcalin était
habité€ par un total de 37 genres d’insectes et I’index de diversité était de 3.4. Sur les sept
métaux €tudiés, seulement le cuivre et ’aluminium étaient plus concentrés dans le biotope des
bassins contaminés par rapport au bassin témoin. La faune benthique était dominée par les

insectes dans les deux bassins contaminés et par les crustacés dans le bassin témoin.

Globalement, 1’acidité engendre une toxicité de la flore et de la faune. Comme conséquences
générales, il se produit un débalancement global de 1’écosysteme a une échelle locale et régionale
accompagné d’une productivité réduite de la biomasse. Suivent également une migration, une
extinction, un déclin, une surcroissance, une épidémie et une vigueur diminuée d’especes
animales et végétales (Fortin, 1982).

2.4.4 Apport de métaux traces et autres toxiques

A la section précédente, on a fait mention que les métaux traces étaient beaucoup plus solubles
en milieu acide. En effet, la solubilité des métaux traces dans une solution est fonction de
I’acidité et la concentration en métaux peut varier d’un facteur de 100,000 suivant le pH du
milieu (Bradshaw et Chadwick, 1980; Fortin, 1982). Une fraction de ces métaux traces se
présente sous forme assimilable par les organismes aquatiques. L’importance de cette
contamination varie selon la nature des résidus miniers et aussi selon le composé toxique

assimilé et son abondance dans le milieu (Gagnon, 1982).
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Stokes et al. (1973) analyserent les eaux lacustres de la région mini¢re de Sudbury (Ontario,
Canada) et ils constatérent des taux anormalement élevés de métaux traces, spécialement de
cuivre et de nickel. Hutchison et al. (1975) mentionnent une accumulation considérable de cuivre
et de nickel chez plusieurs organismes, incluant le périphyton, les plantes aquatiques et le

zooplancton.

Les autres toxiques contenus dans les résidus miniers sont des réactifs de flottation. Dubois
(1977) cite certains produits trés toxiques pour les poissons, comme par exemple, I’hydroxamate
diméthylammonium d’alkyle et 1’acide hydroxamique d’alkyle. Hawley (1972) soumet plusieurs
conclusions concernant les réactifs de flottation, ces conclusions étant basées sur des bioessais
a court terme. Il révele que: 1- ces réactifs varient d’une toxicité tres élevée a relativement
négligeable. Certains sont persistants, d’autres sont instables et se dégradent dans les terrils; 2-
les composés les moins toxiques et les moins persistants devraient étre sélectionnés; 3-
I'utilisation de réactifs ayant des propriétés nutritives devrait étre évitée; 4- 1'utilisation de
réactifs contenant des sels de métaux solubles a 1’eau, démontrant des effets environnementaux
indésirables, devrait €tre prohibée. Le tableau 2.4 présente les effets toxiques des réactifs sur

les poissons et crustacés.

2.5 CONTAMINATION DU MILIEU TERRESTRE

2.5.1 Apport de solides en suspension

Lerman et Darley (1975) signalent les effets suivants sur toute végétation adjacente a un terril:
1- réduction de la lumiere nécessaire a la photosynthese; 2- blocage des stomates inhibant

I’échange des gaz par les tissus; 3- symptomes nécrotiques incluant I’enroulement des feuilles

et la mort des tissus intraveineux.
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Teneur
Réactif létale Espéce
(mg/1)
Orthocrésol 10 Perche, limite toxique inférieure, 15 °C
17 Perche, immobilisée en 10 minutes, 15 °C
Crésols 10. Crustacés tués en 2 h
Cyanure de sodium 0,05 Omble chevalier, 100 % de mortalité,
exposés pendant 124 h
0.8 Ménés, 100 % de mortalité en 24 h
Acide crésylique 3,12 — 6,60 La plupart des saumons chinook et coho
sont morts apres 72 h d'exposition dans
de l'eau douce et de I'eau de mer
Sulfure de sodium 1.0 Seuil, salmonidés
1,8 Létale, salmonidés
Sulfate de cuivre 0,14 Omble chevalier
Cyanure de sodium 0,15—-07 Ménés, 25 % de mortalité, TL n24 *
1,0 Omble chevalier, 100 % de mortalité
en 20 minutes
Permanganate de potassium 4,0 Achigan a grande bouche
5,2 Crapet arlequin, TLm24, omble chevalier

en 24 h

* TLm24: Limite de tolérance médiane d'une durée de 24 heures

Tableau 2.4: Effets toxiques de certains réactifs utilisés lors du broyage

des minerais sur les poissons et crustacés.

(Source: Hawley, 1977)
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2.5.2 Apports d’eaux acides

Ciolkosz et al. (1979) ont étudié les effets des eaux acides sur deux sols de Pennsylvanie. En

analysant les sols apres ’infiltration d’eaux acides, ils constaterent une baisse du pH, du
contenuen calcium et du % de saturation de base (eq/L de CaCO;) ainsi qu’un accroissement de
la capacité d’échange cationique (CEC), de I’acidité et du contenu en fer et en aluminium.
L’augmentation en fer et en aluminium dans le sol était plus élevée que la quantité de fer et de

aluminium contenue dans 1’eau acide; ce qui implique une mobilisation de ces éléments du sol.

Egalement, le traitement a I’eau acide a créé de nouveaux sites de CEC. Dans ’un des sols, le
phosphore a diminué et dans ’autre, il fut redistribué. Peu ou pas de changement s’est produit
sur la distribution des grosseurs de particules et sur la minéralogie des argiles. Les effets variés
de I’eau acide sur les sols étaient plus visibles dans les parties supérieures des sols. Gagnon
(1982) allegue que les eaux acides entrainent une acidification des sols environnants et une

contamination de la flore et de la faune.

2.5.3 Apport de métaux traces et autres toxiques

Les plantes terrestres peuvent accumuler, par absorption, les métaux traces. Ces derniers ont,
comme voies d’entrée, le feuillage et les racines (Little, 1973). Ernst (1976) fit remarquer que
la plupart des plantes présentes dans des endroits pollués par les métaux traces ne sont pas
résistantes et subissent des dommages par ces substances toxiques. Le méme auteur ajoute que
certaines especes, comme les arbres et arbustes, sont plus sensibles aux métaux du fait que,
contrairement aux plantes herbacées et autres especes semblables, ils ne se regénerent pas
annuellement et accumulent ainsi les métaux toxiques. De plus, toujours selon Ernst (1976), les
métaux interferent apparemment sur plusieurs aspects du métabolisme cellulaire. Par exemple,
une concentration spécifique de zinc inhibe ’activité d’une enzyme importante, le nitrate
réductase, chez une population de lychnis non tolérante a ce métal; or, chez une population
tolérante au zinc, la méme concentration stimule 1’activité de la méme enzyme. Le tableau 2.5

relate les effets de la toxicité des métaux sur les plantes.
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Etément Effet

Aluminium Racines épaisses et courtes, insolation des feuilles, marbrures.

Bore Feuillage foncé ; & des concentrations élevées, insolation marginale des anciennes feuilles ;
entre-nceuds rabougris, déformés et raccourcis ; formes rampantes ; pubescence notables ;
production accrue de galles.

Chrome Feuilles jaunes et veinures vertes.

Cobalt Taches blanches sur les feuilles.

Cuivre Taches décolorées a I'extrémité des feuilles inférieures ; tiges pourpres, feuilles chlorotiques
avec veinures vertes ; racines rabougries, formes stériles rampantes chez certaines espéces.

Fer Extrémités rabougries, racines épaisses ; division cellulaire perturbée chez les algues, les
cellules formées ayant une taille anormalement grande.

Manganése Feuilles chlorotiques, Iésions a la tige et au pétiole, zones frisées et mortes en bordure des
feuilles, déformation des limbes.

Molybdéne Rabougrissement, coloration jaune-orange.

Nickel Taches blanches sur les feuilles, formes apétales stériles.

Uranium Nombre anormal de chromosomes dans le noyau ; fruits de formes mhabltuetles formes
apétales stériles, rosettes pétiolées.

Zinc

Feuilles chlorotiques avec veinures vertes, formes rabougries de couleur blanche ; zones
mortes & I'extrémité des feuilles, racines rabougries.

Tableau 2.5: Effets de la toxicité des métaux sur les plantes. (Source: Cannon, 1960)
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Les animaux aussi seront soumis a une contamination. En fréquentant le voisinage des terrils,
les herbivores pourront, soit par ingestion ou par respiration, accumuler une certaine dose de
contaminants. Les prédateurs de ces herbivores emmagasineront, a leur tour, ces substances

toxiques et conséquemment, on les retrouvera dans toute la chaine alimentaire.

2.6 IMPACTS SUR L’HOMME

A date, aucune étude n’a pu démontrer une preuve évidente de la contamination des rejets
miniers sur ’homme. Malgré cette situation, il serait naif de croire que les métaux ne peuvent
"circuler" au travers des divers compartiments biologiques pour enfin atteindre 1’homme.
Gagnon

(1982) mentionne plusieurs voies indirectes ayant un potentiel de risque sur la santé publique.
Par exemple, les toxiques peuvent étre absorbés par la nourriture et 1’eau; les gibiers, poissons
et canards, si consommés, sont une source de contamination pour 1’homme, donc interdiction
de chasse et de péche. Les résidus miniers entrainent la perte de terres agricoles, de villégiature
ou commerciales et confere une apparence inesthétique au milieu. L’inhalation et le stress sont

au nombre des impacts a signaler. Le tableau 2.6 expose la toxicité relative de divers métaux

et leurs effets sur I’homme.
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Métal Toxicité Effets sur 'homme
Antimoine Propriétés similaires a celles de I'arsenic mais L'inhalation prolongée provoque une maladie
beaucoup moins toxique. des poumons : Irritation de la peau.
Arsenic Toxique Plusieurs symptomes
Béryllium Toxique. L'inhalation de ce métal a I'état de Les symptdmes peuvent se manifester que 5 a
poussiére ou de sels constitue le plus grave 20 ans plus tard.
danger. .
Cadmium Extrémement toxique. Plusieurs symptomes
Chrome A I'état de métal : non toxique Ulcération et dermatites
A I'état d'acides ou de sels : toxique.
Cobalt Faible degré de toxicité Irritation des voies respiratoires et dermatites
Cuivre Pratiquement non toxique Inconnus
Fer A I'état pur : non toxique Aucun
Manganése L'inhalation d'une forte quantité de poussiére de | Troubles du systéme nerveux
manganése est toxique
Mercure Toxique. L'inhalation des vapeurs ou I'ingestion | Troubles du systéme nerveux, des reins,
sont toxiques des yeux et de la peau
Molybdéne Faible degré de toxicité Aucun effet. Certains composés entrainent de
I'irritation des voies respiratoires et des yeux
Nickel A I'état de métal ou de sels : non toxique Aucun effet
A I'état de nickel carbonyle : extrémement Carcinogene
toxique
Plomb Toxique. Inhalation de la vapeur ou de la Troubles des systémes digestif, sanguin et
poussiére de plomb ; ingestion nerveux
Thallium Il posséde une toxicité qui se situe entre celle du| Il est emmagasiné par I'organisme, ce qui
plomb et celle de I'arsenic entraine des symptéomes d'empoisonnement
chronique
Tungsténe Non toxique Aucun effet — observé
Vanadium Toxique Symptomes de bronchite chronique ;

Iésions pulmonaires

Tableau 2.6: Toxicité relative de divers métaux et leurs effets sur 1'homme.

(Source: Trevethick, 1973)




CHAPITRE 3

Problématique de disposition des résidus miniers







51
3. PROBLEMATIQUE DE DISPOSITION DES RESIDUS MINIERS

3.1 AVANT-PROPOS

La lecture du chapitre précédent a permis au lecteur de prendre conscience des impacts
environnementaux engendrés par les rejets et/ou les effluents de résidus miniers. Pour résoudre
ces nombreux problémes, les compagnies minieres ont élaboré, seules ou en collaboration avec
divers organismes gouvernementaux et/ou privés, différentes approches dont certaines furent

concluantes, contrairement a d’autres qu’on pourrait qualifier trés objectivement d’échecs totaux.

Ripley et al. (1982) situent la problématique des résidus miniers en ces termes:

" Disposal of the sulfur originally associated with the metal in its mineral form is the

central environmental challenge of further processing in Canada ".

Le présent chapitre expose la panoplie de techniques utilisées pour contrer ces perturbations,
qu’elles soient issues des résidus miniers ou des eaux de drainage acides: les techniques de
stabilisation des terrils et les techniques de neutralisation d’eaux de drainage acides. En fait, ces
techniques demeureront des mesures de mitigation et non d’élimination de la source du

probleme.

L’utilisation de ces différentes techniques de stabilisation et de neutralisation se rapporte
pratiquement au mode de disposition qu’est 1a déposition terrestre (section 2.4.2.3). 11 ne faudrait
pas confondre mode de disposition et technique de stabilisation quoique, par exemple, le fossé
peut étre tres étroit entre le mode de disposition qu’est I’enfouissement aquatique et 1’inondation
des résidus miniers qui est une technique de stabilisation physique des terrils. Egalement, 1’usage
de ces techniques sera fonction des lois environnementales en vigueur, qui régissent les critéres

de disposition et les normes applicables aux effluents.
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3.2 TECHNIQUES DE STABILISATION DES TERRILS

Par suite du remplissage graduel des bassins de décantation ou de la fermeture de la mine, les
terrils laissés a ’abandon constituent une source évidente de contaminants (Paine, 1987). Les
techniques actuelles de stabilisation sont cataloguées en trois genres: la stabilisation physique,
chimique et biologique (McCready, 1987). Cette classification n’exclut pas la combinaison d’un

ou de plusieurs genres pour les émissions solides et liquides ou encore les deux a la fois.

3.2.1 Stabilisation physique

La stabilisation physique consiste au recouvrement de la surface des terrils avec différents
matériaux d’emprunt, c’est donc dire qu’elle s’applique aux émissions solides. Le but de cette
technique est de recouvrir efficacement le terril pour éviter une dispersion hydrique et éolienne
des rejets et permettre subséquemment une certaine revégétation. On distingue trois catégories
de stabilisation physique: la revégétation des surfaces de terrils, la revégétation apres
recouvrement et I’application de barriéres physiques (McCready, 1987). Elles seront regroupées
ici selon les deux premieres catégories du fait que, généralement, on recouvre les barrieres

physiques d’un revétement végétal.

3.2.1.1 Revégétation des surfaces de terrils

Parmi les techniques de stabilisation des terrils, 1a plus répandue est sans nul la revégétation du

site. Cette méthode englobe de nombreux avanatages (Bell, 1987):

- elle immobilise efficacement les résidus par 1’intermédiaire du systeme radiculaire des

végétaux;

- elle élimine le ruissellement de surface;

- elle supprime les problémes causés par la déflation;
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- elle freine le processus d’oxydation en diminuant la surface de contact des réactifs;

- elle retranche une partie du volume d’eau d’infiltration en favorisant 1’évapotranspiration;

- elle redonne un caractere naturel au site.

Le pH, la disponibilité des éléments nutritifs et la sélection des plantes sont les principaux
facteurs a évaluer lors de la revégétation des surfaces de terrils par des espéces agronomiques
ou indigenes (Watkin et Watkin, 1983a).

Sans ajustement du pH a des valeurs neutres, il serait ardu de promouvoir une croissance
végétale étant donné les contraintes physico-chimiques imposées en regard de valeurs de pH
acides. La biodisponibilité des métaux toxiques, le lessivage du calcium et du magnésium, la
modification de la CEC sont au nombre des transformations connues a ’intérieur de ce systeéme.
Les agents neutralisants sont: boues de moulin a papier, cendres volantes, boues de stations de
traitement des eaux usées, ammoniac anhydreux et silicates (Roche Ltée, 1987). L’agent
neutralisant le plus employé est la chaux (Watkin et Watkin, 1983a). Ces mémes auteurs
précisent que la quantité de chaux agricole nécessaire variera d’un parc a ’autre et d’un point

a I’autre d’un méme site.

Il est connu que les nutriments indispensables pour toute croissance végétale sont ’azote, le
phosphore et le potassium. Les concentrations minimales de ces éléments contenus dans les
résidus miniers se situent, en général, sous le seuil vital (Moffett et al., 1977; McCready, 1987).
On doit donc fertiliser les terrils; cet apport, comme a I’application d’agents neutralisants,

variera selon chaque halde et d’un endroit a ’autre du site (Watkin, 1980).

Le dernier point relié a I’implantation d’especes végétales est un choix appropri€ de plantes

agronomiques ou de plantes indigénes.
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3.2.1.1.1 Plantes agronomiques

Selon Draper et al. (1984), I’assortiment de plantes agronomiques pour la revégétation se

compose d’un mélange de graminés et de légumineuses vivaces. Ces mémes auteurs stipulent
que les graminés contribuent a la base premiére d’un couvert végétal continu, germent fortement,
ont une période de croissance initiale rapide et, vu la croissance hative du systeme racinaire,
consolident le couvert indispensable aux légumineuses. Le tableau 3.1 expose et décrit les

graminées les plus fréquemment utilisées.

Quant aux légumineuses, du fait qu’elles fixent 1’azote atmosphérique qui enrichit le sol et
profite aux autres plantes, elles demeurent la composante primordiale a toute revitalisation
végétale. Aussi, certaines especes ont la propriété de mettre en place un couvert végétal sans
besoin d’entretien ultérieur (Roche Ltée, 1987). Le tableau 3.2 dresse l’inventaire de

légumineuses aptes a cet usage et identifie leurs particularités.

Néanmoins, I’instauration d’une couverture végétale sur le matériel minier demeure ardue et la

revégétation est souvent trés partielle. Moffett et al. (1977) énoncent, a propos du recouvrement

de terrils d’uranium, que cette méthode implique un traitement initial pour neutraliser 1’acidité
dans la zone racinaire et pour fournir une charge minimale de nutriments. Ce premier traitement
est suivi d’une application mensuelle, lors des saisons appropriées, de fertilisants sur une période
de cinq ans. Le lessivage, par les eaux de ruissellement, des éléments nutritifs et de la chaux
est également a considérer. Autrement dit, cette technique suppose une constante application

d’agents neutralisants et d’engrais.

3.2.1.1.2 Plantes indigénes

Le rendement de ces plantes repose surtout sur le choix des especes indigenes et des génotypes
employés (Roche Ltée, 1987) en outre, certaines espéces parviennent a survivre a long terme
sur des sites non amendés, méme si une certaine application d’engrais et d’agents neutralisants

s’avere nécessaire. Enfin, ces plantes se trouvent souvent dans leur zone de rusticité, elles sont




55

Agropyron criststum * Contribue 3 la régénéretion des sols
Résiste tres bien A la sécheresse

Se combine avec Medicago sativa et
Melilotus slba ’

Bromus inermus * Résiste bien 3 le sécheresse
* S'adapte b toutes les conditions de
sol
Eragrostis curvula * Croft sur des substrets dont le pH
est aussi bas que 3,8, avec ajout de
phosphore

* Treés tolérant ¥ des concentrstions
élevées en aluminium

Festuce srundinacea * Graminée la plus utilisée pour la
revégétslisation des terrils  mi-
niers

* Moins tolérante sux pH acides que
Eragrostis curvule
* Résiste bien & la sécheresse

* Développe wun systéme radiculaire
profond

Lolium perenne ° S'éteblit repidement
Préfeére les secteurs humides
Performe bien avec Trifolium spp.

Panicum virgstum * Préfere les endroits humides
* Prend 2 ans & s'éteblir de fagon B
former un couvert scceptable

Répond bien 3 1l'ajout de fertili-
sants et de chaux

Phaleris srundinaces * Croit de préférence sur les subs-
trats srgileux
Préfere les endroits humides

Phleum pratense * Crolit rapidement
* S'adapte 3 toutes 1les conditions
climatiques
* Développe un syst2me radiculaire peu
profond
* Plante compagne par excellence

Pos compressas * Utilisé largement dans les régions
tempérées
* Robuste

S'edapte 3 toutes les conditions de
sol

Pos pratensis * Résiste su froid et 3 la sécheresse
* S'établit lentement
* Tres persistante

Utilisé souvent avec Lolium perenne

Tableau 3.1: Principales graminées utilisées pour la revégétation
des terrils miniers (Source: Roche Ltée, 1987)
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Lotus corniculatus = Croit sur les substrats acides
(pH = 4,5), neutres et 1légtrement
alcalins

* Résiste bien eux conditions veria-
bles d'humidité

* Toldre les rigueurs de 1l'hiver

* Demande peu d'entretien

Offre une performance exceptionnelle

pour le contrb8le de 1'érosion

Coronilla verie * Crolt sur les substrats dont le pH
varie de 5,5 3 7,0
* Résiste bien aux maladies, & la
sécheresse et au gel
* Développe un feuillage et un systime
radiculeire qui essure une protec-
tion adéquate contre 1l1'érosion en
retenant 1'esu et limitant le ruis-
sellement
Plante utilisée généralement pour la
revégétalisation des remblasis de
routes

* CoOt des graines relativement é&levé

Trifolium gzpte;se * Croft sur les substrats riches en
matidre organique et dont le pH est
supérieur ou égal ¥ 6

* Possd®de une grande capacité 3 fixer
1'azote

Posstde un systdme radiculeire bien
développé

Plante tr2s exigeante en phosphore

* Supporte mal la 'sécheresse

Trifolium hybridum * Préftre les substrats humides
Supporte les inondations

* Toldre les conditions d'acidité
Bien adapté aux climsts froids

Trifolium repens * Crolt sur les substrats silteux et
argileux
* Préfere les endroits humides

Mediceqo sativa * Croft sur les substrats dont le pH
varie de 6,5 & 7

Ne se développe pes sur les sites
ecides et trds alcalins

Possdtde une grande capacité & fixer
l1'azote .

Préfetre les secteurs bien drainés

* Supporte mal un manque sévire d'esu

Melilotus elba * Se développe sur tous les substrats
dans la mesure oU 1ils sont bien
chaulés

Ne toldre pes les sols acides

Adapté 2 toutes les conditions cli-
matiques

Fixe moins bien 1l'azote que Trifo-
lium pratense et Medicaqo sativa

Tableau 3.2: Principales 1égumineuses utilisées pour la revégétation des
terrils miniers (Source: Roche Ltée, 1987)
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moins vulnérables aux facteurs climatiques (Roche Ltée, 1987). Les plantes indigenes les plus

résistantes sont présentées au tableau 3.3.

Malgré les attraits de cette méthode, un handicap majeur empéche son utilisation. Selon Roche
Ltée (1987), il semble difficile de se procurer les graines des génotypes les plus performants en
vue d’une transplantation a 1’échelle commerciale. Cet obstacle s’ajoute a ceux cités a la section

précédente a propos des plantes agronomiques.
Les cofits associés a la revégétation semblent osciller aux environs de 5,000 $ CAN (1987) /
hectare. McCready (1987) parle de 4,000 a 6,000 $ CAN / hectare; Murray et Moffett (1977)

les évaluent 2 6,200 $ CAN / hectare.

3.2.1.2 Revégétation aprés recouvrement

Au lieu de déposer directement la couverture végétale sur une assise phytotoxique, on recouvre
les résidus d’une couche de matériaux naturels ou synthétiques pour, apreés coup, implanter la
végétation. L’idée de cette méthode est d’instaurer une barrieére capillaire ou séche pour
empécher la contamination du substrat dans lequel les végétaux fixent leurs racines.
Effectivement, Gardnier (1981) et Michelutti (1978) ont observé la migration ascendante

d’éléments toxiques par capillarité et son impact sur la croissance des plantes.

3.2.1.2.1 Barriéres naturelles et/ou synthétiques

On répartit les barrieres en deux groupes: les barrieres naturelles et les barrieres synthétiques.
Vu que certaines barrieres ne peuvent étre revégétées, comme par exemple, les résidus inondés,

j’en ferai mention dans cette section.

Antérieurement, les barrieres naturelles utilisées étaient les suivantes (Gilbert, 1975): épandage
de roches ou de terre, scories broyées, mélange de rejets et de paille, mélange d’écorce et de

copeaux de bois, mélange de calcaire et de silicate appliqués en surface. A I’heure actuelle, on
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Arctsqrostis latifolis * Potentiel élevé pour la revégé-
talisation des terrils haute-
ment toxiques -

* Crott sur les sites dont le pH
est égal ou supérieur b 3,0
* Réussit 2a fleurir et d se pro-

pager
> Peu exigeante en éléments nu-
tritifs
Artemisia tilesii * Potentiel 1limité en dépit de

son exceptionnelle habilité a
s'adapter 2 toutes les gammes
de pH (1,8 2 9,1)

Incapacité 3 se propager

Ne fleurit pas

Manque de vigueur

Sensible & le présence de for-
tes teneurs en Cd

e 0o o e

Carex bigelowii * Présentent peu d'intérét pour
Hierochloe alpins la revégétaslisation des résidus
miniers :
* Intolérantes aux éléments phy-
totoxiques

* Croissent tr2s msl sur les
sites alcalins

Ne survivent pas sur les sites
acides

* Préferent les secteurs humides

Deschempsia cespitosa * Potentiel élevé

* Crott sur les sites dont le pH
est égal ou supérieur 2 4 avec
un maximum de croissance &
pH 5

* Réussit & fleurir sur 1la plu-
part des sites

* Survit dans les secteurs inon-.

dés
* Intolérante d un manque sévire
d'eau
* Répond bien 3 1'sjout de ferti-
lisants
Hordeum jubatum * Potentiel élevé pour les ter-

rils alcalins et neutres

* Ne survit pas sur les substrats
dont le pH est inférieur a 7

* Supporte sutant les sites humi-
des que secs

* Répond bien 3 1'ajout de ferti-
lisants

Tableau 3.3: Potentiel des plantes indigéﬁes pour la revégétation des
résidus miniers (Source: Roche Ltée, 1987)
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utilise un matériau grossier (sable, gravier ou roc concass€) possédant une porosité plus grande
que celle du matériau sous-jacent. Barth et Martin (1981) proposent la mise en place d’une ou
de plusieurs couches de transition pour restreindre le mouvement des particules plus fines au

travers des pores de la couche plus grossicre.

On utilisera également différentes sortes d’argiles comme de la bentonite (McCready, 1987).
Harris et Ritchie (1986) ont employé un mélange argile, séble et gravier pour recouvrir les
"stériles" d’une mine d’uranium au nord-est de 1’ Australie; les résultats furent concluants mais
les auteurs craignaient que 1’invasion des arbres fissure la couche argileuse par la pénétration
des racines, cette derniére permettant I’entrée d’oxygene au travers de la strate d’argile. En
climat tempéré, le cycle du gel-dégel cause des fentes et des crevasses au travers de la couche

argileuse occasionnant le méme type de probleme (Bell, 1987).

Une barriere de plus en plus appliquée, sans requérir toutefois de revégétation, est 1’inondation
des résidus; étant donné que I’air et 1’eau sont les réactifs essentiels de 1’oxydation des composés
sulfureux, en éliminant I’un ou ’autre, on pourra prévenir la génération d’acide. Or, de ces deux
réactifs, 1’élimination compléte de 1’eau est pratiquement impossible étant donné I’infime quantité
requise par la réaction. Ainsi, pour générer une acidité de 5,000 mg/L (équivalent de CaCOy)
par I’oxydation de la pyrite, il faut approximativement 10 L d’air mais seulement 1.6 mL d’ecau
(Bell, 1987).

Les résultats de I’application de cette méthode varient d’un extréme & 1’autre s’il s’agit d’un
terril abandonné ou de rejets d’un concentrateur en opération. En effet, pour ce qui est du
premier cas, si P’activité bactérienne est élevée, 1’inondation augmentera la lixiviation des
sulfures métalliques (Pugh et al., 1984). La durée de cette lixiviation sera fonction de la
concentration initiale en O, dissous, du taux de diffusion de I’oxygene relié a la profondeur

d’eau du bassin, du pH et de la capacité tampon des résidus (Taylor et al., 1984).

McCready (1987), méme s’il ne spécifie pas si la mine est abandonnée ou en opération, rapporte

qu’une étude, réalisée par les consultants Acres Ltd et portant sur des terrils au Manitoba, a
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fourni des données préliminaires qui suggérent que les terrils submergés dans 1’eau sont
biologiquement et chimiquement inertes. Il mentionne également que le Centre canadien de la
technologie des minéraux et de 1’énergie (CANMET) réalise, depuis 18 mois, des études en
colonnes a grande échelle dans lesquelles les terrils pyritiques sont sous 5 m d’eau; a date, les
rejets semblent inactifs. Concernant le deuxiéme cas, lors de I’immersion des résidus d’un
concentrateur en opération, il appert que les matériaux miniers demeurent stables depuis la mise
en place du systeme (Kalin, 1980).

Comme barrieres synthétiques, des géomembranes de polyéthylene, de téflon ou autre matiere
plastique, d’épaisseurs variables, par exemple de 20 ou 34 mil, furent mises a 1’essai (Caruccio
et Geidel, 1987) pour obstruer le mouvement capillaire des éléments toxiques solubles ainsi que
le mouvement de 1’eau et de I’air. Pour empécher la décomposition de certaines membranes due
aux rayons ultraviolets (Caruccio et Geidel, 1987) et permettre ultérieurement une revégétation,
une couche de recouvrement s’impose. Or ces opérations, effectuées mécaniquement, risquent

de provoquer une déchirure de la membrane (McCready, 1987).

Des barrieres a base de bitume (asphalte) (Opitz et al., 1985) furent aussi testées. Malgré leur
résistance aux solutions aqueuses et une imperméabilité trés acceptable face a la migration des
contaminants, leur coflit est exorbitant (140 a 420 $ US (1988) / tonne de résidus). Tres fragiles
aux solutions acides, les barricres a base de béton figurent également sur la liste des nombreux

matériaux employés (Ripley et al., 1982).

Le recouvrement est généralement suivi de la mise en place d’une couverture végétale.
Globalement, cette procédure est identique a celle décrite antérieurement (section 3.2.1.1). La
terre arable (Erickson et al., 1985) et le till (Gardnier, 1981) sont des exemples de matériaux

employés.

On devra, selon le site en question, mettre en place un systtme de drainage afin de détourner
les eaux de la nappe phréatique. On constate aisément qu’une élévation du niveau hydrique

contaminerait, par son contenu en métaux lourds dissous, le tapis végétal.
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Les coits de cette technique qui utilise des barrieres naturelles et/ou synthétiques sont énormes.
La gamme varie de 40,000 et 100,000 $ CAN (1987) / hectare. Barth et Martin (1981) évaluent
le cofit 2 63,100 $ US / hectare pour un parc a résidus du Wyoming aux Etats-Unis; certaines
études estiment la dépense a 100,000 $ CAN (1990) / hectare (comm. pers. Réjean Fréchette).

3.2.2 Stabilisation chimique

La stabilisation chimique implique une réaction chimique avec les rejets miniers dont 1’un des
objectifs, identique d’ailleurs a celle de la stabilisation physique, est de former une surface solide
résistante a I’érosion du vent et de 1’eau. Or, certains parametres tels que la composition non
homogene du terril, sa perméabilité, sa vitesse de réaction, son pH et sa concentration en sels
a la surface peuvent entrainer certaines complications a cette stabilisation chimique (Gilbert,
1975). Deux types de réactif sont appliqués sur les terrils: les agents bactéricides et les composés

inorganiques.

3.2.2.1 Agents bactéricides

L’application de bactéricides est une autre stratégie pour enrayer les eaux de drainage acides.
Les surfactants anioniques, les acides organiques et les préservatifs alimentaires sont les plus

communs (Onysko et al., 1984).

Des recherches portant sur 'utilisation de surfactants anioniques, dont le sulfate de sodium
laurylique (SLS) ((CH3(CH,);,;0S0;Na), ont démontré I’inhibition de I’activité bactérienne. En
fait, les surfactants anioniques agissent comme bactéricides a des valeurs de pH basses,
I’optimum se situant entre 1.9 et 2.2 (Sobek, 1987). Miller et al. (1983) ont obtenu des résultats
intéressants L acidité fit une chute de 95% six mois apres 1’application. Neuf mois plus tard, on
releva un pH de 6.9, soit une hausse de 4.9 et parallellement, 1’acidité tomba de 22,250 a 25
mg/L (équivalant de CaCO;). Des bilans analogues furent chiffrés par Erickson et al.(1985).
Trois mois apres avoir saturé de SLS les premiers 30 cm d’un terril abandonné, des éléments

tels que les sulfates, le magnésium et les ions hydrogene décroisserent de 60% a 90% et le fer
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de 90% a 95%. Néanmoins, apres une période de quatre mois, des concentrations d’éléments

trés similaires a celles antérieures au traitement, furent de nouveau analysées.

La défaillance majeure de cette technique est que le surfactant réagit ou se dissout rapidement
avec le milieu et perd graduellement de son efficacité. (Watkin et Watkin, 1983b). Un second
point est que le procédé ne demeure applicable en regard de conditions hydrologiques des terrils
pertinentes a 1’écoulement rapide du bactéricide et a son adsorption par les résidus (Erickson et
al., 1985; McCready, 1987; Caruccio et Geidel, 1987).

Pour contrer le lessivage rapide du surfactant anionique, la cie BF Goodrich et le United States
Bureau of Mines ont développé des surfactants a trés faibles solubilités. La stratégie était de
neutraliser I’acidité le temps nécessaire a la revégétation (Kleinmann et al., 1981; Kleinmann
et Erickson, 1983). Sobek (1987) appliqua la méthodologie suivante. Deux applications, dont
’une liquide a action rapide et I’autre, sous forme de granulé a réaction lente, furent effectuées
sur une portion d’un terril en regard d’une autre qui servit de contrdle. Les résultats, basés sur
la valeur moyenne annuelle des mesures effectuées, démontrerent une réduction dans le lixiviat
de 72% de I’acidité (équivalent de CaCO;), de 52% du fer, de 94% de 1’aluminium, de 93% du
magnésium et de 68% des sulfates. L’année suivante, des pourcentages identiques furent
observés sauf pour ’acidité, passant de 72% a 58%. La végétation de la partie du terril traitée,
a ’opposé de ’autre, est stable et saine. Cette réussite, a court terme, semble prometteuse méme

si les eaux de lixiviation se retrouvent toujours a des valeurs acides.

3.2.2.2 Composé€s inorganiques

Certains composés inorganiques, comme par exemple, les phosphates, les silicates (Watkin et
Watkin, 1983a), le chlorure de sodium et les produits alcalins (Ladwig et al., 1985) ont été

proposés comme agents inhibiteurs des réactions générant ’acidité. Les composés phosphatés,
principalement sous forme d’apatite pulvérisée, complexent le radical de fer libre et empéchent

la réaction d’hydrolyse, réduisant ainsi la production d’acide (Flyn, 1969). La meilleure

application consiste en un mélange de phosphate avec les rejets miniers lors de la mise en place
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de ces derniers (Meek, 1984). Des essais sur le terrain ont démontré divers degrés de succes
mais des lacunes subsistent dues a un probleme de transfert de masse. En effet, les composés
inorganiques complexent certains radicaux de fer libre mais non la totalité du fer en phase
solide. Parce que cette technique complexe uniquement le fer, la source d’acidité associée a
I’hydrolyse du fer sera effectivement éliminée tandis que I’acidité issue de 1’oxydation de

sulfures métalliques, e.g. pyrite, continuera a étre produite.

Les silicates agissent comme agent neutralisant en recouvrant les particules de pyrite, limitant
de cette fagon, le besoin en oxygene de la réaction (Bell, 1987). En réalisant des études sur des
sols solonetziques (McCready et Krouse, 1982), les auteurs observerent que Thiobacillus
ferrooxidans était difficilement capable de survivre a des concentrations de 4.8 meq de Na*/100
g de sol. Se basant sur cette observation, ils réaliserent des expériences en employant des
colonnes dans lesquelles ils disposerent, a la base, des schistes pyritiques suivis d’une couche
de sel, le tout recouvert d’un tapis d’argile. L’étude, toujours en cours lors de la présentation
des premiers résultats (McCready, 1987), suggeére que le NaCl a un effet batériostatique et

maintient une certaine imperméabilité de la surface des rejets miniers.

L’usage de composés alcalins tels que la soude caustique (NaOH), la chaux hydratée (Ca(OH),)
et le carbonate de soude (Na,CO;) est une approche peu étudiée. En introduisant de la chaux
hydratée dans des puits creusés sur des terrils miniers, Ladwig et al. (1985) évaluérent cette

technique; apres plusieurs mois, aucune modification n’était visible.
3.2.3 Stabilisation biologique
En se basant sur une étude de Oliver (1967) qui mentionnait que les rotiféres se nourrissaient

de thiobacilles, CANMET et 1’Ontario Research Fondation ont étudié I’emploi de zooflagellés

et de ciliates comme prédateurs de Thiobacillus ferrooxidans. Les résultats obtenus démontrérent

que les prédateurs devaient avoir une densité cellulaire d’au moins 10%mL pour inhiber la
bactérie et, qu’au moment ou leur appétit était comblé, les prédateurs revenaient a un état latent.

Suite a cette latence, la population bacétrienne augmentait a nouveau. Egalement, du fait de leur
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dimension plutdt grande (> 25 u ©), ils sont incapables de pénétrer a I’intérieur des terrils pour

quérir leur proie.

3.3 TECHNIQUES DE NEUTRALISATION DES EAUX DE DRAINAGE ACIDES

Les techniques de stabilisation parviennent, dans certains cas, a implanter une couverture

permettant au moins le maintien au sol des particules provenant des rejets miniers. Toutefois,

les eaux de lixiviation demeurent toujours problématiques (Moffett et al., 1977; Farmer et
Richardson, 1981; Miller et al., 1983) en raison de la production d’acide et de 1’entrainement
des métaux lourds. Généralement les eaux de mine, i.e. celles issues des nappes aquiferes
interceptées par 1’opération miniere et celles provenant des équipements de forage, les eaux de
laverie ou de procédé et les eaux de drainage du site minier sont captées et traitées en vue
d’étre, soit réutilisées, soit rejetées dans le milieu récepteur. Les techniques de neutralisation des
eaux de drainage acides sont de deux types: la neutralisation chimique et la neutralisation

biologique.

3.3.1 Neutralisation chimique

Suite aux normes imposées par les autorités en place touchant les effluents de ce type
d’industries, les compagnies minieres ont développé une combinaison de procédures qui se
résument a: 1- la neutralisation des eaux acides a I’aide d’un composé basique, suivie d’une
aération puis d’une précipitation des métaux; 2- la séparation des phases liquide et solide avec
I’obtention de boues d’hydroxydes métalliques et d’un surnageant et finalement; 3- la disposition
des boues ainsi produites. Cette technique demeure trés employée. Selon Gilbert (1975), les

avantages de ce procédé sont:

- conservation de 1’alcalinité des eaux;

- oxydation plus rapide de 1’ion ferreux en solution;
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- précipitation des hydroxydes métalliques;

- maintien de la teneur en sulfate 2 un niveau inférieur a celui prédit par la simple

dissolution du sulfate de calcium.

Au nombre des inconvénients, il faut mentionner:

dureté élevée de ’eau;

teneur encore trop €élevée en sulfates, laquelle demeure a environ 4,000 mg/L;

difficulté d’abaisser la concentration de fer dissous a un niveau inférieur a 3 mg/L;

production de boues et probleme de disposition.

Parmi les composés chimiques utilisés & cette fin, 1’on retrouve: le calcaire (CaCQ;), la chaux
hydratée (Ca(OH),) la chaux calcinée (CaO), la dolomite, la dolomite hydratée, la dolomite
calcinée, la soude caustique, le carbonate de soude, 1’ammoniac anhydre et 1’hydroxyde de
sodium (NaOH). Cette neutralisation se traduit par une élévation du pH, laquelle differe selon
le composé utilisé et elle entraine implicitement une précipitation sélective des métaux. La chaux
hydratée demeure le composé le plus employé méme si les compagnies minieres optent de plus

en plus pour le calcaire (Miller et al., 1983).

3.3.1.1 Neutralisation a la chaux hydratée

La chaux hydratée s’avere un agent neutralisant des plus efficaces. Elle permet d’obtenir des pH
beaucoup plus basiques; sa mise en solution est tres rapide et elle précipite la plupart des

hydroxydes métalliques (Miller et al., 1983). Par contre, ’action neutralisante de la chaux est

retardée par la formation de sulfate de calcium insoluble qui recouvre les particules de chaux

et inhibe la neutralisation. Ceci pourrait étre évité par 1’emploi d’une chaux dolomitique plus
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riche en magnésium car le sulfate de magnésium posséde 1’avantage d’étre plus soluble que le
sulfate de calcium (Gilbert, 1975). Autre aspect, la chaux doit étre utilisée sous forme de lait
de chaux, préparé A une température supérieure 2 95°C, sous peine de n’obtenir qu’une
hydratation incomplete et une réactivité insuffisante. Notons enfin que la chaux engendre des
eaux dures, qu’elle produit une grande quantité de boues plutot réfractaires a la manipulation et
a ’asséchement et qu’un controle continu doit étre exercé lors du traitement pour éviter une dose
excessive (Miller et al., 1983).

3.3.1.2 Neutralisation avec le calcaire

Ce composé, peu cofiteux, n’a pas 2 subir de transformation et posseéde 1’avantage qu’il peut étre
entreposé sans danger. La facilité de controle d’un tel syst¢me et 1’absence d’un surtraitement
sont aussi des atouts non négligeables. Le calcaire produit, en volume, trois fois moins de boues
que la chaux (Harrison, 1969), boues d’ailleurs beaucoup plus denses et faciles a assécher. Par
contre, le temps de réaction est lent (24 a 48 heures) et la réaction est tamponnée par la
formation de CO, ce qui rend un contréle du pH plus délicat (Miller et al., 1983). L’aération

des bassins utilisés lors de la neutralisation contribue a 1’élimination du gaz carbonique.

Cette neutralisation est fonction de la concentration en fer dissous et de son état d’oxydation.
Ainsi, pour une eau acide a faible teneur en fer, un lit statique est suffisant méme si un lit
fluidisé demeure plus performant. Ce dernier permet non seulement de traiter des débits plus
élevés mais il favorise également 1’abrasion continue de la couche de CaSO, déposée a la surface
du calcaire (Harrison, 1969). Pour des eaux acides riches en ions ferriques, la neutralisation
semble moins efficace, & cause de la précipitation sur le calcaire, d’hydroxydes de fer. Le
traitement des eaux a concentration élevée en ions ferreux présente de réelles difficultés. Le
point majeur est la lenteur de la réaction aux pH acides ou autrement dit, seuls les pH basiques
assurent une oxydation rapide des ions ferreux. Implicitement, si le milieu est trop lent a oxyder
les ions ferreux en ferriques, ces derniers précipitent sous forme d’hydroxyde et induisent une
augmentation de ’acidité de 1’eau. Autres inconvénients, la neutralisation des eaux par le

calcaire ne permet pas d’obtenir des pH supérieurs a 6.5 (Opitz et al., 1985) et I’hydroxyde
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ferreux (Fe(OH),) ne précipite qu’a des pH supérieurs a 7.

Pour la curiosité du lecteur, d’autres procédés de traitement des eaux de lixiviation des terrils

sont a I’étude ou encore ont été réalisés; les principaux sont énumérés (Miller et al., 1983):

- échange ionique;

- 0Smose inverse;

- oxydation a ’ozone;

- enlévement des sulfates;

- enlevement des sulfures de fer;

- enlévement du fer au permanganate;
- ultrafiltration a basse pression;

- électrodialyse;

- distillation instantanée;

- traitement conjoint avec des eaux usées domestiques.

3.3.2 Neutralisation biologique

Cette technique, quoique treés récente, demeure 1’'une des plus prometteuses. Elle utilise divers
organismes vivants, du régne végétal ou animal, aptes a contenir ou a modifier les composés
et/ou les métaux dissous des eaux acides pour ainsi obtenir un effluent conforme aux normes
établies. La technique se répartit en deux: les bassins de décharge artificiels et 1’oxydation

microbienne du fer ferreux.

3.3.2.1 Bassins de décharge artificiels

Les bassins de décharge artificiels, en anglais "wetlands", sont des marécages aménagés pour
recevoir les eaux de drainage acides. La construction de ces bassins vise a neutraliser les eaux

de drainage acides par I’emploi de systtmes vivants du régne végétal, lesquels sont aptes a

soutirer, retenir ou accumuler les métaux lourds et augmenter le pH sans que leur croissance soit
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inhibée.

Certains mécanismes doivent étre considérés. Ainsi, le taux d’accumulation est différent selon
les especes et ’accumulation dans I’organisme differe selon le métal (Dunbabin, 1983); en outre,
Tessier et al. (1982), apres avoir analysé les concentrations métalliques des diverses parties d’un
nénuphar (Nuphar variegatum), concluérent que la concentration des métaux dans la tige était
plus élevée que celle des rhizomes méme si, dans la plupart des cas, les métaux s’accumulent
dans les rhizomes. La méme étude rapporte que seule une fraction de la dose totale des métaux
était biodisponible. Des facteurs tels que 1’4ge, le stade de développement, la concentration du
ou des métaux et la composition chimique des sédiments peuvent engendrer une fluctuation des
métaux biodisponibles (Dunbabin, 1983).

Hellier (1989), apres avoir compilé et analysé les données relatives a 48 bassins de Pennsylvanie
(U.S.A.), conclua que: 1° les bassins, dont I’affluent présente des moyennes d’acidité nettes
inférieures a2 200 mg/L de CaCO; abaissent la concentration de fer en-dega de la norme de 7
mg/L dans ’effluent. Ces bassins réduisent également la concentration de manganese a moins
de 20 mg/L, valeur qui dépasse nettement la norme américaine (4 mg/L); 2° les normes de pH
et d’alcalinité des effluents des bassins ne semblaient pas, en général, étre conformes a la

réglementation dans les cas ol I’affluent lui-méme n’était pas conforme aux normes prescrites.

3.3.2.2 Oxydation microbienne du fer ferreux

Du fait que les eaux de drainage acides ayant une concentration élevée en fer ferreux
demeuraient des eaux difficiles a neutraliser a faible coit, certains chercheurs ont utilisé la
bactérie responsable de cette acidité pour oxyder ’ion ferreux. Des nombreuses études a ce
chapitre, la plupart ont été réalisées par I’entremise de bioréacteurs a deux phases (liquide-solide)
tels que, par exemple, les filtres bactériens ou encore les disques biologiques (Siegel et al.,
1988).
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Olem et Unz (1977 ) évaluerent ’oxydation du fer ferreux par 1’entremise d’un contacteur
biologique rotatif (RBC) avec comme inoculum Thiobacillus ferrooxidans. A un taux de rotation
optimum du disque et a des charges hydrauliques de 0.11 et 0.22 m*/jr-m?, I’effluent passa de
240 mg/L a 2 et 5 mg/L en Fe?*. Wichlacz et Unz (1981) ont mis a I’épreuve un contacteur
biologique rotatif en mode cuvée. L’efficacité s’éleva a plus de 90% pour des eaux dont les
concentrations moyennes étaient, a ’entrée, de 107 + 9 mg/L et de 507 + 31 mg/L de Fe**.
Les taux d’oxydation du fer(Il) étaient surtout affectés par leur concentration a I’entrée et, d’une

maniere moins significative, par leur charge hydraulique.

Nakamura et al. (1986) ont étudié 1’oxydation biologique du fer ferreux en utilisant des disques
biologiques rotatifs pour décontaminer les eaux de drainage acides d’une mine. Ils concluerent
que: 1- pour un pH compris entre 1 et 2.6 et une température se situant entre 10 et 40°C, le taux
d’oxydation du fer ferreux n’était pas affecté par le pH, par la concentration en fer ferreux, par
la température et par la vitesse de rotation des disques; 2- pour une augmentation de la vitesse
périphérique des disques de 4.7 a 28.2 m/min., la valeur du taux d’oxydation fut multipliée par
4; 3- le nombre de bactéries en suspension dans le liquide était inférieur de 1/50 au nombre de
bactéries fixées sur les disques, ce qui impliqua que pratiquement toute 1’oxydation du fer

ferreux est réalisée par les bactéries fixées.

Karamanev et Nikolov (1988) ont démontré ’influence de la température, du pH, du substrat
et les concentrations des sur le taux d’oxydation du fer ferreux en utilisant un biofilm de
Thiobacillus ferrooxidans. Les auteurs employerent un réacteur a biofilm a fluidisation inverse
dans lequel 1’épaisseur du biofilm demeurait constante a 80 ym. La concentration en oxygene
et la diffusion n’affecterent ni le taux d’oxydation, ni la température (entre 13 et 38°C), ni le pH
(entre 1.3 et 2.2), ni la concentration en ions ferriques (jusqu’a 14 g/L) et ni la concentration

en ions ferreux (entre 4 et 13 g/L).







CHAPITRE 4

Revue de littérature sur les processus d’extraction biohydrométallurgiques
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4.1 AVANT-PROPOS

Depuis environ trente ans, des centaines d’études ont été réalisées sur la lixiviation bactérienne
de métaux issus de minéraux bruts de la mine, de concentrés, de stériles ou de rejets miniers.
Plusieurs facteurs ont poussé€ les chercheurs a orienter leurs travaux en biohydrométallurgie. Par
rapport a2 la technologie pyrométallurgique, la biohydrométallurgic ne nécessite pas des
gisements a haute teneur en métaux. Cette technologie s’applique autant a des gisements de basse
teneur en métaux qu’a des résidus miniers. De plus, puisqu’elle s’opere a des températures
ambiantes, la lixiviation bactérienne ne requiert pas une demande énergétique aussi élevée que
les processus conventionnels. Les impacts environnementaux de la solubilisation bactérienne sont
moins hasardeux que ceux des autres procédés car les émissions sulfureuses sont éliminées et
les processus de lixiviation, traités sous forme liquide ou solide, peuvent étre contenus (Torma,
1984).

4.2 SOUCHE BACTERIENNE

La biohydrométallurgie étant définie comme la solubilisation de métaux dans un milieu liquide
par ’entremise de micro-organismes, ces derniers seront donc le facteur primordial de la
réalisation du processus. Le choix de ’organisme dépendra avant tout de ses caractéristiques
microbiologiques.

4.2.1 Thiobacillus ferrooxidans

Thiobacillus ferrooxidans est, sans nul doute, la bactéric la plus employée en

biohydrométallurgie (Bryner et al., 1954; Silverman et Lundgren, 1959; Torma et al., 1970;

Tuovinen et Kelly, 1974; Smith et al., 1988; Rossi, 1990). Elle fut isolée pour la premiere fois
par Colmer et Hinkle (1947) et caractérisée quelques années plus tard par Colmer et al. (1950),
Temple et Colmer (1951) et Temple et Deschamps (1953). Cette bactérie est virtuellement
omniprésente; on la retrouve partout dans la nature ol un environnement acide peut étre

maintenu en présence de minéraux sulfurés.
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Elle appartient au genre Thiobacillus et elle est un organisme chimiolithotrophe, i.e. que sa
source d’énergie est d’origine chimique et que le donneur d’électrons est minéral. Thiobacillus
ferrooxidans tire son énergie de I’oxydation métabolique de composés inorganiques réduits de
soufre (sulfures métalliques, tétrathionate, thiosulfate et soufre élémentaire) et de métaux (fer,
cuivre) (Landesman et al., 1966a, 1966b; Guay et al., 1976; Lundgren et Silver, 1980;
Ingledew, 1982; Tyagi et Couillard, 1989). Cette énergie sert au transport du substrat et des

nutriments a I’intérieur de la cellule et des produits a ’extérieur, a son déplacement et a la

syntheése du matériel cellulaire (Torma et Panneton, 1973).

Egalement, vu que sa source de carbone est le dioxyde de carbone (Torma et Subramanian,
1974), elle est donc autotrophe. Thiobacillus ferrooxidans est une bactérie mésophile a gram
négatif, acidophile, aérobique, non sporulante, se présente seule ou en paires (Colmer gt al.,
1950) et a une forme de batonnet d’un diametre d’environ 0.5 & 0.6 um par 1.0 2 2.0 um de
longeur (Torma et Bosecker, 1982). Certaines espéces possedent un flagelle et/ou un pili, ce qui
la rend mobile (DiSpirito et al., 1982). Il peut exister, au sein d’'une méme espéce, plusieurs

variétés. Ainsi, Harrison (1982) dénombra 23 souches de Thiobacillus ferrooxidans.
4.2.2 Autres bactéries

L’avancement des connaissances en microbiologie et 1a découverte de nouveaux microorganismes
entrouvrent de nouvelles avenues en biohydrométallurgie. Sans passer en revue tous les
organismes utilisés dans ce domaine (Rossi, 1990) il me semble pertinent de mentionner les

autres principaux acteurs de la solubilisation bactérienne.

Thiobacillus thiooxidans est une bactérie que 1’on cite dans plusieurs articles (Leathen et al.,
1953; Bryner et Jameson, 1958; Sutton et Corrick, 1961; Trussell et al., 1964; Groudev, 1986;
Tyagi et Couillard, 1989). Elle est aérobique, acidophile, se présente sous forme de bﬁionnet
de dimension de 0.5 X 1.0 um et oxyde les composés réduits de soufre mais pas le fer ferreux
(Brierley, 1978). Cette bactérie est souvent associée a Thiobacillus ferrooxidans (Bryner et
Jameson, 1958).
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Brierley et Murr (1973) ont réalisé des expériences avec une bactérie reliée au genre Sulfolobus.

Cet organisme est chimiolithotrophe, autotrophe, thermophile et acidophile; physiologiquement,
il y a absence de structure d’une paroi cellulaire rigide. Une membrane entoure la cellule, une
couche amorphe se situe a I’extérieur de la membrane et la bactérie possede un corps
intracellulaire dense d’une composition et de fonction inconnues. Sulfolobus oxyde le soufre, le
fer ferreux et les sulfures métalliques (Hutchins et al., 1986). Kargi et Robinson (1982a, 1982b)
ont travaillé sur la désulfuration du charbon avec Sulfolobus acidocaldarius, bactérie thermophile
(45° C et 70° C), autotrophe facultative, capable d’oxyder I’ion ferreux et les composés réduits

de soufre.

Une bactérie trés connue est Leptospirillum ferrooxidans. Comme Thiobacillus ferrooxidans, elle

est gram négatif, mésophile, acidophile, obligatoirement chimiolithotrophe et autotrophe et
capable d’oxyder le fer ferreux (Hutchins et al., 1986). Néanmoins, les cellules se particularisent
morphologiquement, en ce sens qu’elles sont trés mobiles et qu’elles se présentent en batonnet
courbé formant, lorsque les cellules se joignent, des spirales. Thiobacillus acidophilus, isolée
par Guay et Silver (1975), est une bactérie apparamment aérobie strict, gram négatif, non
sporulante et mobile; elle a la forme de courts batonnets, 0.5-0.8 um X 1.0-1.5 um, avec des
extrémités arrondies. Les cellules sont visibles parfois seules, principalement en paires et
rarement en chaines. L’organisme est autotrophe facultatif du fait qu’en plus d’oxyder le soufre

élémentaire, Thiobacillus acidophilus obtient son €énergie en utilisant les composés organiques

comme le sucrose, le citrate de sodium et 1’acide malique.

4.3 MECANISMES DE LA LIXIVIATION BACTERIENNE

11 existe un consensus, dans la littérature, a 1’effet que 1’extraction des métaux issus de minéraux
insolubles s’opere par une série de réactions cycliques impliquant des processus directs et
indirects catalysés biologiquement: les métaux sont directement dissous par le métabolisme
oxydant des bactéries et/ou indirectement solubilisés par des réactions chimiques de produits
métaboliques des microorganismes (Lundgren et Silver, 1980; Lundgren et al., 1986; Hutchins
et al., 1986; Smith et al., 1988; Couillard et al., 1991).
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4.3.1 Mécanisme direct
Par le mécanisme direct, les sulfures métalliques (MeS) sont oxydés en sulfates métalliques selon
I’équation générale suivante: (Lundgren et Silver, 1980; Hutchins et al., 1986; Lundgren et al.,

1986; Torma, 1986).

bactéries
MeS + 2 O, —s MeSO, @

ou Me est un métal bivalent. Ainsi, les réactions de ’attaque bactérienne de la pyrite (FeS,) sont

généralement exprimées par (Bosecker et Kiirsten, 1978; Lundgren et al., 1986; Torma, 1986):

chimique et/ou bactéries

FeS,, + 3% Oyyy + H,O --—  FeSO, + H,SO, )
bactéries

2 FeSO, + 4 O, + H,SO, --— Fe,(S0,); + H,0 3)
chimique

FeS,, + Fey)(SOy)s -— 3 FeSO, + 2 8° )
bactéries

28°+30,+2H,0 -— 2 H,S0, ()

En milieu naturel non perturbé, donc a un pH neutre, la réaction 2 demeure surtout chimique,
la pyrite étant oxydée par 1’eau et 1’0, (Singer et Stumm, 1970); cependant, 1’hypothése voulant
qu’un certain pourcentage de cette solubilisation puisse étre dfi & une activité bactérienne semble

de plus en plus confirmée.
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En effet, Ralph (1979) avanga une explication fort plausible concernant la population bactérienne
tres hétéroclite touchant I’oxydation des sulfures; en s’attardant sur des caractéristiques physiques
et chimiques des composés minéralogiques en relation avec certains parametres physico-
chimiques du milieu dont, surtout le pH, il démontra ’influence de ces caractéristiques sur la
succession microbiologique des environnements sulfureux. Par exemple, pour des valeurs de pH
inférieures a 4.5, les organismes proliferent amplement; 2 un pH aux environs de 4.5,
Métallogenium, une bactérie filamenteuse oxydant le fer, survit. Au-dessus de 5, Gallionella joue
un rdle important. De méme, Brown et al. (1982) ont trouvé Thiobacillus ferrooxidans dans des
ruisseaux subarctiques (pH neutre), affectés par une exploitation miniere aurifére. De méme,

Olson et al. (1979) ont découvert ces microorganismes dans des eaux neutres et alcalines

troublées par I’opération d’une mine de charbon. 1l existe une variété de microorganismes, tels
les autotrophes et les hétérotrophes mésophiles et thermophiles, qui vivent en symbiose avec les

opérations commerciales de lixiviation bactérienne (Groudev, 1980).

La réaction 2 produit de I’acide sulfurique, ce qui abaisse le pH du milieu lixiviant aqueux,
permettant la solubilisation des sulfates métalliques et, du méme coup, la croissance des
bactéries. Ces dernitres catalysent I’oxydation du sulfate ferreux en sulfate ferrique selon
I’équation 3. Puis, la pyrite est oxydée par le Fe,(SO,);, la réaction 4 est purement chimique
(Stumm et Morgan, 1981). Le S°, ainsi libéré, est également oxydé par les bactéries tel que

décrit par 1’équation 5.

On admet que ce mécanisme implique un attachement de la bactérie au substrat, du moins durant
un temps minimum. Diverses études ont prouvé ce comportement. En utilisant un microscope
électronique a balayage, plusieurs chercheurs ont visualisé cet attachement de la bactérie sur le
substrat (Duncan et Drummond, 1973; Murr et Berry, 1976; Bennett et Tributsch, 1978; Wakao
etal., 1984). Aussi, par I’entremise de sulfures non ferreux préparés synthétiquement, certains
auteurs ont démontré que I’inoculation de cellules en suspension avec ce substrat permettait la

consommation d’O, et la solubilisation du métal (Sakaguchi et al., 1976; Torma, 1971).
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4.3.2 Mécanisme indirect

Le second mécanisme, qualifié d’indirect, implique la présence d’un oxydant puissant, soit le
sulfate ferrique, Fe,(SO,); (Dutrizac et MacDonald, 1974; Torma, 1984; Smith et al., 1988;
Couillard and Chartier, 1991; Couillard et Mercier, 1991a), méme si la réaction chimique se
produit en ’absence d’oxygene et de bactéries (Hutchins et al., 1986). Cette dissolution des

sulfures métalliques (MeS) dans un milieu acide contenant du fer ferrique se traduit par

I’équation suivante:

MeS + 2Fe*t - — Me?t + 2Fe*t + §° (6)

Oou encore:

MeS + 2 Fe** + H, + 2 02 ——-- — Me** + 2 Fe?* + SO, + 2 H* ¥)

ol Fe’* et Fe?* = concentrations totales du fer ferreux et ferrique

incluant le fer libre et les espéces complexées.

Me = le métal soluble incluant le métal libre et les especes

complexées.

S® = soufre élémentaire.

Le S° produit est oxydé en acide sulfurique par les bactéries selon 1’équation:

bactéries
2S°+302+2H20 ———————— — 4 H* + 2 80O, 8)
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Parallelement, le fer ferreux est oxydé en fer ferrique par les microorganismes:

bactéries
4Fe** + O, + 4 H" ————> 4 Fe** + 2H,0 ©)

De cette fagon, le cycle d’oxydoréduction du fer se répete, les ions ferriques issus de I’activité
bactérienne (9) oxydant les sulfures métalliques qui se transforment en FeSO, (7), ce dernier
étant réoxydé par les microorganismes. L’attaque oxydante implique deux étapes: 1-une
intéraction chimique entre le fer ferrique et le matériel sulfureux; 2- la regénération du fer

ferrique par les bactéries.

Le milieu aqueux de lixiviation est une solution diluée d’acide sulfurique et de sulfate ferrique.
Les especes ioniques, les plus communes 2 ce type de milieu, sont les suivantes: Fe**, Fe**,
FeSO** et Fe(SO,)* (Torma, 1984).

11 est important de noter qu’en milieu aérobique, soit 1’équation 7, deux oxydants possibles sont
actifs, 1’0, et le sulfate ferrique Fe,(SO,);. Singer et Stumm (1970) ont montré que le taux
d’oxydation du Fe?* par I’oxygene, dans un milieu abiotique, est fonction du pH. Pour les
valeurs de pH inférieures a 3.5, le taux d’oxydation est indépendant du pH tandis que pour des
valeurs de pH supérieures a 4.5, le taux était de premier ou de second ordre, selon le milieu
ionique. De plus, en I’absence de fer ferrique et en présence d’O,, aucune oxydation de la pyrite
n’était visible méme apres une semaine. Ces résultats indiquent que I’oxydant majeur de la
pyrite, dans un milieu abiotique, est le fer ferrique. A mesure que la concentration en fer

ferrique augmente dans le milieu, cet agent oxydant joue un rdle majeur en regard de 1’O,.
4.4 FACTEURS AFFECTANT L’ACTIVITE BACTERIENNE
4.4.1 Nature électrochimique des processus d’extraction métallique

Dans la majorité des cas, les procédés de lixiviation bactérienne appliqués aux sulfures
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métalliques se réalisent dans des solutions acides de sulfate ferrique ou d’acide sulfurique. Dans
ces conditions, la dissolution des sulfures métalliques s’effectue par un processus oxydant ou non
oxydant. Selon Lowson (1982), la dissolution oxydante peut se définir comme un processus
électrochimique qui implique ’existence d’une ou de plusieurs espéces solubles dont 1’état
d’oxydation est différente dans les phases solide et liquide. La partie de 1’électrochimie traitant
de I’étude des charges a l’interface de composés et des conditions menant aux réactions de
transfert de charge entre elles, se nomme 1’électrodique. Un processus de dissolution se

rapportant a I’électrodique présente la relation suivante (Lowson, 1982):

solides < ions en solution + électrons dans le solide (10)

C’est la relation caractéristique des potentiels mixtes associés au phénomene de corrosion et au
couplage galvanique. Deux conditions de base doivent étre remplies pour la mise en marche du
processus: premierement, que les électrons puissent circuler dans la phase solide avec une faible
résistance ohmique, condition qui prévaut lorsque la phase solide est assez conductrice de telle
sorte que le potentiel est égal partout, et deuxiemement, que le systéme solide/liquide se
comporte comme un systéme interne a circuit fermé (sans courant externe) dans lequel le solide
assume un potentiel mixte causé par des processus anodiques et cathodiques séparés spatialement
(Rossi, 1990).

4.4.2 Potentiel mixte

Les minéraux sulfurés possédent une conductivité électronique variable. Certains se situent dans
la gamme des isolants (par exemple la sphalérite, ZnS) tandis que plusieurs autres ont une
conductivité similaire aux métaux (par exemple la covellite, CuS). Un certain nombre de sulfures
métalliques présentent les caractéristiques des semi-conducteurs qui, dans ’ensemble, amenent
a une conductivité non négligeable de 1’électron. Les minéraux sulfurés ne sont jamais 100%
purs ou, en d’autres termes, ne sont jamais stoechiométriques (Choi et Torma, 1989) ce qui

produit une augmentation de la conductivité, engendrée par le déficit ou I’exces d’électrons. On

distingue donc deux types de semi-conductivité: un exceés de métal ou un déficit de soufre se
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traduisant par un défaut de donneur, i.e. la semi-conductivité de type-n par rapport a un exces
de soufre ou un déficit de métal caractérisé par un défaut d’accepteur, i.e. la semi-conductivité

de type-p (Nesterovich, 1988).

Une caractéristique primaire des sulfures métalliques est leur potentiel mixte (rest potentiel),
c’est-a-dire le potentiel mesuré a I’intérieur d’un circuit fermé a 1’équilibre. Lorsque plus d’une
réaction se produit entre la surface de 1’électrode et la solution, il y a présence d’un systeme a
deux phases, a I’intérieur duquel s’équilibrent deux processus concomitents qui déterminent le
potentiel du systeme (Rossi, 1990). On aura donc, pour les minéraux sulfurés en présence d’un
systeéme a double phase (ou électrode), ou bien des réactions anodiques et cathodiques créant,
a leur surface, le phénoméne de corrosion, ou bien un courant électrique entre deux phases

solides, formant le couplage galvanique.
4.4.2.1 Phénomeme de corrosion
Ce phénomene apparait lorsqu’un sulfure métallique, MS, entre en contact avec une solution
composé d’un oxydant cationique, N** possédant un potentiel d’équilibre plus positif. L’équation
suivante relate le phénomene (Rossi, 1990):

MS = M™* + S° + me (11)

N** + e = N@b+ (12)

Ainsi, pour I’oxydation de la covellite en présence d’une solution acide de sulfate ferrique, on
aura (Rossi, 1990):

CuS + 2Fe** -———s Cu?* + S + 2Fe** (13)
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4.4.2.2 Couplage galvanique

Lorsque deux ou plusieurs minéraux sulfurés, adjacents les uns aux autres, sont plongés dans
un électrolyte (solution diluée d’acide sulfurique/ sulfate ferrique), il se produit une cellule
électrochimique (Murr et Berry, 1976; Berry et al., 1978; Murr et Mehta, 1983; Hutchins et al.,
1986). Par exemple, pour le couple CuFeS,/FeS,, la chalcopyrite (CuFeS,) qui a un potentiel
mixte inférieur a celui de la pyrite, devient donc I’anode de la réaction tandis que la pyrite, au
potentiel mixte supérieur, se comporte comme une cathode. En d’autres termes, la chalcopyrite
se dissout rapidement pendant que la pyrite demeure passive. Ainsi, lorsque que la pyrite et la
chalcopyrite sont en contact dans un milieu acide, 1’oxygene est réduit sur la surface cathodique

de la pyrite qui sert uniquement de site a la réaction suivante (Berry et al., 1978):
0,+4H" +4e ——>2HO (14)

La réaction anodique de la surface de la chalcopyrite est exprimée par 1’équation:
CuFeS, ---——Cu®** + Fe’* +28° + 4 ¢ (15)

La réaction galvanique pour les phases chalcopyrite/pyrite en contact est définie par 1’équation
globale:

CuFeS, + O, + 4H* + 4 ¢ --—— Cu?** + F&®* +2S8° + 2 H,0 (16)

Thiobacillus ferrooxidans accentue la vitesse de la réaction non seulement en oxydant le film de

soufre élémentaire qui, autrement, créerait une barriére a la diffusion des sels de fer et de cuivre
mais également en oxydant le fer ferreux. De plus, Mehta et Murr (1982) concluérent que
I’activité bactérienne de 1’oxydation de la pyrite et le couplage galvanique augmentait le taux de
solubilisation; chacun des phénomenes en cause (activité bactérienne et couplage galvanique)

influengait, indépendamment de 1’autre, le taux de solubilisation.




83
4.4.3 Potentiel d’oxydoréduction

Le potentiel d’oxydoréduction d’une solution est une mesure de la tendance de cette solution a
donner (milieu réducteur) ou a s’approprier (milieu oxydant) des électrons. Selon Tuovinen
(1972), en présence de Thiobacillus ferrooxidans, le potentiel d’oxydoréduction se maintient
rarement en-dessous de 400 mV. Or, le potentiel d’oxydoréduction du systeme ferreux-ferrique
se chiffre 2 747 mV 2 25°C (Lundgren et Silver, 1980) valeur qui devrait &tre obtenue lors de
I’oxydation du fer ferreux. Torma et al. (1976) ont mesuré des valeurs entre 190 et 550 mV
durant ’oxydation de ce composé. Sakaguchi et al. (1976) ont observé des valeurs entre 220 et

515 mV pour I’oxydation microbiologique de la covellite synthétique et de 230 a 510 mV, pour

la lixiviation bactérienne de la chalcopyrite synthétique.

I1 existe donc une distinction entre les potentiels mixtes des sulfures métalliques et les potentiels
d’oxydoréduction des solutions. Si le potentiel d’oxydoréduction de la solution est plus élevé que

le potentiel d’électrode, il y aura oxydation de 1’électrode.
4.4.4 pH

L’influence de ce parametre (Couillard et al., 1992a; 1992b) important a surtout été étudi€ dans
la gamme de pH de 1 2 5 (Torma, 1977). De nombreux auteurs (Moss et Anderson, 1968;
Brierley, 1978; Lundgren et Silver, 1980; Guay et Silver, 1981), ayént passé en revue maintes
recherches sur ce sujet, acquiescent que le pH optimum se situe entre 2.1 et 2.5. La limite
inférieure du pH est d’environ 1 tandis que la limite supérieure gravite autour de 5.5 (Tuovinen
et Kelly, 1972). Cependant, en vue de prévenir une précipitation des composés tels la jarosite,
des valeurs de pH beaucoup plus basses que celles considérées comme optimales ont été
proposées par certains chercheurs (Tuovinen et Kelly, 1972; Brock et Gustafson, 1976;
Lundgren et Silver, 1980). Ces valeurs se trouvent entre 1.3 et 1.6.
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4.4.5 Température

Quant aux différentes especes de Thiobacillus ferrooxidans, plusieurs chercheurs (Silverman et

Lundgren, 1959; Torma et al., 1970) ont montré que la température optimale pour 1’oxydation

du fer ferreux se situait entre 28° et 32°C tandis que pour les sulfures de métaux, elle s’élevait
a 35°C (Razzell et Trussel, 1963; Torma et al., 1970; Sakaguchi et al., 1976). Généralement,
la solubilisation bactérienne est inhibée entre 55 et 65°C (Bryner et al., 1967). Les

microorganismes peuvent survivre a de trés basses températures. Rossi et al. (1986) rapportent
qu’une activité bactérienne était présente a des températures atteignant 8°C alors que Duncan et

Bruynesteyn (1971) parlent d’une température encore moins élevée.

Le coefficient de température, défini comme le rapport du taux de la réaction a température
donnée sur le taux de la méme réaction réalisée a une température inférieure de 10°C, peut étre

représenté par 1’équation suivante (Tyagi et Couillard, 1989; Rossi, 1990):

Ki+ 10
Qo=__ a7n
K,

Guay et al. (1975) ont employé 1’équation subséquente, pour calculer le Q,, a des intervalles plus

grand ou plus petit que 10°C, issue de I’équation de van’t Hoff’s:

K, 10/(T, - Ty

Quo (18)

K,

Les auteurs précédents ont calculé un Q,, de 1.8, Torma et al. (1970), un Q,, de 2.05 et
Sakaguchi et al. (1976), un Q,, également pres de 2. Autrement dit, le taux de la réaction double

a chaque augmentation de 10° de la température.
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Aussi, selon Rossi (1990), le taux de la réaction et sa dépendance face a la température seraient
différents d’un sulfure a ’autre et méme entre les nombreux sulfures issus d’'un méme gisement.
Selon le méme auteur, deux facteurs compétitifs modifient le processus bactérien: premierement,
le taux de la réaction augmente a mesure que la température s’éleve et deuxiemement, I’activité
bactérienne diminue avec 1’élévation de la température, jusqu’a la limite tolérable par les

microorganismes.

4.4.6 Nutriments et milieu de culture

De nombreux milieux de culture ont été utilisés depuis trois décades. Les plus employés sont
certainement le milieu 9K de Silverman et Lundgren (1959) et celui de Leathen et al. (1951).
Le milieu de culture de Beck (1967) est constitué surtout d’éléments traces. Pour Thiobacillus

ferrooxidans,, ces différents milieux mettent en évidence la présence d’éléments, sous forme de

sels, qui remplissent les exigences suivantes (Silverman et Lundgren, 1959; Rossi, 1990): les
phosphates sont essentiels comme constituant des nucléotides et de ses dérivatifs, des
phospholipides, d’enzymes et de 1’énergie métabolique; les sulfates sont une source de soufre
pour la biosynthese ainsi que pour plusieurs fonctions enzymatiques; du magnésium qui est un
élément trace pour l’activité d’enzymes spécifiques; du calcium qui est un régulateur du
métabolisme de méme qu’un cation cellulaire important; du potassium qui demeure un cofacteur
pour certaines enzymes; enfin, du sulfate d’ammonium qui permet la formation de protéines,

d’acides nucléiques et de coenzymes.

L’inconvénient majeur du milieu de culture 9K est la précipitation de jarosite et de sulfates, due
aux concentrations élevées de K,HPO, et de (NH,),SO, (Rossi, 1990). Tuovinen et Kelly (1972)
acidifierent leur milieu a un pH de 1.3 pour éviter 1a formation d’oxyhydroxydes. Un équilibre
doit donc étre établi entre le besoin de fournir les nutriments nécessaires en vue de 1’obtention
de taux de solubilisation élevés, en regard du besoin de prévenir la précipitation de composés
tels que la jarosite et les hydroxysulfates qui empéchent une meilleure solubilisation (Rossi,
1990).
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4.4.7 Granulométrie et surface spécifique

Vu que la lixiviation bactérienne est un processus engendré par une série de réactions chimiques
se produisant a la surface des minéraux sulfurés, il est normal d’envisager que le taux de
solubilisation s’élevera si, pour un méme volume, la surface de contact entre ce milieu (phase
liquide et bactéries) et les particules, augmente. Il existe deux manieres d’accroitre cette surface.
Une augmentation de la concentration du substrat (minéral) correspond a une augmentation de
la surface totale par unité du volume du milieu lixiviant (rapport entre la masse du substrat et
le volume du milieu liquide). De méme qu’un accroissement de la surface spécifique (ou la
diminution de la dimension des particules, m?/g) résulte aussi d’une hausse de la surface totale

mais cette fois, sans augmentation de la concentration de la masse de particules du substrat.

Plusieurs expériences ont démontré 1’influence de ce parametre. Corrick et Sutton (1965) ont

relaté une hausse de 18% de I’extraction du Cu en broyant les particules & un diametre inférieur

a 325 mesh. Torma et al. (1972) ont évalué que le taux de solubilisation d’un concentré de Zn
était principalement limité par la surface spécifique du substrat suivi de la concentration du CO,;
des taux de 640 a 1,150 mg/L/hr furent obtenus avec une granulométrie inférieure a 400 mesh.

Les résultats de Pugh et al. (1984) ont révélé que le taux de la réaction augmente de 1.5 fois

lorsque la surface spécifique double. De méme, Ehrlich et Fox (1967) résument plusieurs études
qui démontrent que la granulométrie est I’'un des facteurs physiques affectant la solubilisation.
Torma et Legault (1973) ont illustré, en transformant la densité de pulpe en surface totale par
unité de volume (m*cm?), que I’ordre de la vitesse d’oxydation des sulfures métalliques était le

suivant: NiS > CoS > ZnS > CdS. Soljanto et al. (1980) ont relaté que les tres fines

particules retardaient 1’oxydation du sulfate ferreux a un pH de 1.5. Globalement, I’ensemble
des études confirme que les plus hauts taux de solubilisation sont atteints pour des particules de
plus petites dimensions . De plus, il faut considérer le meilleur compromis possible entre les
colts reliés a la finesse du broyage et les profits générés par 1’augmentation du taux de

solubilisation et de recouvrement.
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4.4.8 Oxygene et dioxyde de carbone

Ces deux gaz sont considérés comme nutriments essentiels. L’oxygene joue le rdle d’accepteur
final d’électron non seulement pour le fer ferreux ou le sulfure mais aussi pour le soufre
élémentaire (S% et le sulfite (SO;>). Le CO, demeure la source de carbone. Les procédés
biohydrométallurgiques sont des milieux liquides ol les microorganismes sont en suspension ou
attachés aux particules. Les gaz nécessaires au métabolisme microbien doivent donc étre
solubilisés. Conséquemment, le passage d’un gaz de la phase gazeuse a la phase liquide est

soumis au transfert de masse gaz-liquide.

Pour estimer la quantité d’oxygéne nécessaire a la bonne marche du procédé, 1’équation
simplifiée 1 demeure acceptable (Torma et Legault, 1973; Lundgren et Silver, 1980). Selon cette
équation, pour transformer 1 kg de soufre du sulfure en sulfate, 2 kg d’oxygene sont exigés.
Ainsi, selon Rossi (1990), en supposant une efficacité complete de lixiviation, les deux kg
d’oxygene pourraient étre alimentés par 2 X 10° / 7 = 285.714 m* d’une solution saturée en
oxygene atmosphérique a 35°C. Myerson (1981) a précisé que, pour un milieu en présence de
Thiobacillus ferrooxidans, 1’oxygene dissous ne devient pas un facteur limitant si la

concentration est supérieure a 1.0 mg dm,

Pour le dioxyde de carbone, il semble que la concentration de ce gaz dans I’air ne soit pas tout
a fait assez élevée pour permettre un rendement maximum de la réaction. Torma et al. (1972)
ont évalué que le pourcentage de volume du CO, devait étre d’au moins 0.23 % afin d’éviter que
ce composé ne devienne un substrat limitant. Kargi (1982) a relaté une augmentation de 14%
du taux d’enlevement du soufre inorganique du charbon par I’emploi de cellules en suspension

et d’une alimentation externe en dioxyde de carbone et en air avec un réacteur en mode cuvée.

4.4.9 Coefficient volumétrique de transfert d’oxygene, K;a

L’efficacité d’un systéme a optimiser le besoin en oxygene est reliée a la capacité du bioréacteur

a maximiser ce transfert de masse gaz-liquide. L’équation, permettant de quantifier 1’absorption
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de gaz faiblement solubles (comme par exemple 1’oxygene) dans des solutions aqueuses en

absence de réactions chimiques, est de la forme (Siegel et al., 1988):

dc
__ =Ka(C,-C) (19)
dt

oi: C, = concentration d’oxygene dissous 2 saturation (mg L)
C, = concentration d’oxygene dissous au temps t dans le réacteur (mg L)
K;a = coefficient volumétrique global de transfert de masse (h?)
K; = coefficient de transfert de masse (m h?)
a = surface interfaciale gaz-liquide par unité de volume liquide (m*m®)

t = temps (h)

Le produit K;a est défini comme le coefficient volumétrique global de transfert d’oxygene. 11
est dépendant de plusieurs parametres. Ces paramétres sont le taux de circulation du gaz, la
géométrie et la configuration du réacteur, les propriétés de la phase liquide, la coalescence des
bulbes et la recirculation du gaz (Siegel et al., 1988). Le coefficient de transfert de masse, K,
est généralement déterminé d’une maniere théorique ou expérimentale; a cause de conditions
turbulentes élevées dans le bioréacteur a ascension pneumatique, certains auteurs considerent que
le K; est indépendant des parametres hydrodynamiques et de 1’énergie de dissipation et est ainsi
essentiellement constant (Seipenbusch et Blenke, 1980). La surface interfaciale gaz-liquide par

unité de volume liquide "a" est difficile & évaluer.

Cependant, pour estimer la consommation en oxygeéne inhérente a la phase liquide, laquelle
consommation peut provenir de la réaction chimique ou encore des microorganismes ou des
deux, un autre parametre r, défini comme le taux de consommation en oxygene, est ajouté a
I’équation qui devient (Rossi, 1990):
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dC
—=Ka(C-C-r 20
dt

Torma et al. (1972) mentionnent que certains parametres tels que la concentration en solides,

la vitesse d’agitation et la vélocité du gaz affectent sérieusement le K;a.

4.4.10 Surfactants et solvants organiques

La section 1.2.4.3 définissait les types et les roles des différents surfactants employés par
P’industrie miniére pour concentrer le ou les métaux recherchés. Cependant, il serait pertinent
de savoir si ces composés chimiques agissent sur la croissance bactérienne, soit comme
catalyseur ou encore comme inhibiteur. Les études initiales, a ce sujet, semblaient
contradictoires. En effet, Duncan et al. (1964) concluaient que divers surfactants enrobaient la
surface du minéral permettant un contact plus rapide et une association plus étroite avec la
bactérie; ils obtinrent 85% d’extraction du Cu de la chalcopyrite en 24 jrs. Par contre, Ehrlich
et Fox (1967) relataient qu’ils n’avaient pu faciliter la solubilisation de sulfures synthétiques de
cuivre ou de la covellite en présence de divers surfactants tels que le Tergitol (heptadécylsulfate
de sodium), de Tween 20 (polyoxyéthylensorbitanmonolaurate) ou de Triton X-100
(polyoxyéthylenoctylphénol).

Des résultats similaires aux précédents furent présentés par Torma et Itzkovitch (1976); sur les
dix-neuf agents de surface actifs testés, tous provoquerent une limitation de 1’activité
bactérienne. Les auteurs ont aussi laissé voir que les réactifs organiques pouvaient influencer
certains processus nutritifs ou de croissance en s’adsorbant sur 1’enveloppe cellulaire ou en

changeant 1’environnement de croissance. De méme, Torma et al. (1976) illustrérent que

I’efficacité de Thiobacillus ferrooxidans était considérablement réduite en présence de
surfactants, comme le Tween 20, le Tween 40, le Tween 60 et le Tween 80. De plus, P’activité
bactérienne, la surface de tension du milieu et la concentration en oxygene a saturation étaient

inversement proportionnelles a2 la concentration des surfactants étudiés. Dave et Natarajan



90

(1982), en employant deux substrats, dont I’un, solide, était un sulfure de zinc et 1’autre, liquide,
du fer ferreux, étudierent les effets de cinq surfactants. Concernant le zinc, tous les agents de
surface actifs affectérent la solubilité totale du zinc sans pour autant changer a des niveaux
majeurs le taux d’extraction. La diminution de la solubilisation du zinc fut de 8% en présence
du surfactant. En regard du fer ferreux, aucun des surfactants ne sembla avoir eu un effet
inhibiteur sur le taux d’oxydation du fer ferreux; de méme, le potentiel d’oxydoréduction
demeura stable dans tous les cas. Selon Rossi (1990), la majorité des études démontre un effet

inhibiteur des surfactants sur 1’activité bactérienne.

4.5 TYPES DE BIOREACTEUR

4.5.1 Avant-propos

Plusieurs études ont révélé que, pour toute croissance bactérienne a ’intérieur d’un bioréacteur,
les nutriments les plus difficiles a ajouter au systéme sont ceux a faible solubilité dans la phase
liquide (Hatch, 1975; Moresi, 1981; Chisti et Moo-Young, 1987c). En culture aérobie,
I’oxygene se retrouve en téte de liste des nutriments a faible solubilité; dans plusieurs champs
de recherche (fabrication d’enzymes, de pénicilline, de biomasse, etc), il demeure le facteur
limitant (Siegel et al., 1988). En biohydrométallurgie, peu de données sont disponibles pour
contredire ou appuyer cette affirmation. Certaines recherches semblent indiquer que le milieu
lixiviant n’est plus assujetti a posséder une concentration élevée en oxygene dissous (Myerson,
1981; Couillard et Mercier, 1991).

Le but du bioréacteur sera donc de maximiser le transfert de 1’oxygene tout en minimisant les
besoins énergétiques pour 1’agitation et 1’aération, ces dernieres étant les fonctions de base du
bioréacteur et elles représentent la part prépondérante du co(t total de I’installation (Smith et
Skidmore, 1989).

Le milieu lixiviant a 1’étude comportait trois phases (gaz, liquide et solide). C’est la raison pour

laquelle les bioréacteurs, dont le design ne permettait pas la présence d’un milieu a trois phases,
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ont ét€ mis de coté. Parmi cette gamme de bioréacteurs, on retrouve les suivants:

- certains réacteurs a biomasse libre comme les réacteurs a lits fluidisés, les réacteurs a

biofilm a fluidisation inverse (RBFI);

- les réacteurs a biomasse fixée tels que les réacteurs a filtres biologiques ou bactériens et

les réacteurs a disques biologiques ou contacteurs biologiques rotatifs.

11 faut également tenir compte des parametres suivants: les coiits d’investissement et d’entretien,
la simplicité et la vie opérationnelle de I’équipement, la souplesse d’intégration a d’autres
procédés et la facilité de modification. Ceux-ci auront une influence économique sur le choix du

réacteur.

4.5.2 Différents types de bioréacteurs applicables au procédé

4.5.2.1 Les réacteurs agités en continu (CSTR)

Ce type de réacteur est actuellement le plus utilisé dans 1’industrie (Sittig, 1982) et également
en biohydrométallurgie (Griffin et Luinstra, 1989). L’agitation de ces cuves s’effectue
mécaniquement, souvent en surface, ce qui diminue les cofits énergétiques. Cette agitation peut
étre réalisée a I’aide de lamelles (Moo-Young et Chisti, 1988). Le cisaillement de la biomasse
est alors important et parallelement, le mélange reste faible avec la création de chemins
préférentiels pour le gaz et de zones stagnantes. A I’inverse, Hatch (1975) préconise 1’addition

de palmes pour les avantages suivants:

- P’augmentation du mélange radial donne une meilleure homogénéité de la distribution des
vides, a travers la section transversale de la colonne. La fraction des vides diminue
localement, ainsi que la coalescence. Le transfert d’oxygene est facilité par le maintien

de fortes valeurs de surface spécifique;
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- le cisaillement visqueux créé casse les grosses bulles d’air et diminue la distribution de

la taille des bulles.

L’aération, quant 2 elle, peut étre assurée par des diffuseurs d’air type pierre poreuse, disposés
au bout de tiges de verre. A cause de sa faible inertie face aux changements lors de I’utilisation
sans recyclage, ce type de bioréacteur est sensible aux chocs toxiques et hydrauliques (Mercier,

1988). Ces inconvénients sont moins présents lors de 1’utilisation avec recyclage.

4.5.2.2 Les colonnes a bulles d’air ou tours d’aération

Ce sont de simples colonnes équipées d’une pulvérisation d’air a la base. Le débit d’air est relié
linéairement 2 la fraction de vide dans la colonne. Lorsque cette fraction atteint la valeur de 0.1,
P’espacement des bulles devient suffisamment serré pour accomplir un courant ascendant du
liquide avec les bulles qui montent dans la colonne. Vu I’absence d’un mouvement bien défini
de la phase liquide 2 travers la colonne, un genre de recirculation du flux liquide survient, avec
une vitesse d’ascension maximale au centre de la colonne et une vitesse de descente maximale
pres des parois. La phase gazeuse se trouve alors dérivée vers le centre de la colonne ol apparait
le phénomene de coalescence. Le diametre des bulles augmente, ce qui diminue la valeur du

coefficient de transfert de ’oxygene (Hatch, 1975).
La géométrie de ce type de réacteur est simple, peu coliteuse et facile a fabriquer. Afin d’éviter
P’existence de zones stagnantes ol les particules solides décanteraient, les colonnes a fond plat

peuvent étre remplacées par des colonnes a fond bombé (Moo-Young et Chisti, 1988).

4.5.2.3 Les réacteurs a ascension pneumatique

Les réacteurs a ascension pneumatique sont des réacteurs gaz-liquide ou gaz-liquide-solide qui
se caractérisent par un patron de circulation cyclique défini au travers de trois zones distinctes:
la section ascendante, la section descendante et le séparateur gaz-liquide (Siegel et Merchuk,

1987). La circulation du liquide est due a la différence de "pseudodensité”, i.e. la différence de
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pression hydrostatique entre les sections ascendante et descendante du liquide. On distingue trois
classes fondamentales de réacteurs a ascension pneumatique: les "airlift" a boucle interne dans
lesquels la section ascendante et la section descendante sont séparées par un tube interne
concentrique, ceux a boucle externe dans lesquels les sections ascendante et descendante ne
partagent pas de parois communes, les parois étant reli€s par deux conduites horizontales situées
2 la base et au sommet du réacteur et, finalement les "split vessel" qui sont caractérisés par une

surface plane séparant les sections ascendante et descendante (Siegel et al., 1988).

4.5.2.4 Les colonnes de lixiviation par percolation

11 s’agit de colonnes de dimension variable, avec ou sans aération, dans lesquelles est introduit
le substrat solide. On ajoute ensuite 1’inoculum mélangé avec le milieu de culture liquide qui

percole du sommet a la base de la colonne; le lixiviat est recirculé par pompage.

4.5.3 Choix d’un bioréacteur approprié

Suite a P’analyse des différents types de bioréacteur, il semble que le bioréacteur a ascension

pneumatique (BAP) demeure le plus performant des réacteurs étudiés pour les raisons suivantes:

- les réacteurs a ascension pneumatique sont considérés parmi les plus performants quant
au coefficient global de transfert de masse gaz-liquide (Sittig, 1982; Siegel et Merchuk,
1987; Chisti et Moo-Young, 1987c; Moo-Young et Chisti, 1988);

- la simplicité de leur design et de leur construction, a savoir I’absence de mécanismes
mobiles tels que les arbres d’hélices, les hélices, les joints et les roulements a bille ainsi

que le faible volume de I’appareil sont des atouts majeurs (Chisti et Moo-Young, 1987a);

- de plus, ces réacteurs présentent une turbulence relativement modérée et uniforme ainsi
qu’un cisaillement trés faible. Ces aspects sont particulierement importants pour certaines

cultures bactériennes vu que les conditions de circulation dans le réacteur peuvent
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influencer la morphologie et le métabolisme cellulaires (Verlaan et Tramper, 1987);

une réduction de la consommation énergétique pouvant atteindre 50% dans certains cas

(Malfait et al., 1981) demeure le facteur économique justifiant son usage croissant;

des patrons définis d’écoulement, un mélange tres efficace permettant la cassure des
flocs, une agitation créée par 1’aération et une bonne dispersion de la nourriture pour les
microorganismes en suspension sont au nombre des caractéristiques de ce bioréacteur
(Onken et Weiland, 1980);

les forces de cisaillement étant plus faibles, ’ampleur de la désorption des cellules a la
surface des particules sera moindre et la biomasse sera ainsi moins endommagée (Kargi

et Cervoni, 1983),

on peut facilement atteindre une population bactérienne de 1’ordre de 10°cell/mL (Ebner,
1980).

Description et fonctionnement du bioréacteur & ascension pneumatique a boucle

interne

Il existe plusieurs modeles de bioréacteurs a ascension pneumatique; le design initial du

bioréacteur utilisé€ fut originellement congu par ICI Ltd., puis ultérieurement développé par C-I-

L Inc.

, Eco-Technology Division. Les performances a 1’échelle laboratoire de ce dernier modele

démontrerent un taux d’efficacité de 90% en transfert d’oxygene en regard de 4 2 20% pour les

autres réacteurs (Tran et Gannon, 1981).

Ce type de bioréacteur (Couillard et al., 1988) est constitué de deux tubes verticaux

concentriques, un interne et un externe. Ces tubes sont surmontés d’un réservoir et le tout est

en plexiglas. La base du tube extérieur comporte un renforcement convexe sur lequel se centre

le tube intérieur. La présence de ces deux tubes coaxiaux confere a ce bioréacteur une circulation
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hydraulique toute particuliere. Un compresseur alimente un débit d’air spécifique dans la section
ascendante, débit qu’une couronne circulaire perforée distribue uniformément le long de la
circonférence du tube. Les bulles ainsi créées vont monter le long de la paroi du tube externe,
engendrant une différence de densité du milieu entre la section ascendante et descendante, ce qui
permettra une circulation du fluide. Ces bulles vont se briser contre la premiere plaque de
contact, trouée de 24 orifices de 2 cm de diametre. Les bulles plus fines passeront au travers
d’une seconde plaque perforée de trous de 6 mm de diametre, disposés en 4 couronnes de 40

trous. L’écart entre les deux plaques est de 3.5 cm.

Le liquide redescend par le tube central a raison d’une vitesse d’environ 0.5 m/s. Un débit d’air
supérieur est injecté dans le tube interne au travers d’un tube de verre dont I’extrémité est
constituée d’un diffuseur d’air de type "aquarium", situé a environ 60 cm du niveau supérieur
de I’eau. Les bulles, entrainées par le poids de la colonne d’eau, descendent et atteignent le fond
convexe du bioréacteur. Leur taille diminue au fur et a2 mesure qu’il y a dissolution de 1’oxygene
dans la phase liquide; cette dissolution est pratiquement complete a la base du bioréacteur.
Subséquemment, le liquide est aspiré dans la section ascendante du bioréacteur, ce mouvement
étant indirectement généré par le débit d’air issu de la couronne circulaire. C’est ainsi que la

circulation hydraulique du systéme a ascension pneumatique est amorgée.

Le débit d’air du tube interne doit étre réglé avec une certaine précision. En effet, il existe un
seuil hydraulique pour lequel une différence de densité trop élevée créerait un mouvement

inverse, d’oui une remontée des bulles d’air malgré le poids de 1’eau descendante.

4.5.5 Spécifications requises

Charles (1985), Chisti et Moo-Young (1987a) et Siegel et al. (1988) ont rédigé des revues de

littérature tres exhaustives sur ce type de bioréacteur. On y retrouve les principales variables a

examiner lors de la construction du réacteur méme si, selon Chisti et Moo-Young (1987a), les
connaissances actuelles ne permettent pas un design de haute précision. Les parametres

principaux sont: la rétention de gaz (gas hold-up, i.e. la fraction des vides dans le bioréacteur),
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la vitesse du liquide, la recirculation du liquide et du gaz, la surface de I’interface gaz-liquide,
le coefficient volumétrique de transfert de masse, le mélange du liquide et les coefficients de
transfert de chaleur.

Il existe toujours parmi les chercheurs, des contradictions sur 1’importance réelle de ces
différents parametres. Par exemple, certains auteurs affirment qu’il existe une relation entre la
rétention de gaz et le coefficient volumétrique de transfert de masse (McManamey et John Wase,
1985). D’autres relatent les effets de la géométrie du réacteur et de la recirculation du gaz sur
le transfert de masse (Siegel et Merchuk, 1987); Chisti et Moo-Young (1987b) décrivent
I’importance de 1’hydrodynamique et du transfert d’oxygene touchant le design du bioréacteur
et démontrent la corrélation entre le transfert de masse gaz-liquide et le diametre des bulles. De
méme, Siegel et al. (1986) exposent I’interdépendance entre le tube interne, la section annulaire

et les effets de recirculation du gaz.

Cependant, il existe deux parametres clés du design (Sittig, 1982; Siegel et al., 1988; Moo-
Young et Chisti, 1988):

- le rapport hauteur:diamétre (H:D) du bioréacteur devra étre au minimum de 3. Le

bioréacteur employé avait un rapport H:D de 14;

- le rapport de la surface de la section ascendante ou annulaire (S,) sur la surface de la
section descendante (S,) sera unitaire, i.e. égal a 1. Dans notre cas, ce rapport était de
0.7. '

Certains aspects du bioréacteur décrits a la section 4.5.4 ne sont pas trés standardisés en
comparaison des bioréacteurs a ascension pneumatique classiques. Généralement, 1’air est injecté
a la base du réacteur de telle sorte que la pression requise pour combattre la charge
hydrostatique doit étre beaucoup plus grande que si I’injection est réalisée a une certaine hauteur,
comme c’est le cas pour le bioréacteur actuel. Ainsi, il y a économie d’énergie et de colits en

regard du compresseur et de 1’énergie exigés pour réaliser le travail. De plus, la présence du
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diffuseur a I’intérieur du tube interne certifie qu’une quantité maximale d’oxygene sera dissoute
dans le systéme et évite la formation de conditions anoxiques (Siegel et al., 1986). De plus, le
fond convexe du bioréacteur permet une meilleure circulation hydrodynamique du mélange
liquide-solide (Beyer et al., 1986). Peu ou pas de recherche théorique a été réalisée sur les
parametres susmentionnés.

4.6 EXPERIENCES ANTERIEURES DE LIXIVIATION BACTERIENNE A L’AIDE DE
BIOREACTEUR A ASCENSION PNEUMATIQUE (BAP)

Dans le domaine de la biohydrométallurgie, plusieurs types de bioréacteurs ont été utilisés. Sans
pour autant passer en revue toutes les expériences touchant la lixiviation bactérienne des métaux,

une description des essais réalisés avec le type de bioréacteur choisi, soit le BAP, sera exposée.

L’utilisation de réacteurs a ascension pneumatique a débuté vers 1980, quoique certaines études
avaient été effectuées durant les années soixante-dix (Wise et al., 1970; Hines et al., 1975;
Hatch, 1975; Blenke, 1979). Depuis une décennie, des recherches portant sur 1’utilisation de la
lixiviation bactérienne jumelée a différents types de bioréacteurs furent réalisées (Tyagi et
Couillard, 1989; Couillard et Mercier, 1990).

Kiese et al. (1980) ont construit et testé un BAP a boucle interne fait de verre. Le design du
réacteur avait comme spécifications: rapport hauteur/diametre de 4.55; rapport entre la surface
du tube interne et la surface de 1’espace annulaire de 0.73 et un volume effectif de 4.0 L. En
inoculant deux types de réacteur (CSTR et BAP) avec deux types de levure, ils constaterent que
le rendement de 1’une des levures était identique pour les deux réacteurs utilisés tandis que le
BAP démontra une plus forte croissance que le CSTR pour I’autre levure. Ils évaluerent que les
temps de circulation et de mélange chutaient fortement avec 1’augmentation du taux d’aération
pour une vélocité superficielle du gaz d’environ 1 cm/s. Ebner (1980), en utilisant trois types
de bioréacteurs, soit un BAP a boucle interne, soit une fiole d’Erlenmeyer a 1’état stationnaire
et une fiole d’Erlenmeyer agitée, compara la densité bactérienne obtenue. Il appert que cette

densité est identique dans les deux types de réacteurs formés par les fioles d’Erlenmeyer. Dans
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le BAP, la phase de latence est pratiquement inexistante, la densité cellulaire est similaire aux
autres réacteurs. Dans une autre étude, la concentration maximale de cellules de Thiobacillus
thiooxidans, obtenue dans divers bioréacteurs (Silverman et Lundgren, 1959; Gormely et

Duncan, 1974), était similaire a celle obtenue dans le BAP.

Schifer (1983) expérimenta une lixiviation bactérienne sur des déchets industriels de différentes
sources en vue d’obtenir des données sur la récupération de métaux précieux. Les essais furent
réalisés dans des fioles d’Erlenmeyer agitées et dans des BAP de volumes de 4 L et 40 L avec

des especes spécifiques de thiobacilles (Thiobacillus ferrooxidans, Thiobacillus thiooxidans). Les

conditions de lixiviation telles que le pH, 1’aération, la densité de pulpe, etc. ont été optimisées
et ont mené a une extraction de 90% du zinc et a 30% du cuivre provenant d’un résidu de
flottation. Le design du réacteur était celui de Kiese et al. (1980). Yunker et Radovich (1985),
se basant sur les études de Kinsel et Umbreit (1964) et sur celles de Kovrov et al. (1978) et de

Denisov et al. (1980) réaliserent le design d’un bioréacteur électrolytique en vue d’accroitre la

population bactérienne. Les études préliminaires démontrérent que les conditions optimales pour
la culture de Thiobacillus ferrooxidans se situaient 2 un pH de 1.6 et 4 une température de 29°C.
L’application d’un courant continu permet de réduire le fer ferrique en ferreux tandis que la
bactérie oxyde I’ion ferreux en ion ferrique. Sans chiffrer les conclusions émises, les auteurs
affirment que le nombre de cellules, les coefficients de rendement cellulaire et les taux de
production protéique augmentent. Chiffres a ’appui, les mémes auteurs (Yunker et Radovich,
1986) démontrerent que 1’utilisation d’un bioréacteur électrolytique hausse la concentration en
protéines de 3.5 fois, le taux de production protéique de 6.5 fois, le coefficient de rendement

de 8 fois et le taux d’oxydation du fer ferreux de 1.5 fois.

Marchand (1986) étudia la solubilisation de concentrés d’arsénopyrite avec Thiobacillus
ferrooxidans. Ayant quantifié les parameétres majeurs comme le pH, le potentiel
d’oxydoréduction (POR), I’oxygene dissous, la température et les pourcentages de solubilisation
dans une fiole d’Erlenmeyer agitée, il effectua d’autres essais en mode continu a différentes
échelles (2.5 L a 500 L) dans un CSTR. Il obtint comme résultats, 70% de solubilisation de

P’arsenic et 14% du fer. L’auteur conclua que les conditions de lixiviation bactérienne sont peu
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sensibles aux variations d’échelle. Atkins et al. (1986) réaliserent des expériences avec trois
bioréacteurs différents, soit une fiole d’Erlenmeyer agitée, une colonne de percolation et deux
BAP i boucle interne de 5 L de volume. Trois substrats différents furent utilisés: de la pyrite,
de la sphalérite et de la chalcopyrite. Suite aux résultats obtenus, il semble que les pourcentages
de solubilisation des métaux soient plus reliés aux substrats eux-mémes qu’aux différents
bioréacteurs. Ainsi, la pyrite, provenant d’Espagne, fut plus solubilisée au travers de la colonne
de percolation que dans les autres types de bioréacteur tandis que, la sphalérite, originant
d’Irlande, fut plus soluble avec le BAP en regard des autres bioréacteurs. Les auteurs ne font
mention d’aucune spécification du bioréacteur. Puhakka et Tuovinen (1986) utiliserent quatre
techniques expérimentales différentes pour déterminer la lixiviation microbiologique de minéraux
sulfurés. La fiole d’Erlenmeyer agitée a requis la plus courte période de contact pour une
solubilisation complete des métaux (100% du nickel et du zinc) tandis que les BAP et les
réacteurs a colonne aérée ont requis une période de contact plus longue sans pour autant produire
une solubilisation complete des deux métaux; les pourcentages de solubilisation atteints furent
de 91% pour le zinc et de 84 % pour le nickel. Le systeme de percolation s’est avéré le moins
effectif parmi 1’ensemble des techniques. Pour cette étude, les dimensions du BAP n’ont pas été
spécifiées.

Beyer et al (1986) employerent un BAP en mode cuvée pour la désulfuration du charbon. En
modifiant le design du BAP a boucle interne, les auteurs parvinrent a atteindre une densité de
pulpe de 50% et une concentration cellulaire de 5 X 10° cellules/mL. Sous des conditions
optimales, 95% de la pyrite fut oxydée en huit jours avec une densité de pulpe de 20%. Les

spécifications se rapportant au bioréacteur sont celles décrites par Kiese et al. (1980) avec les

modifications suivantes: ajout d’un fond convexe 2 la base du BAP, changement du systeme
d’aération et remaniement de la géométrie du réacteur. Beyer et al. (1987) réaliserent une
désulfuration microbiologique d’un charbon bitumineux a 1’aide d’un BAP en mode cuvée; 90%
du soufre pyritique fut oxydé avec des densités de pulpe entre 2 et 30% durant une période de
12 a 28 jours. Les parametres d’opération du réacteur étaient identiques a ceux de Kiese et al.
(1980).
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Helle et Onken (1987) utiliserent des concentrés de pyrite de méme qu’une culture mixte
(Thiobacillus ferrooxidans, Thiobacillus thiooxidans et Leptospirillum sp.) avec un BAP a boucle
interne en mode continu; les temps de séjour furent de 45 et 100 heures. 82% du fer, 42% du
cuivre et 100% du zinc furent solubilisés lors de ces travaux. Les caractéristiques du réacteur
étaient identiques a ceux de Kiese et al. (1980) avec un volume utile de 4.5 L. Khinvasara et
Agate (1987) comparerent la lixiviation bactérienne d’un concentré de chalcopyrite (CuFeS,)

obtenue entre un BAP a boucle interne en mode cuvée et une fiole d’Erlenmeyer agitée en

utilisant Thiobacillus ferrooxidans. Le bioréacteur employé avait les spécifications
hydrodynamiques mentionnées par Kiese et al. (1980) sauf que le rapport hauteur:diametre était
de 1.66. Le volume du réacteur était de 4 L avec un volume utile de 3 L. Les conclusions furent
que 88.64% du Cu fut mis en solution avec le BAP en soixante jours, en comparaison de

70.24% avec la fiole d’Erlenmeyer agitée pour une période identique.

Norris et Barr (1987) effectuerent des expériences avec de la pyrite par ’entremise d’un BAP
a boucle interne et d’un CSTR; P'inoculum employé était des souches de Thiobacillus
ferrooxidans et de Sulfolobus. En augmentant la densité de pulpe jusqu’a 10%, ils constaterent,
avec un CSTR et avec Sulfolobus, une inhibition se traduisant par une phase de latence, tandis
qu’avec le BAP, la phase de latence disparaissait. De méme, en enlevant le tube interne du BAP,
ils concluerent a une diminution de la croissance bactérienne et de 1’oxydation du minerai due
a la distribution hétérogene du minéral, le concentré se trouvant a la base du BAP. Dans le
BAP, le taux de solubilisation du fer obtenu était cinq fois celui du CSTR avec Thiobacillus
ferrooxidans a 30°C et six fois avec 1’utilisation de Sulfolobus & 70°C. Le taux maximum atteint,
a 70°C, fut de 200 mg/L/h a 5% de densité de pulpe (g/mL) avec le BAP. Les auteurs ne

signalent aucune dimension du bioréacteur a ascension pneumatique.

Acevedo et al. (1987) firent une étude comparative d’un CSTR et d’un BAP (10 L chacun), en

mode cuvée, avec Thiobacillus ferrooxidans et un concentré de chalcopyrite. Il appert, selon les

auteurs, que le CSTR était supérieur au BAP en termes de quantité de cuivre solubilisé par unité
d’énergie utilisée et du pourcentage maximum d’extraction par unité d’énergie. En effet, 14 g/L

de cuivre furent mis en solution en 500 heures avec le CSTR en regard de 7.8 g/L en 450 heures
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avec le BAP. Peu de données sont disponibles concernant les dimensions du réacteur. Ils
mentionnent toutefois que le volume total était de 10 L, que 1’air était injecté au bas de la section
annulaire et que le rapport hauteur:diametre de 0.8. Le Roux et Wakerley (1987) évaluerent la
lixiviation bactérienne de la chalcopyrite en inoculant Sulfolobus et Thiobacillus ferrooxidans
dans un CSTR d’un volume de 0.7 L et dans deux BAP de volumes de 0.8 et de 10 L, les deux
types de réacteurs en modes cuvée et continu. Ils obtinrent des résultats intéressants, a savoir
que 97.9% du cuivre passa de la phase solide a la phase liquide avec le BAP de 10 L en mode
continu avec un temps de séjour de 14 jours. Le rapport hauteur/diametre était de 5.7 tandis que
le rapport S,:S, était de 0.14.

Kawatra et al. (1989) démontrerent, en comparant les résultats obtenus dans une fiole

d’Erlenmeyer agitée et un BAP, que non seulement Thiobacillus ferrooxidans mais également

d’autres microorganismes (Pseudomonas fluorescens, Lactobacillus acidophilus, Staphylococcus

epidermis) sont aptes a abaisser la flottation de la pyrite contenue dans du charbon. De plus,
I'utilisation d’un BAP augmenta le degré et le taux de solubilisation de la pyrite avec un contenu
sulfureux final de 2.05% en regard de 2.50% pour la fiole d’Erlenmeyer agitée. Smith et
Skidmore (1989) étudierent les effets de la densité de pulpe et de la température sur le transfert
d’oxygene et la rétention du gaz dans un BAP congu pour la désulfuration du charbon. 11 appert
que le coefficient volumétrique de transfert de masse est optimisé a une densité de pulpe de 5%
et moins et que ce coefficient augmente de 392 % lorsque la température passe de 30°C a 70°C.
Egalement, la rétention du gaz décroit pour toutes les concentrations en solide mais s’éleve avec
la température. Adam et al. (1989), tout en décrivant les plus récentes applications commerciales
relatives a I’extraction de ’or issu de gisements sulfureux a 1’aide de bioréacteurs, réaliserent
des essais dans un CSTR en mode semi-continu avec un temps de séjour de 80 heures. Une
extraction de 95% de 1’or et de 1’argent fut atteinte en regard de 10% pour ’or et 40% pour
I’argent par la cyanuration. De méme que Marchand (1986), ils concluérent que les variations

d’échelle n’affectaient pas les caractéristiques majeures du procédé.







CHAPITRE 5

Phase expérimentale
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5. PHASE EXPERIMENTALE

5.1 OBJECTIFS

Le présent travail a pour but d’évaluer ’efficacité d’un bioréacteur a ascension pneumatique

(BAP) par rapport a la solubilisation bactérienne de métaux provenant de résidus miniers de la

compagnie Minéraux Noranda Inc., division Chadbourne (Rouy-Noranda), résidus issus de

gisements de sulfures massifs (mine Horne). La réalisation de ce travail comportera donc les

objectifs suivants:

1-

Estimer la capacité d’utilisation et de fonctionnement de ce type de réacteur en regard
de deux systemes de culture (cuvée et continu), de différentes densités de pulpe et de

divers temps de séjour avec comme substrat des résidus miniers.

Evaluer la récupération de la balance des métaux non piégés lors du processus de

concentration en;

- quantifiant les taux d’extraction (mg/L/jr) des principaux métaux: Cu, Zn, Fe,
Co et Ni;

- comptabilisant les pourcentages d’extraction des mémes métaux;

- comparant les pourcentages de solubilisation obtenus pour les deux systemes de

culture en fonction du temps;

Analyser l’influence de paramétres primordiaux, tels que le pH, le potentiel

d’oxydoréduction (POR) et la saturation en O, sur la solubilisation des métaux.

Minimiser les valeurs des conditions optimales des expériences au laboratoire en vue

de se rapporcher de celles des conditions existantes a une échelle industrielle.
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5.2 DESIGN EXPERIMENTAL

Deux systemes de culture, le premier opéré en mode cuvée et le second en mode continu, furent
choisis pour I’étude de la solubilisation bactérienne des résidus miniers. Les essais avec le
procédé en mode cuvée permettait d’estimer différentes densités de pulpe (DP) (rapport masse
de résidus miniers (poids sec) /volume du liquide, soit g/mL X 100) (Torma et Legault, 1973)
et d’exposer une gamme potentielle de divers temps de séjour t, pour les essais en mode continu
par I’évaluation du temps de stabilité du systéme. Les essais avec le procédé en mode continu
cherchait a définir le temps de séjour optimal et préfigurait une simulation du mode d’opération
a I’échelle industrielle. En réalité, les essais en mode continu sont plutdt des essais en mode

semi-continu puisque le systtme est alimenté a toutes les heures.

Sur les sept essais réalisés, trois furent en mode cuvée et quatre en mode continu. Parmi les
essais en mode cuvée, deux, dont ’un en milieu stérile agissant comme contréle, avaient une
DP de 20% et le troisieme de 10%. Entre ’essai en mode cuvée a 10% de DP et celui a 20%
de DP, le bioréacteur fut vidé puis rempli a nouveau, contrairement 2 la transition de 1’essai en
mode cuvée a 20% de DP a ceux en mode continu. Tous les essais en mode continu furent
effectués a une DP de 20% et, de ce nombre, 1’un servit de contréle, comme pour les essais
en mode cuvée. Le bactéricide employé pour les essais stériles fut le thymol, a raison de 1 g/L

dissous dans 2% de méthanol (Khinvasara et Agate, 1987).

Trois temps de séjour (3, 5 et 7 jours) furent étudiés lors des essais en mode continu, le dernier
temps de séjour correspondant également a celui de 1’essai stérile. Entre chaque essai en mode
continu, le bioréacteur ne fut pas vidé, le débit étant modifié selon le t, déterminé selon la
chronologie suivante: le premier essai correspond au t, de 5 jrs, le second de 7 jrs et le dernier
de 3 jrs. De plus, le comportement du syst¢me fut étudié a un seul niveau de température, soit
20°C. En fait, cette température était directement reliée a celle de ’air du compresseur car, lors
d’essais préliminaires, le laps de temps nécessaire pour que la température de I’air du
compresseur regle celle du liquide du bioréacteur était minime (moins de 18 heures) et que cette

température demeurait constante.




107
5.3 MATERIEL

5.3.1 Souche bactérienne

Cette culture mixte de Thiobacillus ferrooxidans et/ou Thiobacillus thiooxidans possédait des
caractéristiques pertinentes au projet en cours. Initialement indigéne a des résidus miniers de la
région de Val-d’Or, elle fut cultivée et acclimatée durant deux ans et demie avec comme
substrats, une variété de résidus miniers. Cette culture mixte fut adaptée a la croissance sur les
résidus miniers en question par un minimum de quatre transferts sur une période de 21 jours.

Le pourcentage de ’inoculum utilisé était de 10% (v/v).
5.3.2 Milieu de culture

Le milieu de culture employé fut celui de Silverman et Lundgren (1959), soit le milieu 9K sans
ajout de fer ferreux. La solution 9K contenait par litre 3.0 g de (NH,),SO,, 0.1 g de KC1, 0.5
g de KH,PO,, 0.5 g de MgSO, anhydre et 0.0125 g de Ca(NO,), - 4H,0. Le pH du milieu a

été ajusté A 3.0 par 1’addition d’acide sulfurique concentré. Ce milieu était conservé a 4°C.
5.3.3 Résidus miniers

5.3.3.1 Origine

Les résidus miniers ont été gracieusement fournis par la compagnie Minéraux Noranda Inc.,
division Chadbourne (Rouyn-Noranda) et proviennent de la mine Horne. Plus précisément, les
résidus, en grande majorité sulfureux, originent de 1’un des trois circuits distincts du
concentrateur de la mine, appelé€ circuit de sulfures massifs. Méme si le circuit est opéré a pH
basique (8.5 - 10), il y a un second systeme de chaulage mis en opération avant le rejet final des
résidus, qui sont déposés sous la surface de 1’eau dans le parc a résidus Pelletier. Les résidus
utilisés pour les expériences n’ont ét€ soumis qu’au premier systeéme de chaulage. Selon les

chiffres de la compagnie Noranda, la granulométrie se situait entre 75 et 85% -200 mesh.
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Du c6té géologique, ils sont issus d’un gisement volcanogéne de sulfures massifs. Ces derniers
représentent le sommet d’un cycle volcanique composé de membres successifs, issus de coulées
andésitiques, de coulées rhyolitiques et de tuffs. Le minerai se compose surtout de pyrite et de
pyrrhotite ainsi que 2.2% de Cu, 0.17 on/ton d’or et de 0.4 on/ton d’argent. En fait, les résidus
sont natifs d’une petite portion du gisement appelé 55A et d’un tonnage dilué estimé aux
environs de 180,000 tonnes. Apres réévaluation, cette zone fut considérée comme économique

selon les standards actuels.

5.3.3.2 Composition minéralogique et chimique

Une premiere analyse de la composition minéralogique des résidus miniers fut réalisée par
diffractométrie aux rayons X. Elle révéla les phases suivantes: comme phase unique majeure,
soit supérieure a 50%, de la pyrite, comme phases secondaires, soit supérieure a 25%, de la
pyrrhotite, du quartz et de la chlorite. A la premitre analyse, s’ajouta une seconde analyse
minéralogique dont les résultats furent: SiO,, 9%; pyrite (FeS,), 39.7%; pyrrhotite, (Fe,.,S),
44.5%; les autres composantes chimiques majeures comprenaient: MgO, 0.86%; Ca0, 0.56%;
K,0, 0.11%; S, 39.7% et les métaux lourds étant: Ag, 9 mg/kg; Cu, 0.38%; Fe, 41.9%; Au,
5.4 g/t; Co, 260 mg/kg; Ni, 120 mg/kg et Zn, 0.21%.

5.3.4 Description du montage et des appareils

La figure 5.1 présente le schéma du montage expérimental utilis€ pour la solubilisation
biologique des métaux lourds dans les résidus miniers.

Environ 250 dm® de résidus miniers de sulfures massifs, contenus dans deux barils métalliques,
furent regus au laboratoire de I’INRS-Eau, le 8 novembre 1988. Pour des raisons de transport
et de manutention, les rejets miniers avaient déja subi une séparation solide-liquide; ils furent
conservés dans ces mémes barils 2 la température de la piece. La surface des résidus miniers fut
recouverte d’une couche d’eau d’environ 10 cm en vue de prévenir une oxydation

atmosphérique.
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Figure 5.1: Schéma du montage expérimental utilisé pour la solubilisation

biologique des métaux lourds dans les résidus miniers
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5.3.4.1 Séchage et broyage

Selon les besoins quantitatifs de chaque essai, les rejets miniers étaient séchés, durant 48 heures,
dans un four de marque PRECISION SCIENTIFIC, Thelco, modele 28, a 35°C pour éviter de
briler certains sulfures (e.g. pyrrhotite). Ce séchage permettait une pesée juste du résidu pour

Pobtention d’une valeur précise de la densité de pulpe.

Le séchage provoquant un durcissement, les résidus furent broyés a ’aide de deux types de
broyeur; le premier, un broyeur a michoires, de marque STURTEVANT modele 2 X 6 BHER,
utilisé pour écraser les blocs et le second, un broyeur a disques, de marque STURTEVANT
modele 0 BISLI, pour obtenir une poudre beaucoup plus fine.

5.3.4.2 Granulométrie

Dans le but de vérifier si I’étape précédente avait entrainé une modification de la granulométrie
existante, des tests furent réalisés pour connaitre cette nouvelle granulométrie. Les tamis
employés étaient de marque C.E. TYLER et ENDECOTTS tandis que 1’agitateur de tamis était
également de marque ENDECOTTS, mod¢le E.F.L. 1 MK11.

5.3.4.3 Bioréacteur en mode cuvée

Le bioréacteur employé en mode cuvée a été décrit a la section 4.5.4 et est illustré a la figure
5.2. Le bioréacteur utilisé€ a I’INRS-Eau fut construit par la compagnie Fanny inc. Il s’agissait
d’un bioréacteur a ascension pneumatique d’un volume de 30 litres. La température fut
constamment maintenue entre 20° et 22°C; 1’aération en volume d’air par volume de réacteur par
minute (VVM) était fixée a 0.80 v/v/m, ce qui correspond 2 un taux d’aération de 24.0 L
d’air/min. Ce taux est ajustée a I’aide d’un débitmetre a air de marque CILMONT. La conduite
d’air de type TYGON avait un diametre de 1 cm. Une importante perte d’eau par évaporation
(entre 400 et 600 mL/jr) était compensée par I’ajout, dans le bioréacteur, d’une solution de

milieu 9K (sans fer ferreux) pour les essais inoculés et d’eau distillée pour les essais stériles. Ces
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solutions étaient préalablement acidifiées au pH du réacteur par apport d’acide sulfurique
concentré 9N (réactif analytique, spécifications A.C.S.).

La préparation de chaque essai en mode cuvée était réalisée de la fagon suivante. Le bioréacteur
était rempli successivement de 27 litres d’eau distillée (pH 4), des quantités nécessaires de
résidus miniers et du milieu 9K (sans fer ferreux). Une mesure du pH était effectuée et, au
besoin, ajustée a un pH initial aux environs de 2.5 par ajout d’acide sulfurique concentré SN
(réactif analytique, spécifications A.C.S.). Le niveau était ensuite complété a 30 litres par

addition de I’inoculum.

5.3.4.4 Alimentation et retrait du substrat du bioréacteur en

mode continu

Le mélange solide-liquide de résidus miniers et d’eau distillée était ajouté a tous les jours dans
la bache d’alimentation. Cette derniere, en polycarbonate, avait un volume utile de 40 litres.
Etait incorporée a cette bache, une tige d’agitateur en acier inoxydable montée sur un agitateur
de marque CAFRAMO, modele RZR 50, dont la vitesse d’agitation fut fixée a 1300 rpm. La
béache de réception était le réservoir du substrat traité et possédait les mémes caractéristiques que

la bache d’alimentation.

5.3.4.5 Bioréacteur en mode continu

Il s’agit du méme réacteur que celui utilisé en mode cuvée (voir description a la section 4.5.4)
avec I’ajout des réservoirs décrits a la section précédente. La circulation du substrat était la
suivante: le retrait du substrat traité était pompé en premier lieu suivi de 1’alimentation du
substrat frais. A toutes les heures et dépendant du volume requis selon les différents temps de
séjour, 1’alimentation et le retrait du substrat étaient régularisés, a I’aide de conduites de 0.7 cm
de diametre de type TYGON, par D’utilisation de pompes péristaltiques MASTERFLEX
combinées a un microprocesseur CHRONTROL, 2 4 circuits, programmé en conséquence. Deux

fois par jour, pour assurer un contrdle adéquat du temps de séjour, le débit des pompes était
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vérifié et modifié au besoin.

5.4 METHODES

5.4.1 Protocole expérimentale

5.4.1.2 Echantillonnage

Lors des essais en mode cuvée, des mesures quotidiennes de pH, de POR, de concentration en
O, dissous et de température étaient compilées, tandis que pour les essais en mode continu, les
mesures de pH et de POR furent effectuées a toutes les 12 heures. A ces mesures, s’ajoutait une
vérification visuelle du débitmetre d’air, de la circulation du liquide dans le bioréacteur ainsi
qu’un examen des microorganismes au microscope optique de marque WILD HEERBRUGG,

modele M20-70563, pour certifier une activité bactérienne.

Un volume de 25 mL de résidus, prélevé journellement dans la partie supérieure du bioréacteur,
fut rapidement déposé dans une centrifugeuse SORVALL SUPERSPEED RC2-B, a température
de la picce, pendant 12 min & 12000 rpm (G = 17369). Le surnageant fut transféré dans des
cuvettes de plastique de 26 mL et acidifié par I’apport de 0.2 mL de HNO, concentré (réactif
analytique, spécifications A.C.S.). L’étape subséquente consistait en I’entreposage du surnageant
et de la partie solide restante a 4°C jusqu’a I’analyse des métaux.

5.4.2 Techniques d’analyse

5.4.2.1 Granulométrie

Les tests de granulométrie sur les résidus miniers furent réalisés selon les recommandations de
laISO (International Standards Organization). La méthode est celle de Tyler Incorporated (1982)

et consiste en une analyse combinée, humide et séche, du matériel. Le séchage, lors du passage

de la phase humide a la phase seche, fut exécuté de la fagon suivante: le matériel fut congelé
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2 -40°C pendant 24 heures, puis déposé dans un lyophilysateur VIRTIS, modele 10-100 durant

une journée.

5.4.2.2 pH et potentiel d’oxydoréduction (POR)

Les mesures de pH furent effectuées par le truchement d’un pH metre de marque RADIO
COPENHAGEN, modele 26, muni d’une électrode de verre combiné. L’appareil fut étalonné
quotidiennement a pH 1 et 4 avec une précision des mesures de +0.02 unité de pH. Quant aux
mesures du POR, elles furent quantifiées a 1’aide d’un pH métre FISHER ACCUMET, modgle
805 MP, pourvu d’une électrode combinée platine et Ag/KCl. La solution étalon pour calibrer
P’appareil est la solution de référence Zobell (Le Barander et Niedisto, 1978). On obtient cette
solution en mélangeant 0.003 M de ferricyanide de potassium, K;Fe(CN); avec 0.003 M de
ferrocyanure de potassium K,Fe(CN), + 3H,0 et 0.1 M de KCl.

5.4.2.3 Concentration en oxygéne dissous

La concentration en oxygene dissous fut compilée par 1’intermédiaire d’un oxymetre YELLOW
SPRINGS INSTRUMENT, modele 54. L’appareil était étalonné dans 1’eau saturée en oxygene
dissous a 20°C. Sous les conditions expérimentales, la concentration en oxygene dissous se
chiffrait 2 9.3 mg/L et était identique a la valeur de saturation de la pression atmosphérique

normale.

5.4.2.4 Métaux lourds

Le cuivre, le nickel, le fer total, le zinc et le cobalt furent analysés, en duplicata, a 1’aide d’un
spectrophotometre d’absorption atomique a flamme, modele AA-575, de la compagnie VARIAN.
Une mesure de la solution standard était effectuée a tous les cinq échantillons. Etant donné la
concentration élevée de certains métaux lourds obtenue lors de la solubilisation bactérienne,
plusieurs dilutions furent requises pour situer la majorité des concentrations des échantillons sur

la courbe d’étalonnage de I’appareil de mesure. Ces nombreuses dilutions engendrérent une
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marge d’erreur due a plusieurs facteurs tels que la précision des pipettes, la manutention, etc;
elles risquaient donc de fausser la validité des analyses. C’est pourquoi une seconde série
d’analyses, en duplicata également, sur les mémes métaux (a 1’exception du nickel) fut réalisée
a l’aide d’un spectrometre d’émission au plasma induit, modele 9000, de la compagnie
JARRELL-ASH, métaux extraits par la solution Mehlich III, en vue de comparer les deux séries
d’analyses. L’annexe 9 présente la comparaison des courbes obtenues entre ces deux types

d’analyse.

Les métaux lourds des résidus miniers furent extraits avec de 1’acide nitrique (HNO; conc.,
70%), de ’acide perchlorique (HCIO, conc., 72%) et de ’acide hydrofluoridrique (HF, 48%)
selon les directives de I’APHA (1985). Ils furent ensuite analysés, en duplicata, au spectrometre

d’émission au plasma induit.

Les étalons pour la préparation des solutions standards provenaient de la compagnic BDH
(British Drug House). Quant a la matrice ou agent diluant pour ces solutions standards, sa
composition chimique posait un certain probleme. Théoriquement, elle doit étre autant que
possible, identique au milieu dans lequel étaient plongés les métaux dissous. Il était difficile de
reproduire exactement le milieu du bioréacteur . Conséquemment, 1’auteur testa trois matrices
différentes en vue de quantifier les marges de concentrations obtenues par 1’emploi de chacune
d’elles. La premiere se composait uniquement d’acide nitrique (HNO,, 0.5% v/v) avec comme
solvant de base de I’eau déminéralisée, la seconde, de I’acide nitrique (0.5% v/v) avec comme
solvant de base du milieu 9K sans sulfate ferreux (voir section 5.3.2) et la troisiéme, de ’acide
nitrique (0.8% v/v) et de ’acide sulfurique (0.25% v/v), ces deux acides ayant comme solvant
de base le milieu 9K sans 1’ajout de FeSO,. Les résultats montrerent peu de différence sur
I’ensemble des métaux, si bien que la matrice employée fut la premiere pour tous les métaux a

P’exception du cobalt, pour lequel, les échantillons étaient dilués avec la troisieme matrice.

La présence ou non d’interférences due a la forte concentration d’un ou de plusieurs métaux,
devait également étre considérée. Selon la littérature, un seul métal pouvait fausser la

concentration d’un autre, il s’agissait du fer en regard du cobalt. Effectivement, apres avoir
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analysé les métaux en employant cinq dilutions (1/5, 1/10, 1/100, 1/1000 et 1/5000) dans les

trois matrices différentes et suite aux calculs impliqués, les concentrations métalliques
demeuraient constantes a 1’exception du cobalt. La concentration du cobalt, par rapport a
I’échantillon non dilué, augmentait pour les dilutions 1/5, 1/10 et 1/100 et se stabilisait a celles
de 1/1000 et 1/5000. 11 était évident que la quantité massive de fer dissous ou de sulfate ferreux

interférait sur le cobalt.

Le pourcentage de solubilisation fut calculé de la fagon suivante:
- en cuvée: % de solubilisation = [ (B-C)/A]®100
ou A: concentration (mg/L) en métal dans le résidu au début de
P’expérience, d’apres 1’analyse sur le produit solide.
B: concentration (mg/L) en métal dans le surnageant apres la
centrifugation, suite a ’analyse au spectrophotometre d’absorption
atomique a flamme.

C: valeur de B au jour 0 de ’essai.

- en continu: % de solubilisation = (B/A)®100

(N

ol A et B sont les mémes parametres que ceux définis en mode cuvée.

Le taux d’extraction (mg/L/jr) fut calculé pour les essais en continu de la maniere suivante:
Tx = Bm/D
ol  Bm: valeur moyenne de toutes les valeurs de B du dernier cycle du
temps de séjour.
D: durée d’un cycle (jour).

5.4.2.5 Coefficient volumétrique du transfert d’oxygeéne (K;a)

Ce parametre a ét€ déterminé selon la méthode d’état non stable d’aération (Ramalho, 1983).
La dépendance du K|, en regard de plusieurs parametres du bioréacteur a déja ét€ mentionné a

la section 4.4.9. La détermination de ce parametre, par une mesure directe, évalue la
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performance du bioréacteur pour solubiliser 1’oxygene. Deux procédures furent mises a 1’essai.
La premiere consistait 2 désoxygéner le milieu liquide par 1’addition d’un composé désoxydant,
comme le sulfite de sodium (Na,SO;), accompagné de chlorure de cobalt (CoCl,) comme
catalyseur. Apres avoir rempli le bioréacteur d’eau claire et ajouté les composés, 1’aération fut
démarrée et 1’oxygene dissous quantifié en fonction du temps. Cette fagon de procéder fut rejetée
car les résultats obtenus démontraient de grandes variations. La seconde procédure fut la
suivante: le milieu liquide était désoxygéné en purgant la solution avec de 1’azote gazeux,
pendant cinq minutes, pour permettre a 1’électrode de 1’oxymetre d’atteindre a 1’état stable une
valeur de zéro. L’azote gazeux fut remplacé par de I’air et I’essai s’arréta une minute apreés que
la saturation en oxygene dissous fut atteinte. Des mesures d’oxygene dissous (C) furent
quantifées a toutes les 25 secondes; la stabilité une fois atteinte, correspond a la concentration

a saturation (C,).

Le graphique de C versus le temps permet de visualiser le temps nécessaire au systeme 2

atteindre une stabilit€. En modifiant I’équation mathématique 19 (voir section 4.4.9), on obtient:

dC

= K adt 21)

L’intégration de ’équation 21 donne:

In (C, - C) = - K;at + constante d’intégration (22)

De I’équation 22, un graphique de (C, - C) sur une échelle semi-logarithmique versus le temps

donne une ligne droite dont la pente est égale a -K;a ou C, est la concentration d’oxygene 2
saturation, soit 8.15 mg O,/L a 26.5° C.
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5.5 RESULTATS BRUTS

5.5.1 Evolution des paramétres mesurés, des pourcentages de solubilisation et des taux

d’extraction pour les essais en modes cuvée et continu

L’annexe 1 expose les résultats bruts pour ’essai en mode cuvée a 10% de DP tandis que
I’annexe 2 présente ceux de 1’essai en mode cuvée 2 20% de DP. L’annexe 3 relate les résultats
bruts aux temps de séjour de 3, 5 jrs et 7 jrs; I’annexe 4 présente les mesures d’oxygene dissous
et les graphiques ayant permis la détermination de K;a. Les annexes 5 et 6 reproduisent les
graphiques des métaux en fonction du temps et les annexes 7 et 8, ces mémes métaux en
fonction du pH et du POR. Enfin, I’annexe 9 présente quelques courbes des métaux issues des

résultats obtenues par les deux types d’analyse.
5.5.2 Mesure du coefficient volumétrique de transfert d’oxygene (K;a)
L’annexe 4 contient les résultats bruts ainsi que les graphiques ayant permis la détermination du

K;a. Le K;a fut évalué€ a 0.4783/min dans un milieu abiotique, donc il ne tient pas compte de

la consommation en oxygene des bactéries.
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6. ANALYSE ET DISCUSSION DES RESULTATS

6.1 PERIODES DE STABILITE DES ESSAIS EN MODE CUVEE ET CONTINU

Tel que mentionné 2 la section 5.2, I’un des objectifs des essais en mode cuvée était d’évaluer
I’intervalle de temps nécessaire a 1’obtention d’une stabilité quantitative des parametres, soit le
pH et le POR, en vue d’estimer différents t, pour les essais en mode continu. Subséquemment
au choix des t,, une certaine rigueur scientifique exige I’attente d’au moins trois fois le t, pour
atteindre un régime permanent (Couillard et Mercier, 1990; 1991b) avant de considérer les
parametres mesurés en vue d’une analyse plus poussée. Diverses contraintes, d’ordre technique
et administrative, n’ont pas permis le respect du maintien de cette exigence et, le lecteur le
constatera par lui-méme, il aurait été trés pertinent de rencontrer cette exigence pour certains
t.. Le tableau 6.1 expose les mesures des parametres et résultats de solubilisation et d’extraction
des métaux. La quantification des moyennes du % de solubilisation et d’extraction des métaux,
du pH, du % de saturation en O.D. et du POR a été réalisée a partir des valeurs de la derniere

période du t, concerné, soit celle considérée en régime permanent

6.2 INFLUENCE DU TEMPS SUR LES PROFILS DES PARAMETRES MESURES ET SUR
LA SOLUBILISATION DES METAUX POUR LES ESSAIS EN MODE CUVEE

6.2.1 Relation du pH en fonction du temps

La figure 6.1 présente les profils du pH des essais en mode cuvée en fonction du temps: pour
I’essai a 10% de DP, I’on constate que les valeurs du pH augmentent légérement entre le jr 0
et le jr 11, passant de 2.25 a 2.6. Puis, il y a une baisse plus prononcée entre le jr 12 et le jr
20, de 2.59 a 1.86, laquelle demeure minime entre le jr 21 et le jr 40, soit de 1.86 a 1.79. En
fait, on peut considérer que le systéme est stable a partir du jr 21. Pour 1’essai a2 20% de DP,
le pH chute radicalement du deuxieéme au seizieme jour, soit de 3.04 a 1.36, pour ensuite se
maintenir aux environs de 1.25. La stabilité du systeme débute vers le dix-septieme jour. Quant

a D’essai stérile, il atteint une stabilité dés le deuxieéme jour pour demeurer constant jusqu’a la
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Durée | Densité Valeur max. du % de solubilisation Variations
de de Zn Cu Fe Co Ni POR pH |0.D.%
'exp. pulpe {mV)
a0jrs 10% 7493 | 225 | 2747 | 4312 10 383604 |1,79-258( 90-100
2748 20% 72,93 19 2485 | 32,12 87 367582 [ 1,17:3,04| 73-92
Densité de pulpe: 20%
tg % de solubilisation Taux d'extraction (mg/L/ir) movenne *
Zn Cu Fe Co Ni Zn Cu Fe Co Ni POR pH | OD%
{mVv)
3jrs 335 18,7 7.3 7.9 338 40,0 45,7 2040 1,38 27 408 2,65 93
sirs 62,1 27,7 28,0 223 3 62.8 42,2 4800 232 1,5 541 2,03 38
7irs 797 484 55,9 46,2 a7 76,6 51,9 €670 4,00 1,27 550 1,69 6

*

Condition:. lture:

pH initial: 2,5

Moyenne calculée pour un

ts de 3jrs =9 mesures
ts debjrs = 15 mesures
t g de 7jrs =21 mesures

Température: 20°C
Granulométrie: 60% - 400 mesh (38 um)
20% 400 et 150 mesh (38 et 106 um)
20% 150 et 28 mesh (106 et 600 um)
Substrat: Résidus miniers

Taux d'aération: 0,80 v/v/min.

Inoculum: 10% (v/v) culture mixte
Thiobacillus ferrooxidans
Thiobacillus thiooxidans

Tableau 6.1: Variation des paramétres et résultats de solubilisation et d'extraction des métaux.
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fin, avec un pH de 3.1. Les valeurs du pH sont donc légerement plus basses lors de I’essai a
20% de DP en regard de celui a 10% de DP.

6.2.2 Relation du POR en fonction du temps

La figure 6.2 exhibe les profils du POR pour les essais en mode cuvée en fonction du temps.
Les valeurs du POR pour I’essai 2 10% de DP se maintiennent durant les neuf premiers jours
entre 387 et 399 mV pour ensuite grimper rapidement a 580 mV en ’espace de sept jours. Les
jours subséquents laissent voir une variation des valeurs de 50 mV, i.e. que le POR, du
quatorziéme au quarantiéme jour, varie entre 549 et 604 mV. Le systtme s’est révélé stable a
partir du seizieme jour. La courbe de 1’essai a 20% de DP demeure assez convaincante en terme
de stabilité, du moins a partir du dixieéme jour. Effectivement, suite & un accroissement graduel
de 408 2 562 mV du jr 0 au jr 10, les valeurs sont passablement stables entre le jr 9 et le jr 27,
variant entre 562 et 582 mV. Les mesures du POR de I’essai contrfle, lesquelles sont
pratiquement constantes dés le deuxiéme jour, impliquent également une continuité du régime;
en effet, les valeurs du POR varient & peine, soient de 294 a 307 mV. Comparativement aux
valeurs de pH, les valeurs mesurées du POR sont pratiquement les mémes entre les deux essais,
soit ceux a 10 et 20% de DP.

6.2.3 Relation de I’oxygéne dissous en fonction du temps

Avant d’analyser les courbes du pourcentage de saturation en oxygene dissous (0.D.) en fonction
du temps, il faut préciser que les valeurs utilisées pour construire les profils sont les moyennes
des valeurs obtenues du haut et du bas du réacteur et ce, autant pour les essais en mode cuvée
que continu. La figure 6.3 expose les courbes du pourcentage de saturation en oxygene dissous
des essais en mode cuvée en fonction du temps. Les valeurs de ce parametre, pour 1’essai a 10%
de DP, se situent dans ’ensemble entre 90 et 100% de saturation en oxygene dissous, a
I’exception de deux valeurs aux jours 13 et 15, soit 89 et 85%. Pour ’essai a 20% de DP, les
mesures démontrent une séquence de variation, du jr 0 au jr 10, diminuant de 90 a 72% de

saturation; ultérieurement, les valeurs augmentent pour atteindre a la toute fin, 90% de saturation




Figure 6.2: Essais en mode cuvée
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Figure 6.3: Essais en mode cuvée
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en oxygene dissous. Autrement dit, il semble que la consommation en O.D. fut plus élevée
durant les onze premiers que durant les jours subséquents, ces derniers illustrant une minime
hausse de la consommation en oxygene dissous jusqu’a la fin de I’essai. Le profil de 1’essai
contréle présente une stabilité remarquable avec des valeurs variant entre 97 et 100%. Ainsi,
les valeurs mesurées pour les deux essais en mode cuvée indiquent que 1’0.D.

ne fut pas un facteur limitant pour la croissance bactérienne. Ceci corrobore 1’étude de Couillard

et Mercier (1991a) qui relate une faible consommation en oxygene dissous de Thiobacillus
ferrooxidans.

6.2.4 Relation des concentrations en métaux en fonction du temps

La figure 6.4 expose les profils de la concentration du Cu en fonction du temps pour les essais
en mode cuvée; on retrouvera en annexe 5 les courbes des autres métaux (Fe, Zn, Co et Ni).
Les courbes du Fe, Co et Zn sont treés similaires pour les deux DP en regard de celles du Cu
et du Ni. En effet, on observe, surtout pour les courbes du Fe et du Co et dans une moindre
mesure pour celle du Zn, que les concentrations augmentent lentement du jr O au jr 12 pour
I’essai a 10% de DP et du jr O au jr 5 pour 1’essai 2 20% de DP. Puis, ces concentrations
s’élevent rapidement du jr 13 au jr 22 pour I’essai a 10% de DP et du jr 6 au jr 15 pour ’essai
2 20% de DP. Les pentes de cette portion des courbes sont beaucoup plus fortes que celles de
la portion initiale de la courbe. Enfin, du jr 15 au jr 40 pour I’essai a 10% de DP et du jr 15
au jr 27 pour I’essai a 20% de DP, les concentrations se stabilisent. Quant aux courbes du Cu
et du Ni pour les deux essais, méme si 1’on retrouve la présence des deux dernieres périodes
précédemment décrites pour le Fe, le Co et le Zn, on constate 1’absence de cette période initiale
1.e. cette région de la courbe ol les concentrations augmentent trés lentement. La courbe du Ni
pour P’essai 2 20% de DP laisse également voir qu’a partir du jr 9 les concentrations demeurent
constantes comparativement aux autres courbes dont les concentrations sont plus stables a partir

du jr 15. Aussi, si on superposait toutes ces courbes, 1’on remarquerait un profil trés similaire.

Certaines études ont établi une relation entre le profil des concentrations métalliques a celui de

I’une ou plusieurs phases d’une croissance bactérienne (Choi et Torma, 1989); il semble que,
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pour les patrons des concentrations en métaux issus des essais 2 10% de DP, la relation entre
les concentrations des métaux et le temps s’apparente a celle d’une croissance bactérienne. Par
exemple, pour le Fe et le Co, on pourrait interpréter comme une phase de latence, cette région
de la courbe entre le jr O et le jr 12 suivie, du jr 13 au jr 24, d’une phase de croissance
exponentielle et enfin d’une phase stationnaire du jr 25 jusqu’a la fin de 1’essai. Les profils du
Cu, du Zn et du Ni semblent illustrer I’absence de cette phase de latence; la phase de croissance
exponentielle débute des le jr 0, laquelle dure du jr 0 au jr 20 pour le Cu et le Zn
comparativement du jr 0 au jr 10 pour le Ni, laquelle phase est suivie de la phase stationnaire
pour les trois métaux. Méme évidence pour 1’essai a 20% de DP, sauf que les phases de latence
pour le Fe et le Co sont moins longues, soient du jr 0 au jr 6 en regard du jr O au jr 12 pour
P’essai a 10% de DP. Subséquemment, les phases de croissance exponentielle pour ces deux
métaux se produisent plus rapidement, soit du jr 7 au jr 15 suivies de la phase stationnaire,
visible du jr 15 au jr 27. De mé&me pour les courbes du Cu et du Zn, la phase de croissance
exponentielle est plus courte que celle de ’essai a 10% de DP, étant réparti entre le jr O et le
jr 15; cette phase pour la courbe du Ni est identique a celle de P’essai a 10% de DP.

Les concentrations métalliques de tous les métaux dans le réacteur doublent, a part celle du Co,
lors du passage d’une DP de 10 4 20% mais en 13 jrs de moins pour 1’essai a 20%. En effet,
les pourcentages de solubilisation des métaux sont identiques pour les deux essais. Les courbes
des essais stériles permettent de conclure que, pour le Zn, le Fe, le Cu et le Co, I’influence de
la solubilisation bactérienne est majeure en regard de la solubilisation chimique. Effectivement,
cette solubilisation chimique représente 12% pour le Co, 5% pour le Fe, 3% pour le Zn et 2%
pour le Cu. Par contre, la solubilisation chimique du Ni est de 52%, et représente donc la moitié
de la solubilisation totale pour ’essai a 20% de DP. Cette constatation semble soutenir les
conclusions énoncées par Dutrizac et MacDonald (1974), a I’effet que la solubilisation du Ni,

issu de la pentlandite (Ni,Fe),S;, semblait similaire avec ou sans bactéries.

Globalement, I’analyse de cette section fait ressortir les points suivants. Il est possible de
maintenir, par I’entremise de ce type de bioréacteur et & une température de 20°C, une

croissance bactérienne avec des DP de 10 et 20%. Pour le pH, le POR et ’0.D., il existe une
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différence majeure des valeurs mesurées entre 1’essai stérile et les essais inoculés. Ceci démontre
I’influence de la culture bactérienne. Le fait que 1’on retrouve des valeurs identiques du POR
pour les deux essais inoculés en mode cuvée laisse supposer que ce parametre semble
indépendant de la densité de pulpe; par contre, les valeurs de pH plus basses pour ’essai a 20%
de DP par rapport a celles de I’essai 2 10% de DP semblent établir une certaine relation entre
ce parametre et la DP. L’augmentation de la concentration du substrat (densité de pulpe) sont
des hypotheses valables pour expliquer une hausse de ’activité bactérienne, laquelle a engendré
une concentration plus élevée en ions hydrogéne pour ’essai a 20% de DP. Cependant, il
devient moins apparent de définir des hypotheses pertinentes afin de décrire quelles sont les

facteurs qui ont permis 1’obtention de valeurs similaires du POR pour les essais aux deux DP.

Les valeurs du pH mesurées pour I’essai 3 20% de DP se comparent a celles de Helle et Onken
(1987); des valeurs de pH inférieures a 1.6 sont généralement requises pour maintenir le fer
ferrique en solution (Brock et Gustafson, 1976), ce qui empéche la formation de sulfates
ferriques basiques tels que la jarosite (Lundgren et Silver, 1980; Tuovinen, 1986). Les valeurs
du POR sont comparables a celles obtenues par Adam et al. (1989), de méme que celles de
Marchand (1986).

Il appert que le systeme, pour I’essai a 20%, démontre une stabilité entre le dixieme pour le
POR et le dix-septieme jour pour le pH et les métaux. Une approche empirique basée sur la
division par quatre de I’intervalle de temps nécessaire a ’obtention d’un systéme stable fut
utilisée pour 1’évaluation de t, adéquats. Cette approche est issue d’expériences réalisées sur des
boues municipales (Mercier, 1988). En fait, trois t, furent envisagés, le plus court soit le t, de
3 jrs équivalant a la période de stabilité la plus courte, le t, de 5 jrs se rapportant a la plus
longue période de stabilité. Le t, de 7 jrs fut tout de méme retenu advenant une sous-estimation

des périodes de stabilité des essais en mode cuvée.
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6.3 INFLUENCE DU TEMPS SUR LES PROFILS DES PARAMETRES MESURES ET SUR
LA SOLUBILISATION DES METAUX POUR LES ESSAIS EN MODE CONTINU

6.3.1 Relation du pH en fonction du temps

La figure 6.5 expose les courbes du pH obtenues lors des essais en mode continu en fonction
du temps. Le profil du pH correspondant au t, de 7 jrs laisse voir une régularité du syste¢me; en
effet, les valeurs gravitent entre 1.6 et 1.9, a part une légere fluctuation aux jours 14 et 15. En
fait, cette fluctuation est due a 1’évaporation de la phase liquide du bioréacteur, donc a une
hausse de la concentration des composés du milieu. Cette évaporation n’a pu étre compensée par
I’ajout quotidien d’eau étant donné ’absence de technicien durant cette période. Des valeurs
identiques de pH pour un t, de 7 jrs furent également mesurées par Marchand (1986) lors
d’essais en mode continu avec un CSTR. Les valeurs du pH de I’essai stérile, se situant entre
3.08 et 3.19, sont en moyenne d’une unité plus élevée que celles de I’essai inoculé et illustrent
la stabilité du systeme. La courbe du pH pour le t, de 5 jrs croit jusqu’au quatrieme jour, pour
ultérieurement se maintenir a des valeurs aux environs de 2. La constance des valeurs du pH a
partir du quatrieéme jour justifie I’affirmation que le systtme est pratiquement stable. Quant aux
valeurs de pH correspondant au t, de 3 jrs, elles s’élevent graduellement de 1.76 a 2.7
démontrant, par le fait méme, que le régime n’a pas encore atteint un équilibre. Si cet essai avec
un t, de 3 jrs avait été€ prolongé, les résultats auraient pu établir des conclusions intéressantes;
ainsi, il aurait été possible de discerner un lessivage de la biomasse en regard d’une densité
cellulaire plus faible que celle exposée lors du t, de 5 jrs. Il demeure que 1’allure de la courbe

tend vers une diminution évidente de la biomasse bactérienne.

6.3.2 Relation du POR en fonction du temps

Concernant la figure 6.6, elle présente les patrons du POR pour les essais en mode continu en
fonction du temps. Comme pour les deux essais en mode cuvée, peu d’écart sépare les valeurs
obtenues avec le t, de 5 jrs par rapport a celles obtenues pour un t, de 7 jrs; de fait, les valeurs

pour les deux t, gravitent entre 520 et 570 mV, méme si les valeurs du t, de 7 jrs (circa de 550




Figure 6.5: Essais en mode continu
pH en fonction du temps

pH
3.5
Tg: 3 irs Contréle Tg: 7 jrs
D B o Bl
) TS: 5 jrs
B T — KRR R R N
SV S Sk ‘
4 1 i 1 S N 7 L ’>K‘
15 <O P2 S
< ¢ TS: 7 jl’S
1 I I f i ] 1 i % ; I |
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22

Temps (jours)

Tg = temps de séjour

el



Figure 6.6: Essais en mode continu
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mV) sont a peine supérieures a celles du t, de 5 jrs (circa de 541 mV). A nouveau, ces valeurs
sont similaires a celles quantifiées par d’autres chercheurs (Tuovinen, 1972). La régularité du
systtme demeure bien visible. L’on peut également visualiser un va-et-vient des valeurs du POR
qui demeurent tout de méme entre 520 et 570 mV. L’auteur constata que les mesures du POR
effectuées le matin étaient toujours supérieures d’environ 20 mV a celles du soir. Une des
hypotheses envisageables pour expliquer ce phénomene semble étre 1’effet de la lumiere sur
I’activité bactérienne. En effet, durant la période nocturne, les lumieres du laboratoire étaient
éteintes contrairement a la période diurne. A ce propos, Le Roux et Marshall (1977) mentionnent
que la lumitre, indépendamment de la source d’énergie utilisée, a un effet inhibiteur sur
plusieurs espéces bactériennes. Les mesures du t, de I’essai stérile sont visiblement tres
stagnantes, soit entre 311 et 290 mV; elles correspondent également a celles que 1’on retrouve
en milieu abiotique (Rossi, 1990). Similairement aux valeurs du pH, les valeurs du POR pour
I’essai a un t, de 3 jrs chutent rapidement, débutant 2 534 mV pour descendre jusqu’a 392 mV;

le systtme semble toujours en condition instable pour ce t,.

6.3.3 Relation de ’oxygene dissous en fonction du temps

Les patrons des courbes de I’O.D. pour les essais en mode continu en fonction du temps sont
exposés a la figure 6.7. Le % de saturation en O.D. pour I’essai a un t, de 7 jrs fluctue entre
58 et 70%; la courbe fait voir une certaine régularité jusqu’au douzieme jour, puis démontre
quelques variations jusqu’a la fin de 1’essai. Le profil de 1’essai stérile a un t, de 7 jrs est
remarquable par sa presque totale régularité; effectivement, les valeurs se maintiennent entre 97
et 100% de saturation d’0.D. . Les mesures de 1’0O.D. pour I’essai a un t, de 5 jrs mettent en
évidence une baisse graduelle du pourcentage en oxygene dissous tout en démontrant que, pour
ce parametre, on ne peut admettre une continuité, donc un équilibre de 1a population bactérienne.
En effet, le % débute avec une valeur de 89% pour descendre jusqu’a 26%. Ceci implique une
augmentation évidente de la population bactérienne. A nouveau, il aurait été intéressant de
poursuivre 1’essai pour en visualiser le comportement. La courbe correspondant au t, de 3 jrs
atteint rapidement les valeurs maximales; en effet, dés le deuxieéme jour, ces dernidres

parviennent a 98% de saturation. Malgré une légere baisse au jr 4, les valeurs oscillent aux
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environs de 90%. Cette courbe met en évidence une baisse significative de la population

bactérienne sans pour autant démontrer, de maniere absolue, un lessivage de la biomasse.
6.3.4 Relation des concentrations en métaux en fonction du temps

On observe a la figure 6.8 les profils de Zn en fonction du temps pour les essais en mode
continu. I’annexe 6 présente les graphiques des autres métaux. Méme constatation que pour les
essais en mode cuvée, ’allure des courbes du Zn se décalque assez bien sur celles des autres
métaux. Pour tous les métaux, a I’exclusion du Ni qui expose une pente moins accentuée que
celles des autres éléments, les courbes obtenues avec un t, de 7 jrs exposent une continuelle
hausse des concentrations démontrant que, si l’essai avait duré plus longtemps, des
concentrations métalliques légeérement plus élevées auraient pu étre atteintes. Les profils des
métaux correspondant au t, de 5 jrs ont atteint une stabibité assez remarquable; 1’on remarque
que les concentrations métalliques sont pratiquement inchangées entre le début et la fin de
I’essai, sauf pour le Co dont la concentration est 1égérement inférieure a la fin. Quant aux profils
des métaux pour 1’essai a un t, de 3 jrs, ils demeurent inéluctablement en régime instable; en
effet, les concentrations du Fe, du Co, du Cu et du Zn décroissent abruptement pour se situer
tout pres de celles de 1’essai stérile, sans pour autant illustrer une quelconque stabilité. Ici
encore, la courbe du Ni fait exception a la tendance générale. La concentration, au lieu de chuter
rapidement comme c’est le cas pour celles des autres métaux, demeure stationnaire et se
juxtapose pratiquement sur celle de 1’essai avec le t, de 7 jrs. Le fait, que les concentrations du
Ni pour les trois t, se retrouvent pratiquement a des valeurs identiques, laisse supposer que ce
métal semble peu influencé par les variations du pH (de 1.69 a 2.77) et du POR (de 554 4 410
mV). Etant donné que pour chaque t, correspond une densité cellulaire, ceci sous-entend que la
solubilisation bactérienne agit plus faiblement sur la solubilisation du Ni. Cependant, les
microorganismes doivent certainement avoir une influence sur le Ni puisqu’il existe une

différence au niveau des concentrations entre 1’essai inoculé et 1’essai stérile.

De nouveau, si la durée de cet essai avait été poursuivi, les courbes des métaux auraient pu

dévoiler des conclusions intéressantes; en fait, les mémes que celles des essais en mode cuvée,




Figure 6.8: Essais en mode continu
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a savoir si réellement ce t, amenait 2 un lessivage total ou partiel de la biomasse. Les patrons
des métaux de ’essai stérile illustrent la part négligeable de la solubilisation chimique en regard
de la solubilisation bactérienne, a I’exclusion du Ni; la solubilisation chimique du Co et du Zn
ne correspond qu’a 6% de la solubilisation totale, le Fe a 3% et le Cu a 2% . Comme pour
I’essai en mode cuvée, la solubilisation chimique du Ni atteint un pourcentage important, soit
68%; on constate donc 1’importance majeure de la solubilisation chimique du Ni en regard de

celle des autres métaux.

L’intégration de 1’ensemble des parametres de cette section pour en dégager a une analyse in
extenso met en évidence les aspects suivants. Les essais en mode continu correspondent en
réalit€ a un systtme chemostat en ce sens que des conditions chimiques constantes sont
maintenues en contrdlant le débit d’entrée et de sortie du systtme. Autrement dit, le taux de
croissance de la culture est en équilibre avec le rythme de déperdition des cellules par le trop
plein. Si le débit d’entrée est modifié (a la hausse ou a la baisse), la densité cellulaire sera
modifiée pour une période de transition, mais un nouvel équilibre (steady state) sera établi en
peu de temps et la densité cellulaire redeviendra constante, mais a un niveau différent de celui
prévalent avant la modification du débit. C’est donc dire que le taux de croissance de la
population s’ajuste en fonction du débit d’addition du milieu frais pour maintenir 1’équilibre avec
le rythme de déperdition des cellules par le trop plein (Ingraham et al., 1983).
Mathématiquement, on peut décrire ce qui se passe en chemostat par les parameétres suivants
(Ingraham et al., 1983; Couillard, 1990):

Soit:

V: le volume de la culture.

f: le débit (flow rate) mesuré en unités de volume de la culture par heure.
t:  le temps de séjour ou le temps moyen qu’une cellule passe dans le milieu de culture.

t, = V/f Q1)




139

L’inverse du t, est le taux de dilution D. \
D = 1/t,=fIV (22)

A I’équilibre (steady state), le nombre de cellules N ou la masse cellulaire X qui est perdue par

le trop plein est égale au nombre de cellules ou la masse cellulaire produite par la croissance.

Le taux de production de cellules (dX) par la croissance peut étre décrit par 1’équation
(Couillard, 1990):

dX/dt = KX (23)
ou K = constante de croissance ou ;onstante du taux de croissance spécifique.
et le taux de perte cellulaire par 1’équation:

dX/dt = (f/V) ® (X) = DX 24)

et ’équation 24 devient:

KX = DX (25)
ou:

K=D=f{/V (26)
L’équation 26 ne fait que réaffirmer que le taux de croissance d’une culture en chemostat est
déterminé par le débit et le volume de la culture. C’est exactement ce qui s’est produit pour les

essais avec les t, de 5 et 7 jrs; les deux essais sont visiblement stables avec chacun leur propre

taux de croissance. Ainsi, puisque le systéme est en conditions stables pour les essais en mode
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continu 2 des t, de 5 et 7 jrs, il est possible d’affirmer, qu’avec ce type de bioréacteur, a une
DP de 20% et a une température de 20°C, des temps de génération (intervalle de temps entre
deux divisions) de la culture de 5 et 7 jrs ont été réalisés. Par contre, 1’auteur ne peut conclure
catégoriquement qu’un temps de génération de 3 jrs est réalisable puisque les parametres mesurés
n’ont démontré en aucun cas une quelconque stabilité. Au contraire, les profils des courbes
révelaient une forte tendance 2 un futur lessivage de la biomasse, sans pour autant la confirmer.
En ce sens, les mesures du % de saturation en O.D. de I’essai a un t, de 3 jrs sont trés
révélatrices et permettent, pratiquement, de justifier la confirmation d’un lessivage bactérien.
Ceci laisse supposer qu’un temps de génération de 4 jrs demeure envisageable. Selon les valeurs
du % de saturation en O.D. des trois essais en mode continu, il semble que la population
bactérienne maximale fut atteinte lors de ’essai a un t, de 5 jrs. Avec seulement 26% de
saturation en O.D. 2 la fin de cet essai et puisque les substrats et autres nutriments du milieu de
culture 9K étaient toujours en concentration élevée, il semble pertinent de s’interroger sur
I’hypothése selon laquelle I’oxygene dissous pourrait étre le nutriment limitant advenant la
réalisation d’un essai a un t, de 4 jrs. L’on se rappelle que la chronologie des essais, présentée
a la section 5.2, montrait que lors de la transition de 1’essai 2 20% de DP a celui en mode
continu avec un t, de 5 jrs, le pH passait de 1.19 2 1.98 en 4.4 jrs pour se maintenir
ultérieurement aux environs de 2, et que le passage d’un t, de 5 a 7 jrs entrainait une baisse du
pH de 2 a 1.8 en 4.4 jrs, cette derni¢re valeur de pH demeurant constante aux alentours de 1.77.
Ceci illustre que le systeéme prend environ 4.4 jrs a s’ajuster en regard du nouveau débit et,
simultanément, semble indiquer qu’un t, de 4 jrs serait le t, optimum pour obtenir une population

bactérienne élevée.

Selon Torma et Panneton (1973), le maximum de 1’utilisation du substrat est obtenu a des taux
faibles de dilution tandis que le maximum de la croissance et de la consommation du substrat
sera atteint a des taux élevés de dilution (Tyagi et Couillard, 1989). Ceci est corroboré par la
concentration des métaux pour 1’essai a un t, de 7 jrs qui est le double de celle pour 1’essai a un
t, de 5 jrs, exception faite du Ni, et par les faibles valeurs du % en O.D. obtenues lors de 1’essai

a un t, de 5 jrs attestant une croissance bactérienne maximale.
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Ces résultats illustrent ’écart évident des valeurs chiffrées entre 1’essai stérile et les essais
inoculés impliquant I’effet majeur de I’activité bactérienne sur les parametres physico-chimiques
et la solubilisation des métaux par rapport a un milieu abiotique. Les plus basses valeurs du pH
ont été obtenues durant I’essai avec un t, de 7 jrs; les valeurs du POR pour les essais avec des
t, de 5 et 7 jrs sont pratiquement identiques, la moyenne des valeurs de 1’essai a un t, de 7 jrs
étant de 550 mV en regard de 541 mV pour 1’essai a un t, de 5 jrs; ceci semble illustrer que le

POR devient indépendant du t, pour des valeurs plus élevées que 5 jrs.
6.4 INFLUENCE DU pH ET DU POR SUR LA CONCENTRATION DES METAUX
6.4.1 Relation des concentrations en métaux en fonction du pH

Les concentrations du Zn dans le réacteur en fonction du pH, pour ’essai a 10% de DP, sont
présentées a la figure 6.9; on retrouvera en annexe 7, les figures du Cu, du Fe, du Ni et du Co
pour les deux essais en mode cuvée et continu. Pour cet essai en mode cuvée a 10% de DP, un
modele analogue se dégage des profils du Zn, du Cu, du Fe et du Co en regard de celui du Ni;
la concentration des métaux est inversement proportionnelle au pH. A ’aide d’une régression
linéaire, on obtient un coefficient de corrélation (r) de 0.58 pour le Ni (annexe 7b) en regard
de 0.79 pour le Zn (fig. 6.9), de 0.8 pour le Cu (annexe 7a), de 0.89 pour le Fe (annexe 7¢)
et de 0.92 pour le Co (annexe 7d). Ces résultats sous-entendent que le pH influence beaucoup
plus la solubilisation du Zn, du Cu, du Fe et du Co que celle du Ni. Pour I’essai a 20% de DP,
méme phénomeéne observé sinon plus amplifié, les courbes sont pratiquement juxtaposables les
unes sur les autres a I’exception, & nouveau, de celle du Ni. Comme pour I’essai a2 10% de DP,
la concentration des métaux est inversement proportionnelle au pH. Cependant, la relation
semble beaucoup plus linéaire que pour P’essai 2 10% de DP. En effet, les coefficients de
relation sont beaucoup plus significatifs; pour le Ni, on obtient un (r) de 0.86 (annexe 7i), pour
le Co de 0.92 (annexe 7f), pour le Fe de 0.94 (annexe 7g), pour le Zn de 0.95 (annexe 7e) et
pour le Cu de 0.96 (annexe 7h). Ainsi, pour I’essai 2 20% de DP, la relation du pH en fonction
des métaux demeure plus évidente que pour I’essai 2 10% de DP. Le Ni est 2 nouveau le métal

dont 1a relation avec le pH est moins probante que les autres métaux.




Figure 6.9: Essai en mode cuvée
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Les patrons des concentrations métalliques en fonction du pH pour 1’essai en mode continu a un
t, de 3 jrs démontrent une méme similitude. Avec un (r) de 0.85 pour le Ni (annexe 7n), de 0.96
pour le Fe (annexe 7m) et le Co (annexe 71), de 0.97 pour le Zn (annexe 7j) et de 0.98 pour le
Cu (annexe 7k), ces résultats indiquent une tres forte relation entre le pH et la solubilisation des
métaux. Une fois de plus, la relation entre le pH et la solubilisation du Ni demeure la plus
faible. La concentration des métaux est inversement proportionnelle au pH. Quantitativement,
cet essai atteste qu’un t, de 3 jrs est inapte a étre considéré comme un t, optimal. Effectivement,
la concentration du Cu baisse de 70%, celle du Fe de 90%, celle du Co de 86% et celle du Zn
de 84 %; seul la concentration du Ni ne subit pas une décroissance aussi marquée avec seulement
10%.

Les courbes correspondant au t, de 5 jrs sont, par contre, beaucoup plus aléatoires. Tandis que
celles du Fe, du Cu et du Zn poss¢dent une affinité commune, les courbes du Ni et du Co sont
différentes non seulement des précédentes mais également entre elles. Ainsi, pour une élévation
d’une unité de pH, la concentration du Co diminue de 28%, celle du Zn de 13% et celle du Ni
de 3%. Par contre, la concentration du Fe est sensiblement stable (une baisse minime de 0.8%)
tandis que la concentration du Cu augmente de 8%. Ces profils du Fe et du Cu sous-entendent
qu’une hausse du pH n’entraine pas nécessairement une baisse de la concentration du métal et
impliquent qu’un ou plusieurs autres parametres sont en cause pour justifier I’augmentation du
Cu et la stabilité du Fe. Une hypothese envisageable serait peut-Etre une sélection de la part des
microorganismes pour tel sulfure métallique. Ainsi donc, le t, de 5 jrs demeure plus efficace que
celui de 3 jrs, concernant la solubilisation du Fe et le Cu, mais non optimal puisqu’il engendre

une baisse de la concentration du Zn et du Ni et une stagnation du Co.

Un lien évident demeure autant pour les essais en mode cuvée que continu; les concentrations
des métaux augmentent 2 mesure que baisse le pH, a ’exception du Cu pour un t, de 5 jrs. A
propos de 1’essai avec un t, de 7 jrs, ’auteur n’a pas jugé pertinent de les analyser du fait que
les profils des courbes ne démontraient aucune relation significative entre le pH et les
concentrations des métaux; les patrons des métaux présentaient un ensemble de points situés dans

une région spécifique du graphique. Ceci est compréhensible du fait que les variations du pH
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et des concentrations métalliques étaient minimes tout au long de 1’essai.

6.4.2 Relation des concentrations en métaux en fonction du POR

L’annexe 8 expose les graphiques, pour les essais en mode cuvée et continu, des concentrations
métalliques dans le réacteur en fonction du POR. La figure 6.10 représente les valeurs du Ni
en fonction du POR pour ’essai a 10% de DP. Comme pour le pH, la corrélation entre les
concentrations du Ni et le POR demeure la moins élevée parmi ’ensemble des métaux. Ainsi,
on obtient un (r) de 0.67 pour le Ni (fig. 6.10), de 0.82 pour le Fe (annexe 8b), de 0.84 pour

le Cu (annexe 8a), le Zn (annexe 8d) et le Co (annexe 8c).

Une certaine relation peut étre obtenue entre les courbes de I’essai en mode cuvée a 20% de DP.
En examinant la relation entre les concentrations métalliques et le POR, on calcule un (r) de 0.8
pour le Co (annexe 8g), 0.85 pour le Fe (annexe 8f), de 0.9 pour le Zn (annexe 8¢), de 0.91
pour le Ni (annexe 8i) et de 0.95 pour le Cu (annexe 8h). Contrairement aux autres essais, la
relation du Ni avec le POR demeure élevée tandis que celle du Fe et du Co est moins forte. En
fait, les profils du Fe, du Co et du Zn laissent apparaitre une forme beaucoup plus exponentielle
que linéaire. Si effectivement pour le Zn, le Fe et le Co, la relation était

exponentielle, ceci impliquerait que les concentrations de ces trois métaux, pour un intervalle
de temps spécifique, demeureraient relativement constantes pour une large gamme du POR. Par

la suite, ces concentrations augmenteraient en regard d’une minime variation du POR.

Pour les essais en mode continu , seuls les profils de 1’essai correspondant au t, de 3 jrs ont été
retenues car, d’une fagon identique aux profils des concentrations métalliques en fonction du pH
pour l’essai d’un t, de 7 jrs, la relation demeurait non spécifique entre le POR et les
concentrations des métaux pour les essais avec des t, de 5 et 7 jrs. Les profils de ’essai avec
un t, de 3 jrs présentent une orientation illustrant une certaine dépendance entre les deux
parametres. Les coefficients de corrélation de 0.93 pour le Cu (annexe 8m), le Co (annexe 8l1)
et le Zn (annexe &j), de 0.91 pour le Fe (annexe 8k) et de 0.84 pour le Ni (annexe 8n) illustrent
I’influence du POR sur la solubilisation des métaux pour ce t,. Le comportement du Ni est




Figure 6.10: Essai en mode cuvée
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identique pour cet essai a celui des autres essais discutés antérieurement. L’effet du POR sur ce

métal est moindre que sur les autres métaux.

6.5 EFFICACITE DU TRAITEMENT

6.5.1 Influence du t,

6.5.1.1 Relation du pH en fonction du t,

La figure 6.11 correspond aux valeurs du pH en fonction du t,. En utilisant les valeurs du pH
issues de la derni¢re période du t, pour chaque essai en continu, on obtient, 2 1’aide d’une
régression linéaire, un coefficient de corrélation (r) de 0.81. Ceci explique 65% de la variation
totale. I1 semble donc que le pH est inversement proportionnel au t,. Le t, de 3 jrs est le moins
efficace avec des valeurs de pH plus élevées que celles obtenues aux autres t,. Le t, de 7 jrs

demeure le plus performant pour abaisser et maintenir le pH & une valeur de 1.7.

6.5.1.2 Relation du POR en fonction du t,

La figure 6.12 montre le profil du POR en fonction du t,. Loin d’étre linéaire, elle serait méme
plus de type exponentielle, cette courbe permet tout de méme de mettre en relief certaines
constatations. Peu de différence sépare les valeurs du POR entre les t, de 5 et de 7 jrs; autrement
dit, a partir d’un t, de 5 jrs, le POR est pratiquement indépendant du t, et il ne semble pas étre
une des variables maitresses pour expliquer la hausse des concentrations métalliques entre les
t, de 5 et de 7 jrs. De plus, cet écart trés faible des valeurs du POR entre le t, de 5 jrs et celui
de 7 jrs ne permait pas de conclure lequel des t, est le plus efficace. Conséquemment, un ou
plusieurs autres parametres ont une incidence plus forte que le POR sur la solubilisation des

métaux. Le t, de 3 jrs peut étre rejeté comme t, optimum du fait que les valeurs du POR

obtenues sont beaucoup moins élevées que celles pour les t, de 5 et 7 jrs.




Figure 6.11: Essais en continu
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6.5.1.3 Relation de 1’0O.D. en fonction du t

La figure 6.13 présente la variation du % de saturation en O.D. dans le réacteur en fonction du
t,. Il est acquis qu’une baisse du % de saturation en O.D. implique une plus grande activité
bactérienne méme si une partie de cet oxygene sert a 1’oxydation du soufre élémentaire et du
sulfite. L’essai a un t, de 3 jrs est, 2 nouveau, le moins performant avec une consommation en
O.D. d’a peine 6 a 7%. L’essai & un t, de 5 jrs démontre, au contraire, une plus grande
utilisation de 1’0.D.; environ 62% de 1’0.D. est consommé en regard de 35% pour 1’essai A un

t, de 7 jrs. Ainsi, un t, de 5 jrs est celui engendrant une population bactérienne optimale.

6.5.2 Pourcentage de solubilisation

On retrouve a la figure 6.14 les profils des % de solubilisation des métaux analysés pour 1’essai
en mode cuvée a 10% de DP. Pour cet essai, 75% du Zn, 43% du Co, 27% du Fe, 22.5% du
Cu et 10% du Ni furent solubilisés en quarante jours. Ces pourcentages de solubilisation ont été
calculés quotidiennement. En fait, le % de solubilisation permet d’établir, sans égard a la
concentration, un ordre de solubilité des métaux. L’étude de Torma et Sakaguchi (1978) semble
établir que le taux d’oxydation des sulfures en présence de Thiobacillus ferrooxidans est relié
au produit de solubilité des sulfures correspondants. Autrement dit, 1’ordre de solubilité est: FeS
> NiS > CoS > ZnS > CdS > CuS > Cu,S. L’ordre correspondant a 1’essai réalisé est: Zn
> Co > Fe > Cu > Ni; ces résultats ne correspondent pas aux conclusions de 1’étude
susmentionnée. En fait, cet ordre se compare beaucoup plus a la série €lectrochimique des
minéraux sulfurés (Yakhontova, 1985), laquelle relate I’ordre suivant: CoS > ZnS > CuFeS,
> (Fe,Ni)S > FeS,. Les courbes des % de solubilisation du Zn, du Fe, du Cu et du Ni
présentent une certaine stabilité a partir du vingt-troisiéme jour en comparaison de celle du Co

qui présente une croissance faible mais continue.

La figure 6.15 expose les patrons des % de solubilisation des métaux pour ’essai en mode cuvée
a2 20% de DP. Il y a une certaine régularité des courbes de pourcentage a partir du seizieme
jour. En effet, a partir de cette date jusqu’au vingt-septi¢me jour, le % du Zn varie entre 68 et




Figure 6.13: Essais en mode continu
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Figure 6.14: Essais en mode cuvée
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Figure 6.15: Essais en mode cuvée
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73%, le Co, entre 25 et 32%, le Fe, entre 19 et 23%, le Cu, entre 15 et 17% et le Ni, entre 7.5

et 8.5%. Par son profil en regard de celui des autres métaux, la courbe du Zn est la plus apte
a représenter celle d’une croissance bactérienne. Méme si la phase de latence, i.e. la portion de
0 a 5 jrs, ne demeure pas significativement représentative, les phases de croissance
exponientielle (5 a 16 jrs) et de stabilité (17 a 27 jrs) elles, le sont. Méme si les pourcentages
de solubilisation maximale a la fin des deux essais en mode cuvée a 10 et 20% de DP different,
P’ordre de solubilité des métaux est identique a 1’essai précédent, a savoir 73% pour le Zn, 32%
pour le Co, 25% pour le Fe, 19% pour le Cu et 9% pour le Ni. Ici encore, I’ordre de solubilité
differe des relations suggérées par Torma et Sakaguchi (1978) tandis qu’elle corrobore 1’ordre
de la série €lectrochimique de Yakhontova (1985).

La figure 6.16 nous fait voir les patrons des % de solubilisation pour les essais en mode continu
en fonction du t,. Premiere constatation, le % de solubilisation de tous les métaux est optimum
pour le t, de 7 jrs en regard des autres t; ceci corrobore le fait qu’a un faible taux de dilution
correspond une utilisation maximale du substrat (Torma et Panneton, 1973). Avec 80% pour le
Zn, 56% pour le Fe, 48% pour le Cu, 46% pour le Co et 37% pour le Ni, ce t, demeure le plus
performant par rapport aux deux autres t,.

Deuxieme évidence, le % de solubilisation des métaux analysés croit, a ’exception du Ni
notamment, a mesure qu’augmente le t,, 2 I’exception du Ni lors du passage du t, de 3 a 5 jrs.
Effectivement, pour le Zn, les % de solubilisation passent de 33 & 62, puis a 80% pour des t,
de 3, 5 et 7 jrs; pour le Cu, de 19 a 28 et a 49% pour le méme ordre des t,, pour le Fe, de 7
a28etas56%, pour le Co, de 8 2 22 et 2 46% et pour le Ni, de 34 2 31 et 2 37%. Le profil
du Ni, avec une variation d’a peine 3%, laisse voir que la solubilisation de ce métal est
indépendante du t,. Pour les autres métaux, la relation entre le % de solubilisation et le t, est

nettement plus significative.

En regardant de plus pres la proportion des métaux solubilisés entre les différents t,, il en ressort
les points suivants. A part le Ni, 1’augmentation du % de solubilisation est plus marquée entre

le passage du t,de 3 2 5 jrs que celui de 5 a 7 jrs. Ainsi, le % de solubilisation du Zn pour le




Figure 6.16: Essais en mode continu
% de solubilisation en fonction du temps
de séjour

100

121

%




155

t, de 5 jrs est de 2 fois celui du t, de 3 jrs, celui du Cu de 1.5 fois, celui du Fe de 4 fois et celui
du Co de 3 fois. A comparer au passage du t, de 5 a 7 jrs ou, pour le t, de 7 jrs, le % de
solubilisation du Zn est de 1.25 fois celui du t, de 5 jrs, de 1.7 fois pour le Cu, de 2 fois pour
le Fe et le Co et de 1.2 fois pour le Ni. Autrement dit, pour le Zn, le Fe et le Co, la hausse des
% de solubilisation est plus élevée entre les t, de 3 et de S jrs quelle ne 1’est entre les t, de 5 et
de 7 jrs.

Les ordres de solubilité des métaux pour les essais en mode continu sont, pour un t, de 3 jrs:
Zn et Ni > Cu > Fe, Co. Pour un t, de 5 jrs, il est: Zn > Ni > Cu, Fe > Co. Enfin, pour
un t,de 7 jrs, il est: Zn > Fe > Cuet Co > Ni. A nouveau, ces ordres ne correspondent pas
a celle exposée par Torma et Sakaguchi (1978). Elles sont également un peu semblables a la
série de Yakhontova (1985), soit CoS > ZnS > CuFeS, > (Fe,Ni)S > FeS,. En comparant
ces ordres, non seulement pour les essais en mode continu mais aussi pour les deux essais en
mode cuvée (en fait, ’ordre est le méme, soit Zn > Co > Fe > Cu > Ni), il appert que le
Zn, malgré son faible produit de solubilité, est le métal le plus dissous parmi I’ensemble. Le Ni,
étant au dernier rang pour les essais en mode cuvée, demeure au méme rang pour 1’essai avec
un t, de 7 jrs; puis, au t, de 5 jrs, il se retourve deuxieéme pour terminer au premier rang lors
de ’essai avec un t, de 3 jrs. Ces résultats de méme que ceux des essais stériles semblent
démontrer que le Ni se solubilise plus facilement en milieu abiotique qu’en milieu biotique ou
encore que le sulfure de Ni ne demeure pas un substrat potentiel pour les microorganismes.
Effectivement, vu que l’essai avec un t, de 3 jrs correspondait a une treés faible activité
bactérienne, le Ni est le plus solubilisé; de méme, en milieu stérile pour les deux types d’essais,
le % total de solubilisation du Ni représente 50% et plus. Enfin, puisqu’a chaque t, correspond
une densité cellulaire différente, 1’égard minime entre les concentrations du Ni pour les trois t,
implique une plus faible influence des microorganismes sur le sulfure de Ni en regard des autres
sulfures. Selon ’auteur, trop de facteurs sont en jeu pour expliquer le comportement des
différents métaux par I’influence unique de tel ou tel facteur. Par exemple, quel est le rdle joué
par la concentration des ions ferriques, par le rapport du Fe**/Fe?*? Quelle est I’influence réelle

du milieu bactérien par rapport au milieu chimique? Quel est ’effet des potentiels mixtes des

minéraux sulfurés versus les potentiels redox de la solution?
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6.5.3 Taux d’extraction

La figure 6.17 expose les taux d’extraction en fonction du t,. Ces taux représentent la moyenne
du dernier cycle du t,. Les taux les plus élevés pour le Zn, le Cu, le Fe et le Co furent obtenus
a un t, de 7 jrs, avec 6.67 g/L/jr pour le Fe, 76.6 mg/L/jr pour le Zn, 52 mg/L/jr pour le Cu
et 4 mg/L/jr pour le Co, tandis que pour le Ni. Son taux maximum fut réalisé a un t, de 3 jrs
avec 2.7 mg/L/jr. Les taux de tous les métaux, a ’exception du Ni augmentent a mesure que
s’éleve le t,. Cependant, en comparaison des trois t,, les variations des taux du Cu et du Ni sont
minimes; en fait, ils demeurent moins influencés par le t, en regard des taux d’extraction obtenus

avec le Zn, le Co et le Fe.

Etant donné que la température de tous les essais (modes cuvée et continu) fut maintenue a 20°C,
il semble donc possible qu’en doublant la température, la vitesse de solubilisation soit également
doublée. En effet, Guay et al. (1975), Sakaguchi et al. (1976) et Tyagi et Couillard (1989)

estimerent le coefficient de température, Q,, aux environs de 2.

6.6 COEFFICIENTS BIOCINETIQUES

Pour arriver a bien quantifier les principaux parametres cinétiques en chemostat, deux équations

fondamentales sont nécessaires.

Soient 1° (Torma et Panneton, 1973):

C= Ks D/(Kmnx - D) (27)
ou C = concentration du substrat énergétique en mg/L
K, = constante numériquement égale a la concentration du nutriment a laquelle K =
K,./2 en h'!
K = constante de croissance spécifique a une concentration C limitante d’un nutriment

en h'
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K..x. = constante de croissance spécifique a une concentration saturante du nutriment

en h!

D = taux de dilution en h’

et 2%
X = Y(C, - C) (28)

ou X = concentration des microorganismes en g/L ou cellules/mL

Y = coefficient de rendement

C, = concentration de substrat ajouté en mg/L

C = concentration de substrat en mg/L

L’équation 27 établit la relation fondamentale entre la concentration C de substrat dans le milieu
de culture et le taux de dilution D. De ces deux équations fondamentales, la figure 6.18 peut étre
construite; elle montre les relations entre la densité cellulaire X, la concentration C du nutriment
limitant et le taux de dilution. On peut constater que la densité cellulaire demeure relativement
constante pour une large gamme de taux de dilution correspondant a la zone d’opération du
chemostat. A taux de dilution élevé ol la densité X varie rapidement en fonction de D, le
chemostat devient instable et une petite variation de D peut causer un lessivage (Ingraham et al.,
1983).

Ces deux équations nécessitent la quantification de la concentration du substrat ainsi que celle
de la population bactérienne. Pour I’étude en question, différentes contraintes techniques ont
empéché une mesure précise du substrat. En effet, il ne semble pas exister de technique
d’analyse pour différencier en phase solide le fer ferreux du fer ferrique; de plus, les résidus
miniers ne possédaient pas une composition minéralogique trées homogene. Egalement, aucun
compte bactérien ne fut réalis€ car la plupart des méthodes d’énumération de cellules

bactériennes sous-estiment le nombre de bactéries (Christison et al., 1985).
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Figure 6.18: Relation entre la biomasse (X), la concentration du
substrat limitant (c) et le taux de dilution (D) pour
une culture en mode continu. (Ingraham et al. , 1983)
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Cependant, I’auteur peut affirmer que u,, étant le taux de croissance maximum, est plus grand

que 0.0083 car le systeme, d’apres les parameétres mesurés, était tres stable; de plus, méme si

les résultats de 1’essai d’un t, de 3 jrs ne peuvent certifier catégoriquement la stabilité du

systeme, il semble que u,, se situerait entre 0.014 et 0.010.




CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS
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Le procédé de lixiviation bactérienne permet d’envisager des résultats trés performants tant pour
P’extraction des métaux issus des résidus miniers que pour ’applicabilité d’un tel procédé a 1'une
des étapes de la phase d’enrichissement d’un ou des métaux convoités. Différents essais effectués
en présence d’une culture mixte de thiobacilles avec des résidus miniers issus d’un gisement
sulfureux ont permis d’évaluer la faisabilité technique du procédé. De plus, cette étude a mis en
relief I’importance de certains parametres physico-chimiques reliés a la solubilisation

bactérienne.

Le maintien d’une croissance bactérienne a 20°C s’avere donc techniquement possible avec un
bioréacteur a ascension pneumatique. Ce maintien de la population microbienne fut également
démontré pour des essais en mode cuvée avec des densités de pulpe de 10 et 20% et pour des
essais en mode continu avec des temps de séjour de 3, 5 et 7 jours et une densité de pulpe de
20%. Outre le fait d’établir que les résidus miniers demeurent un substrat adéquat pour ’activité

bactérienne, les résultats de la lixiviation des métaux illustrent le potentiel technique du procédé.

En mode cuvée avec une DP de 10%, les pourcentages de solubilisation, durant une période de
40 jours, furent de 75% pour le Zn, 43% pour le Co, 27% pour le Fe, 22.5% pour le Cu et
10% pour le Ni; en 27 jours, des pourcentages identiques ont été quantifés lors de 1’essai 2 20%
de DP, attestant que les concentrations des métaux ont doublé pour cet essai. Cette différence
de treize jours, pour I’obtention de pourcentages de solubilisation similaires, de méme que des
valeurs de pH plus basses et une plus forte consommation en O.D. illustre, pour 1’essai a 20%
de DP, I’augmentation de la population bactérienne et, implicitement, une certaine acclimatation
de la culture mixte employée. Ce fait semble également indiquer que, pour une méme culture
mixte et un substrat identique, les conditions du systeme, i.e. celles du bioréacteur a ascension

pneumatique, modifient I’acclimatation initiale, i.e. celle issue des fioles d’Erlenmeyer agitées.

En mode continu, le temps de s€jour de 7 jours demeure le plus performant avec des
pourcentages de solubilisation de 80% pour le Zn, 48% pour le Cu, 56% pour le Fe, 46% pour
le Co et 37% pour le Ni en comparaison, pour le t, de 5 jrs ou le pourcentage de solubilisation

se situe a4 62% pour le Zn, 28% pour le Cu, 28% pour le Fe, 22% pour le Ni et de 31% pour




164

le Co et pour le t, de 3 jrs ou le pourcentage de solubilisation est de 33% pour le Zn, 19% pour
le Cu, 7% pour le Fe, 8% pour le Co et de 34% pour le Ni. La stabilité des valeurs du pH, du
POR et des concentrations métalliques, de méme que des différents % de saturation en O.D.,
pour les t, de 5 et 7 jrs, démontrent un systtme a 1’équilibre (steady state), corroborant le
principe théorique que pour chaque taux de dilution correspond une densité cellulaire. Ainsi, des

temps de génération de 5 et 7 jrs sont possibles aux conditions du systeme étudié.

En opposition aux mesures des essais précédents (t, de S et 7 jrs), ’ensemble des parametres
quantifiés pour le t, de 3 jrs révele une instabilité du systtme. Une diminution continuelle du
POR et des concentrations métalliques, de méme qu’une augmentation des mesures de pH et des
valeurs de % en O.D., atteignant pratiquement celles de I’essai stérile, illustrent que le systeme
tend vers un lessivage de la biomasse. Ces résultats laissent voir qu’un temps de génération de
3 jrs ne semble pas étre envisageable aux conditions réalisées. Ces mémes résultats appuient la
théorie selon laquelle le maximum de I’utilisation du substrat est obtenue a des taux faibles de
dilution (maximum des concentrations métalliques sont obtenues au t, de 7 jrs) tandis que le
maximum de la croissance et de la consommation du substrat s’effectue a des taux élevés de
dilution (maximum d’O.D. consommé et maximum de la croissance bactérienne sont obtenus au
t,de 5 jrs ).

Pour tous les essais (en mode cuvée et continu), le pH demeure 1’une des variables maitresses;
I’augmentation de la densité de pulpe a entrainé une diminution du pH mais n’a pas affecté le
potentiel d’oxydoréduction. En mode continu, le pH diminue d’une fagon inversement
proportionnelle au t,. Quant au POR, il augmente pour des valeurs de t, de 3 a 5 jrs mais devient
indépendant pour des valeurs plus grandes que 5 jrs. La solubilisation bactérienne du Fe, du Co,
du Cu et du Zn est majeure en regard de la solubilisation du milieu abiotique; cette solubilisation
bactérienne constitue, pour les essais en modes cuvée et continu, 2 environ 90% de la
solubilisation totale. Par contre, pour le Ni, elle est inférieure a 50% pour les essais en mode
cuvée et continu. Le Ni semble étre le métal le moins influencé par le pH et le POR; tous les

autres métaux ont une relation plus forte envers ces deux parametres.
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Les résultats des essais réalisés, de méme que les connaissances acquises par la revue de

littérature permettent de citer les recommandations suivantes:

1-

Des essais devraient étre réalisés a des densités de pulpe de 30, 40 et 50%, non seulement
pour évaluer s’il est techniquement possible d’utiliser ce bioréacteur mais également pour
confirmer le maintien et la survie d’une population bactérienne. De plus, ce procédé est

une voie possible pour réduire les cofits de la disposition des terrils.

Des essais devraient également étre effectués a une température de 35°C de méme qu’a
un t, de 4 jrs; aussi, des essais a ’aide d’un bioréacteur a ascension pneumatique avec
recyclage devraient étre envisagés, autant pour améliorer 1’efficacité que pour une

réduction des colts.

Des essais, a des conditions similaires a ceux du BAP, devraient étre réalisés avec un

réacteur agité en continu (CSTR) pour comparer la performance des deux bioréacteurs.

Une méthode d’énumération bactérienne basée sur I’ATP devrait étre envisagée pour

arriver a bien quantifier ce parametre.

Afin d’évaluer ce procédé comme alternative technologique face a la contamination des
sols et sédiments par les métaux lourds, des essais avec ce type de bioréacteur devraient

étre réalisés avec comme substrat du sulfate ferreux.

En vue d’obtenir une technologie globale de décontamination, des études portant sur un

procédé de précipitation sélective des métaux devraient étre effectués.

Advenant la construction d’un bioréacteur de ce type, des modifications devraient étre

apportées a la configuration et au design du bioréacteur afin d’optimiser certains

parametres hydrodynamiques. Notamment, ces modifications porteraient sur:
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- la forme du réservoir de téte du bioréacteur car cette forme pose un probleme
d’homogénéisation du substrat du fait qu’il y a sédimentation des résidus dans les

coins;

- le fond de la base du réacteur qui devrait avoir une forme plus courbée pour

permettre une remontée plus facile du mélange.

8-  Des essais avec des minéraux synthétiques devraient étre réalisés pour évaluer les

coefficients biocinétiques inhérents a ce type de bioréacteur.
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Résultats bruts pour les essais en mode cuvée a 10% de DP
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ANNEXE 1a: Résultats d'analyses du pH et du POR en mode cuvée

CU-10-20-0 01-12-88 225 387
CU-10-20-1 02-12-88 2.30 383
CU-10-20-2 03-12-88 228 393
CU-10-20-3 04-12-88 2.34 - 402
CU-10-20-4 05-12-88 2.34 398
CU-10-20-5 06-12-88 239 402
CU-10-20-6 07-12-88 237 397
CU-10-20-7 08-12-88 235 391
CU-10-20-8 09-12-88 244 392
CU-10-20-9 10-12-88 247 399
CU-10-20-10 11-12-88 2.59 411
CU-10-20-11 12-12-88 2.59 429
CU-10-20-12 13-12-88 2.38 481
CU-10-20-13 14-12-88 223 503
CU-10-20-14 15-12-88 2.10 561
CU-10-20-15 16-12-88 2.09 542
CU-10-20-16 17-12-88 2.05 580
CU-10-20-17 18-12-88 1.94 586
CU-10-20-18 19-12-88 2,01 579
CU-10-20-19 20-12-88 1.90 590
CU-10-20-20 21-12-88 1.86 594
CU-10-20-21 22-12-88 1.91 593
CU-10-20-22 23-12-88 N.D. N.D.
CU-10-20-23 24-12-88 N.D. N.D.
CU-10-20-24 25-12-88 N.D. N.D.
CU-10-20-25 26-12-88 N.D. N.D.
CU-10-20-26 27-12-88 1.81 549
CU-10-20-27 28-12-88 1.84 602
CU-10-20-28 29-12-88 1.87 604
CU-10-20-29 30-12-88 N.D. N.D.
CU-10-20-30 31-12-88 N.D. ND.
CU-10-20-31 01-01-89 N.D. N.D.
CU-10-20-32 02-01-89 N.D. N.D.




ANNEXE 1a (suite) 208

CU-1020-33 030189 | 180 599
CU-10-20-34 04-01-89 1.83 562
CU-10-20-35 05-01-89 1.82 561
CU-1020-36 06-01-89 1.83 573
CU-10-20-37 07-01-89 ND. ND.
CU-10-20-38 08-01-89 ND. ND.
CU-10-20-39 09-01-89 179 562
CU-10-2040 10-01-89 ND. 565

*Légende: (CU: Bioréacteur en mode cuvée
10: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de ['essai
N.D.: Non déterminé
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ANNEXE 1b: Résultats des mesures du pourcentage de saturation en oxygéne dissous

CU-10-20-0 01-12-88 100 100 100
CU-10-20-1 02-12-88 100 100 100
CU-1020-2 03-12-88 100 100 100
CU-10-20-3 04-12-88 9% 9 9
CU-10-204 05-12-88 95 98 96.5
CU-10-20-5 06-12-88 100 98 99
CU-10-20-6 07-12-88 100 98 99
CU-10-20-7 08-12-88 100 98 99
CU-10-20-8 09-12-88 99 98 98.5
CU-10-20-9 10-12-88 97 9 9.5
CU-10-20-10 11-12-88 9% 95 955
CU-10-20-11 12-12-88 99 99 99
CU-10-20-12 13-12-88 92 93 925
CU-10-20-13 14-12-88 88 9 89
CU-10-20-14 15-12-88 91 93 92
CU-10-20-15 16-12-88 84 86 85
CU-10-20-16 17-12-88 9 9 92
CU-10-20-17 18-12-88 9 94 95
CU-10-20-18 19-12-88 91 93 92
CU-10-20-19 20-12-88 97 9% 96.5
CU-10-20-20 21-12-88 98 98 98
CU-10-20-21 22-12-88 91 90 90.5
CU-10-20-22 23-12-88 ND. ~ ND. ND.
CU-10-20-23 24-12-88 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-24 25-12-88 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-25 26-12-88 N.D. ND. N.D.
CU-10-20-26 27-12-88 92 95 93.5
CU-10-20-27 28-12-88 99 99 99
CU-10-20-28 29-12-88 97 9 96.5
CU-10-20-29 30-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-30 31-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-31 01-01-89 N.D. ND. N.D.
CU-10-20-32 02-01-89 N.D. ND. N.D.
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ANNEXE 1b: Résultats des mesures du pourcentage de saturation en oxygéne dissous

CU-10-20-33 03-01-89 91 92 91.5
CU-10-20-34 04-01-89 96 99 975
CU-10-20-35 05-01-89 93 95 94.5
CU-10-20-36 06-01-89 95 96 95.5
CU-10-20-37 07-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-38 08-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-39 09-01-89 90 90 90

*Légende CU: Bioréacteur en mode cuvée
10: Densité de pulpe
20:Température, degré C
0: Jour de [essai
N:D.: Non déterminé
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ANNEXE 1c: Résultats d'analyses du Cu (mg/L) en mode cuvée

CU-10-20-0 01-12-88 0 0 0.00
CU-10-20-1 02-12-88 6.5 3.08 171
CU-10-20-2 03-12-88 17 13 447
CU-10-20-3 04-12-88 2 21.66 6.84
CU-10-20-4 05-12-88 26 2236 6.84
CU-10-20-5 06-12-88 28.5 32.96 7.50
CU-10-20-6 07-12-88 30 26.36 7.89
CU-10-20-7 08-12-88 35 32.16 9.21
CU-10-20-8 09-12-88 34 29.46 8.95
CU-10-20-9 10-12-88 385 34.26 1013
CU-10-20-10 11-12-88 41 39.46 10.79
CU-10-20-11 12-12-88 375 32.36 9.87
CU-10-20-12 13-12-88 42 40.56 11.05
CU-10-20-13 14-12-88 44 42.66 11.58
CU-10-20-14 15-12-88 50.5 49.26 1329
CU-10-20-15 16-12-88 52 47.16 13.68
CU-10-20-16 17-12-88 52 45.46 13.68
CU-10-20-17 18-12-88 575 5246 15.13
CU-10-20-18 19-12-88 54.5 51.56 1434
CU-10-20-19 20-12-88 59.5 58.76 15.66
CU-10-20-20 21-12-88 575 60.86 15.13
CU-10-20-21 22-12-88 56.5 59.56 14.87
CU-10-20-22 23-12-88 N.D. ND. N.D.
CU-10-20-23 24-12.88 | ND. ND. ND.
CU-10-20-24 25-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-25 26-12-88 ND. ND. N.D.
CU-10-20-26 27-12-88 78 79.26 20.53
CU-10-20-27 28-12-88 65.5 67.16 17.24
CU-10-20-28 29-12-88 70 71.56 18.42
CU-10-20-29 30-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-30 31-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-31 01-01-89 ND. ND. ND.
CU-10-20-32 02-01-89 ND. ND. ND.
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ANNEXE Ic (suite)

CU-10-20-33 03-01-89 85 85.56 2237
CU-10-20-34 04-01-89 72.5 96.06 19.08
CU-10-20-35 05-01-89 76 78.46 20.00
CU-10-20-36 06-01-89 76 75.46 20.00
CU-10-20-37 07-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-38 08-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-39 09-01-89 84.5 84.76 2224
CU-10-2040 10-01-89 76 7146 20.00

*Légende: CU: Bioréacteur en mode cuvée

10: Densité de pulpe

20: Température, degré C
0: Jour de Lessai

N:D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique

a flamme

***Méthode:IT Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 1d: Résultats d'analyses du Co (mg/L) en mode cuvée

CU-10-20-0 01-12-88 0 0 0.00

CU-10-20-1 02-12-88 0 0 0.00
CU-10-20-2 03-12-88 0.76 0.018 292
CU-10-20-3 04-12-88 0.12 0.207 0.46
CU-10-204 05-12-88 0.36 0.128 1.38
CU-10-20-5 06-12-88 0.36 0.38 1.38
CU-10-20-6 07-12-88 0.26 0.239 1.00
CU-10-20-7 08-12-88 0.51 0.346 1.96
CU-10-20-8 09-12-88 0.711 0.283 2.73
CU-10-20-9 10-12-88 0.61 0.407 2.35

CU-10-20-10 11-12-88
CU-10-20-11 12-12-88
CU-10-20-12 13-12-88
CU-10-20-13 14-12-88
CU-10-20-14 15-12-88
CU-10-20-15 16-12-88
CU-10-20-16 17-12-88
CU-10-20-17 18-12-88
CU-10-20-18 19-12-88
CU-10-20-19 20-12-88
CU-10-20-20 21-12-88
CU-10-20-21 22-12-88
CU-10-20-22 23-12-88
CU-10-20-23 24-12-88
CU-10-20-24 25-12-88
CU-10-20-25 26-12-88
CU-10-20-26 27-12-88
CU-10-20-27 28-12-88
CU-10-20-28 29-12-88
CU-10-20-29 30-12-88
CU-10-20-30 31-12-88
CU-10-20-31 01-01-89
CU-10-20-32 02-01-89
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ANNEXE 14 (suite)

CU-10-2033 03-01-89 1036 6631 39,85
CU-10-20-34 04-01-89 1036 5.157 39.85
CU-10-20-35 05-01-89 9.66 385 37.15
CU-10-20-36 06-01-89 9.16 4311 3523
CU-10-20-37 07-01-89 ND. ND. ND.
CU-10-2038 08-01-89 ND. ND. ND.
CU-10-20-39 09-01-89 1121 5315 43.12
CU-10-2040 1001-89 | 11.01 7385 4235

*Légende: CU: Bioréacteur en mode cuvée
10: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
N:D.: Non déterminé

**Méthode IT: Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique
& flamme

***Méthode I1: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 1e: Résultats d'analyses du Fe (4/L) en mode cuvée

CU-10-20-0 01-12-88 0 0.00
CU-10-20-1 02-12-88 026 0.136 0.62
CU-10-20-2 03-12-88 0.76 0.605 1.81
CU-10-20-3 04-12-88 1.19 0.965 2.84
CU-10-204 05-12-88 123 1.109 2.94
CU-10-20-5 06-12-88 1.48 1.556 353
CU-10-20-6 07-12-88 1.58 1.448 3.77
CU-10-20-7 08-12-88 1.78 1.716 425
CU-10-20-8 09-12-88 1.87 1.726 4.46
CU-10-20-9 10-12-88 2.11 1.948 5.04
CU-10-20-10 11-12-88 2.29 2.153 547
CU-10-20-11 12-12-88 2.09 1.802 499
CU-10-20-12 13-12-88 1.69 1.545 4.03
CU-10-20-13 14-12-88 2.16 1.999 5.16
CU-10-20-14 15-12-88 3 3.182 7.16
CU-10-20-15 16-12-88 392 4.148 9.36
CU-10-20-16 17-12-88 441 4505 10.53
CU-10-20-17 18-12-88 523 5.653 12.48
CU-10-20-18 19-12-88 58 6.202 13.84
CU-10-20-19 20-12-88 6.42 6.894 1532
CU-10-20-20 21-12-88 6.59 7.145 15.73
CU-10-20-21 22-12-88 6.73 7.285 16.06
CU-10-20-22 23-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-23 24-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-24 25-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-25 26-12-88 ND. ND. N.D.
CU-10-20-26 27-12-88 9.02 9472 2153
CU-10-20-27 28-12-88 8.42 8.688 20.10
CU-10-20-28 29-12-88 8.65 9.238 20.64
CU-10-20-29 30-12-88 ND. ND. N.D.
CU-10-20-30 31-12-88 ND. N.D. N.D.
CU-10-20-31 01-01-89 ND. N.D. ND.
CU-10-20-32 02-01-89 ND. ND. N.D.
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ANNEXE Ie (suite)

CU-10-20-33 03-01-89 10.58 10.733 2525
CU-10-20-34 04-01-89 9.81 10.259 2341
CU-10-20-35 05-01-89 10.26 10.717 2449
CU-10-20-36 06-01-89 10.17 10.682 24.27
CU-10-20-37 07-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-38 08-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-39 09-01-89 11.01 11.386 26.28
CU-10-2040 10-01-89 10.56 10.558 25.20

*Légende:  CU: Bioréacteur en mode cuvée
10: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
ND.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophiotométre d absorption atomigue
& flamme

***Méthode IT: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 1f: Résultats d analyses du Ni (mg/L) en mode cuvée

CU-10-20-0

01-12-88 0 ND. 0.00
CU-10-20-1 02-12-88 0.02 ND. 0.17
CU-10-20-2 03-12-88 0.18 ND. 1.50
CU-10-20-3 04-12-88 0.46 ND. 3.83
CU-10-204 05-12-88 0.39 ND. 325
CU-10-20-5 06-12-88 0.52 ND. 433
CU-10-20-6 07-12-88 0.51 ND. 425
CU-10-20-7 08-12-88 0.67 N.D. 5.58
CU-10-20-8 09-12-88 0.64 ND. 533
CU-10-20-9 10-12-88 0.64 ND. 533
CU-10-20-10 11-12-88 0.86 N.D. 7.17
CU-10-20-11 12-12-88 0.73 ND. 6.08
CU-10-20-12 13-12-88 0.77 N.D. 6.42
CU-10-20-13 14-12-88 0.63 ND. 525
CU-10-20-14 15-12-88 0.71 ND. 592
CU-10-20-15 16-12-88 0.71 ND. 592
CU-10-20-16 17-12-88 0.69 ND. 5.75
CU-10-20-17 18-12-88 0.75 ND. 6.25
CU-10-20-18 19-12-88 0.61 ND. 5.08
CU-10-20-19 20-12-88 0.75 ND. 6.25
CU-10-20-20 21-12-88 0.71 ND. 5.92
CU-10-20-21 22-12-88 0.64 ND. 533
CU-10-20-22 23-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-23 24-12-88 ND. N.D. ND.
CU-10-20-24 25-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-25 26-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-26 27-12-88 1.16 ND. 9.67
CU-10-20-27 28-12-88 091 N.D. 7.58
CU-10-20-28 29-12-88 0.97 ND. 8.08
CU-10-20-29 30-12-88 ND. ND. ND.
CU-10-20-30 31-12-88 ND. N.D. ND.
CU-10-20-31 01-01-89 ND. ND. ND.
CU-10-20-32 02-01-89 ND. N.D. ND.




ANNEXE 1f (suite)

CU-10-20-33 03-01-89 121 ND. 10.08
CU-10-20-34 04-01-89 0.92 N.D. 7.67
CU-10-20-35 05-01-89 1.04 ND. 8.67
CU-10-20-36 06-01-89 0.99 N.D. 825
CU-10-20-37 07-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-38 08-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-39 09-01-89 112 N.D. 9.33
CU-10-20-40 10-01-89 1.07 N.D. 8.92

a flamme

*Légende:  CU: Bioréacteur en mode cuvée
10: Densité de pulpe

20: Température, degré C

0: Jour de Lessai

N.D.: Non déterminé

***Méthode IT: Analyses obtenues par spectrométrie d 'émission au plasma induit

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophiotométre d ‘absorption atomique
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CU-10-20-0 01-12-88 0 0 0.00
CU-10-20-1 02-12-88 0 0 0.00
CU-10-20-2 03-12-88 20 26 9.76
CU-10-20-3 04-12-88 40 17.7 19.51
CU-10-204 05-12-88 30 18.8 14.63
CU-10-20-5 06-12-88 40 40.1 19.51
CU-10-20-6 07-12-88 40 26.8 19.51
CU-10-20-7 08-12-88 50 36.8 2439
CU-10-20-8 09-12-88 50 324 24.39
CU-10-20-9 10-12-88 60 404 29.27
CU-10-20-10 11-12-88 70 515 34.15
CU-10-20-11 12-12-88 70 423 34.15
CU-10-20-12 13-12-88 70 555 34.15
CU-10-20-13 14-12-88 70 57 34.15
CU-10-20-14 15-12-88 80 68.2 39.02
CU-10-20-15 16-12-88 80 62.6 39.02
CU-10-20-16 17-12-88 80 60.2 39.02
CU-10-20-17 18-12-88 90 72.5 4390
CU-10-20-18 19-12-88 100 67.9 48.78
CU-10-20-19 20-12-88 100 83 48.78
CU-10-20-20 21-12-88 100 922 48.78
CU-10-20-21 22-12-88 90 86.7 43.90
CU-10-20-22 23-12-88 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-23 24-12-88 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-24 25-12-88 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-25 26-12-88 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-26 27-12-88 140 122.6 68.29
CU-10-20-27 28-12-88 110 100.9 53.66
CU-10-20-28 29-12-88 110 108.1 53.66
CU-10-20-29 30-12-88 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-30 31-12-88 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-31 01-01-89 N.D. N.D. N.D.
CU-10-20-32 02-01-89 N.D. ND. N.D.
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ANNEXE 14 (suite)

CU-10-20-33 03-01-89 140 1368 6829
CU-10-20-34 04-01-89 130 1536 6341
CU-10-20-35 05-01-89 130 1214 6341
CU-10-20-36 06-01-89 130 1155 6341
CU-10-20-37 07-01-89 ND. ND. ND.
CU-10-20-38 08-01-89 ND. ND. ND.
CU-10-20-39 09-01-89 140 1331 6829
CU-10-2040 10-01-89 130 1201 6341

*Légende:  CU: Bioréacteur en mode cuvée
10: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
N;D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique
a flamme

***Méthode I1: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit



l ANNEXE 2

Résultats bruts pour les essais en mode cuvée a 20% de DP
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ANNEXE 2a: Résultats des mesures du pH et du POR en mode cuvée

CU-20-20-0 27-01-89 2.59 408
CU-20-20-1 28-01-89 3.04 367
CU-20-20-2 29-01-89 2.79 412
CU-20-20-3 30-01-89 242 478
CU-20-20-4 31-01-89 225 450
CU-20-20-5 01-02-89 2.19 505
CU-20-20-6 02-02-89 2.07 528
CU-20-20-7 03-02-89 1.95 535
CU-20-20-8 04-02-89 1.81 550
CU-20-20-9 05-02-89 17 556
CU-20-20-10 06-02-89 1.72 562
CU-20-20-11 07-02-89 1.66 563
CU-20-20-12 08-02-89 1.64 565
CU-20-20-13 09-02-89 1.59 565
CU-20-20-14 10-02-89 1.47 572
CU-20-20-15 11-02-89 N.D. N.D.
CU-20-20-16 12-02-89 N.D. N.D.
CU-20-20-17 13-02-89 1.36 573
CU-20-20-18 14-02-89 1.33 511
CU-20-20-19 15-02-89 1.33 5719
CU-20-20-20 16-02-89 1.29 580
CU-20-20-21 17-02-89 128 580
CU-20-20-22 18-02-89 1.27 580
CU-20-20-23 19-02-89 N.D. N.D.
CU-20-20-24 20-02-89 1.24 580
CU-20-20-25 21-02-89 117 5719
CU-20-20-26 22-02-89 N.D. N.D.
CU-20-20-27 23-02-89 1.19 582

*Légende: CU: Bioréacteur en mode cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de ['essai
N.D.: Non déterminé
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ANNEXE 2b: Résultats des mesures du pourcentage de saturation en oxygéne dissous

CU-20-20-0 27-01-89 91 89 90

CU-20-20-1 28-01-89 87 85 86

CU-20-20-2 29-01-89 86 89 875
CU-20-20-3 30-01-89 62 73 67.5
CU-20-20-4 31-01-89 77 81 79

CU-20-20-5 01-02-89 78 87 82.5
CU-20-20-6 02-02-89 66 73 69.5
CU-20-20-7 03-02-89 ! 82 76.5
CU-20-20-8 04-02-89 68 79 73.5
CU-20-20-9 05-02-89 68 75 715
CU-20-20-10 06-02-89 76 81 78.5
CU-20-20-11 07-02-89 78 83 80.5
CU-20-20-12 08-02-89 82 87 84.5
CU-20-20-13 09-02-89 80 83 815
CU-20-20-14 10-02-89 82 85 835
CU-20-20-15 11-02-89 ND. N.D. N.D.
CU-20-20-16 12-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-17 13-02-89 82 87 84.5
CU-20-20-18 14-02-89 89 92 90.5
CU-20-20-19 15-02-89 84 87 855
CU-20-20-20 16-02-89 86 88 87

CU-20-20-21 17-02-89 85 87 86

CU-20-20-22 18-02-89 84 85 84.5
CU-20-20-23 19-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-24 20-02-89 88 89 88.5
CU-20-20-25 21-02-89 88 90 89

CU-20-20-26 22-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-27 23-02-89 91 92 91.5

*Légende CU: Bioréacteur en cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de ['essai
N;D.: Non déterminé




ANNEXE 2c: Résultats d analyses du pH, du POR et du pourcentage de saturation en oxygéne dissous pour ['essai stérile

CU-20-20-0 22-04-89 5% 370 100 100 100
CU-20-20-1 23-04-89 2.88 325 100 100 100
CU-20-20-2 24-04-89 3.16 294 | 100 100 100
CU-20-20-3 25.04-89 322 291 100 | 99 99.5
CU-20-204 26-04-89 324 287 99 98 98.5
CU-20-20-5 27-04-89 3.19 290 98 98 98
CU-20-20-6 28-04-89 32 291 97 96 96.5
CU-20-20-7 29-04-89 3.13 289 99 98 98.5
CU-20-20-8 30-04-89 3.14 291 100 100 100
CU-20-20-9 01-05-89 3.15 299 99 98 98.5
CU-20-20-10 02-05-89 3.08 297 97 97 97
CU-20-20-11 03-05-89 3.12 302 100 100 100
CU-20-20-12 04-05-89 3.1 302 100 100 100
CU-20-20-13 05-05-89 3.08 304 100 99 99.5
CU-20-20-14 06-05-89 3.08 299 100 100 100
CU-20-20-15 07-05-89 3.08 299 100 100 100
CU-20-20-16 08-05-89 3.08 307 100 100 100
*Légende  CU: Bioréacteur en mode cuvée

20: Densité de pulpe

20: Température, degré C

0: Jour de ['essai

AN.D.: Non déterminé

4



226
ANNEXE 2d: Résultats d analyses du Co (mg/L) en mode cuvée

CU-20-20-0 27-01-89

CU-20-20-1 28-01-89 0.62 0.361 1.19
CU-20-20-2 29-01-89 0.61 N.D. 1.17
CU-20-20-3 30-01-89 1 0.425 1.92
CU-20-204 31-01-89 1.1 1.158 2.12
CU-20-20-5 01-02-89 0.98 1.072 1.88
CU-20-20-6 02-02-89 1.56 1.717 3.00
CU-20-20-7 03-02-89 2.59 2448 498
CU-20-20-8 04-02-89 422 3n7 8.12
CU-20-20-9 05-02-89 5.61 4448 10.79
CU-20-20-10 06-02-89 6.89 5.501 13.25
CU-20-20-11 07-02-89 83 6.426 15.96
CU-20-20-12 08-02-89 8.63 N.D. 16.60
CU-20-20-13 09-02-89 9.7 7.92 18.65
CU-20-20-14 10-02-89 10.24 6.742 19.69
CU-20-20-15 11-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-16 12-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-17 13-02-89 13.3 8.462 25.58
CU-20-20-18 14-02-89 11.9 8.342 22.88
CU-20-20-19 15-02-89 14.2 8.682 27.31
CU-20-20-20 16-02-89 14.6 8.772 28.08
CU-20-20-21 17-02-89 13.9 8.942 26.73
CU-20-20-22 18-02-89 14.3 8.892 27.50
CU-20-20-23 19-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-24 20-02-89 14.8 9.532 28.46
CU-20-20-25 21-02-89 14.8 9.712 28.46
CU-20-20-26 22-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-27 23-02-89 16.7 10.332 32.12

*Légende:  CU: Bioréacteur en mode cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
N:D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique & flamme
***Méthode I1: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 2e: Résultats d'analyses du Cu (mg/L) en mode cuvée

CU-20-20-0 27-01-89 0 0 0.00
CU-20-20-1 28-01-89 6 5.65 0.79
CU-20-20-2 29-01-89 17 1742 224
CU-20-20-3 30-01-89 40 36.24 5.26
CU-20-20-4 31-01-89 45 46.74 592
CU-20-20-5 01-02-89 48 4824 6.32
CU-20-20-6 02-02-89 64 63.34 8.42
CU-20-20-7 03-02-89 73 7144 9.61
CU-20-20-8 04-02-89 82 84.64 10.79
CU-20-20-9 05-02-89 90 81.94 11.84
CU-20-20-10 06-02-89 95 93.04 12.50
CU-20-20-11 07-02-89 97 98.04 12.76
CU-20-20-12 08-02-89 106 N.D. 13.95
CU-20-20-13 09-02-89 106 105.94 13.95
CU-20-20-14 10-02-89 111 107.84 14.61
CU-20-20-15 11-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-16 12-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-17 13-02-89 125 124.54 16.45
CU-20-20-18 14-02-89 115 118.04 15.13
CU-20-20-19 15-02-89 121 124.14 15.92
CU-20-20-20 16-02-89 123 122.54 16.18
CU-20-20-21 17-02-89 122 121.94 16.05
CU-20-20-22 18-02-89 124 119.94 16.32
CU-20-20-23 19-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-24 20-02-89 131 130.94 17.24
CU-20-20-25 21-02-89 128 128.14 16.84
CU-20-20-26 22-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-27 23-02-89 135 133.34 N.D.

*Légende:  CU: Bioréacteur en mode cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de Lessai
N:D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique & flamme
***Méthode I1: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 2f: Résultats d'analyses du Fe (g/L) en mode cuvée

CU-20-20-0 27-01-89 0 ' 0 0.00
CU-20-20-1 28-01-89 038 0.395 045
CU-20-20-2 29-01-89 02 0.163 024
CU-20-20-3 30-01-89 0.77 0.633 092
CU-20-20-4 31-01-89 1.84 1.848 220
CU-20-20-5 01-02-89 2.11 2.099 252
CU-20-20-6 02-02-89 3.36 3.055 4.01
CU-20-20-7 03-02-89 5.24 4.621 6.25
CU-20-20-8 04-02-89 6.98 6471 8.33
CU-20-20-9 05-02-89 8.74 742 1043
CU-20-20-10 06-02-89 9.46 9.121 11.29
CU-20-20-11 07-02-89 10.51 10423 12.54
CU-20-20-12 08-02-89 12,01 ND. 14.33
CU-20-20-13 09-02-89 1271 12.503 1517
CU-20-20-14 10-02-89 13.71 13.21 16.36
CU-20-20-15 11-02-89 N.D. ND. ND.
CU-20-20-16 12-02-89 ND. ND. ND.
CU-20-20-17 13-02-89 16.16 15.986 19.28
CU-20-20-18 14-02-89 15.46 15.643 18.45
CU-20-20-19 15-02-89 16.76 16483 20.00
CU-20-20-20 16-02-89 1721 16.617 20.54
CU-20-20-21 17-02-89 1721 17.921 20.54
CU-20-20-22 18-02-89 17.66 18.178 21.07
CU-20-20-23 19-02-89 ND. ND. ND.
CU-20-20-24 20-02-89 18.81 20.198 2245
CU-20-20-25 21-02-89 18.71 19.54 2233
CU-20-20-26 22-02-89 ND. ND. N.D.
CU-20-20-27 23-02-89 19.91 20.828 23.76

*Légende:  CU: Bioréacteur en mode cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de Lessai
N:D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique & flamme
***0éthode IT: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 2g: Résultats d'analyses du Ni (mg/L) en mode cuvée
CU-20-20-0 27-01-89 0 N.D. 0.00
CU-20-20-1 28-01-89 0.6 N.D. 2.50
CU-20-20-2 29-01-89 1 ND. 4.17
CU-20-20-3 30-01-89 13 N.D. 542
CU-20-204 31-01-89 14 ND. 5.83
CU-20-20-5 01-02-89 13 N.D. 542
CU-20-20-6 02-02-89 16 N.D. 6.67
CU-20-20-7 03-02-89 1.7 N.D. 7.08
CU-20-20-8 04-02-89 18 N.D. 7.50
CU-20-20-9 05-02-89 18 N.D. 7.50
CU-20-20-10 06-02-89 19 N.D. 792
CU-20-20-11 07-02-89 1.8 N.D. 7.50
CU-20-20-12 08-02-89 1.8 N.D. 7.50
CU-20-20-13 09-02-89 19 N.D. 7.92
CU-20-20-14 10-02-89 19 N.D. 7.92
CU-20-20-15 11-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-16 12-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-17 13-02-89 19 N.D. 792
CU-20-20-18 14-02-89 1.8 N.D. 7.50
CU-20-20-19 15-02-89 19 N.D. 792
CU-20-20-20 16-02-89 19 N.D. 792
CU-20-20-21 17-02-89 19 N.D. 792
CU-20-20-22 18-02-89 19 N.D. 792
CU-20-20-23 19-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-24 20-02-89 21 N.D. 8.75
CU-20-20-25 21-02-89 19 N.D. 792
CU-20-20-26 22-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-27 23-02-89 2 N.D. 8.33

*Légende: CU: Bioréacteur en mode cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
N:D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophiotométre d absorption atomique & flamme
***€Méthode IT: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 2h: Résultats d 'analyses du Zn (mg/L) en mode cuvée

CU-20-20-0 27-01-89 0 0 0.00
CU-20-20-1 28-01-89 19 22.17 4.63
CU-20-20-2 29-01-89 37 40.72 9.02
CU-20-20-3 30-01-89 48 48.82 11.71
CU-20-20-4 31-01-89 50 5252 12.20
CU-20-20-5 01-02-89 43 5332 10.49
CU-20-20-6 02-02-89 88 104.42 21.46
CU-20-20-7 03-02-89 116 140.12 28.29
CU-20-20-8 04-02-89 175 172.32 42.68
CU-20-20-9 05-02-89 199 180.82 48.54
CU-20-20-10 06-02-89 213 206.72 51.95
CU-20-20-11 07-02-89 223 22142 54.39
CU-20-20-12 08-02-89 241 N.D. 58.78
CU-20-20-13 09-02-89 245 242.82 59.76
CU-20-20-14 10-02-89 255 247.62 62.20
CU-20-20-15 11-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-16 12-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-17 13-02-89 279 279.32 68.05
CU-20-20-18 14-02-89 263 266.22 64.15
CU-20-20-19 15-02-89 277 278.12 67.56
CU-20-20-20 16-02-89 283 27522 69.02
CU-20-20-21 17-02-89 2711 275.12 67.56
CU-20-20-22 18-02-89 283 268.32 69.02
CU-20-20-23 19-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-24 20-02-89 289 286.92 70.49
CU-20-20-25 21-02-89 285 281.32 69.51
CU-20-20-26 22-02-89 N.D. N.D. N.D.
CU-20-20-27 23-02-89 299 290.92 72.93

*Légende:  CU: Bioréacteur en mode cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de ['essai
N:D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophiotométre d absorption atomique d flamme
***Méthode I1: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit




ANNEXE 2i: Résultats d'analyses du Co (mg/L), Cu (mg/L) et du Fe (/L) pour ['essai stérile

CU-20-20-0 22-04-89 0 0.00 0 0.00 0 0.00
CU-20-20-1 23-04-89 0.03 0.06 282 0.37 0.1 0.12
CU-20-20-2 24-04-89 0.04 0.08 1.62 021 0.16 0.19
CU-20-20-3 25-04-89 0.05 0.10 0.93 0.12 0.172 021
CU-20-20-4 26-04-89 0.06 0.12 0.52 0.07 0.192 0.23
CU-20-20-5 27-04-89 0.09 0.17 0.08 0.01 0.212 0.25
CU-20-20-6 28-04-89 0.09 0.17 0.25 0.03 0.208 0.25
CU-20-20-7 29-04-89 0.1 0.19 0.09 0.01 0.202 0.24
CU-20-20-8 30-04-89 0.1 0.19 0.1 0.01 02 024
CU-20-20-9 01-05-89 0.1 0.19 024 0.03 0.204 0.24
CU-20-20-10 02-05-89 0.11 0.21 0.38 0.05 0.188 0.22
CU-20-20-11 03-05-89 0.1 0.19 0.5 0.07 0.188 0.22
CU-20-20-12 04-05-89 0.11 021 0.58 0.08 0.192 0.23
CU-20-20-13 05-05-89 0.1 0.19 0.7 0.09 0.188 022
CU-20-20-14 06-05-89 0.11 0.21 0.68 0.09 0.176 0.21
CU-20-20-15 07-05-89 0.13 0.25 0.73 0.10 0.184 0.22
CU-20-20-16 08-05-89 0.12 0.23 0.98 0.13 0.18 0.21

*Légende  CU: Bioréacteur en mode cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai

1€C
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ANNEXE 2j: Résultats d 'analyses du N (mg/L) et du Zn (mg/L) pour ['essai stérile

CU-20-20-0 22.04-89 0 0.00 0 0.00
CU-20-20-1 23-04-89 02 0.83 4.1 1.00
CU-20-20-2 24-04-89 041 171 54 132
CU-20-20-3 25-04-89 0.66 2.75 57 139
CU-20-204 26-04-89 0.55 2.29 6.1 149
CU-20-20-5 27-04-89 073 3.04 72 176
CU-20-20-6 28-04-89 2.16 9.00 79 193
CU-20-20-7 29-04-89 0.63 2.63 8 195
CU-20-20-8 30-04-89 063 2.63 8 195
CU-20-20-9 01-05-89 0.84 3.50 8.1 198
CU-20-20-10 02-05-89 113 471 8.4 2,05
CU-20-20-11 03-05-89 0.96 4.00 77 1.88
CU-20-20-12 04-05-89 0.87 3.63 ND. ND.
CU-20-20-13 05-05-89 0.86 3.58 ND. ND.
CU-20-20-14 06-05-89 0.7 292 N.D. ND.
CU-20-20-15 07-05-89 0.79 3.29 ND. ND.
CU-20-20-16 08-05-89 11 458 ND.| N.D.

*Légende  CU: Bioréacteur en mode cuvée
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
N:D.: Non déterminé




ANNEXE 3

Résultats bruts pour les essais en mode continu avec des temps de séjour de 3, 5 et 7 jours
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ANNEXE 3a: Résultats d'analyses du pH et du POR en mode continu

CO-5-20-20-0 23-02-89 0.0 N.D. N.D.
04 1.22 570
CO-5-20-20-1 24-02-89 1.0 127 557
14 1.38 547
CO-5-20-20-2 25-02-89 20 1.52 556
24 1.63 541
CO-5-20-20-3 26-02-89 30 1.74 555
34 1.84 534
CO-5-20-204 27-02-89 40 191 554
44 1.95 537
CO-5-20-20-5 28-02-89 50 1.96 551
54 1.98 530
CO-5-20-20-6 01-03-89 6.0 2.03 546
6.4 2.03 532
CO-5-20-20-7 02-03-89 7.0 2.02 555
74 2.02 534
CO-5-20-20-8 03-03-89 8.0 2.05 555
84 2.08 522
CO-5-20-20-9 04-03-89 9.0 2.04 N.D.
94 2.08 528
CO-5-20-20-10 05-03-89 10.0 1.98 551
104 1.98 530
CO-5-20-20-11 06-03-89 110 2.02 555
114 2.04 535
CO-5-20-20-12 07-03-89 12.0 2.04 548
124 2.01 536
CO-5-20-20-13 08-03-89 13.0 2,07 545
134 2.05 527
CO-5-20-20-14 09-03-89 14.0 2.03 545
144 2.05 536
CO-5-20-20-15 10-03-89 15.0 2.07 549
154 2.03 529
CO-7-20-20-0 11-03-89 0.0 1.99 540




ANNEXE 3a (suite)

CO-7-20-20-1

12-03-89

CO-7-20-20-2

13-03-89

CO-7-20-20-3

14-03-89

CO-7-20-20-4

15-03-89

CO-7-20-20-5

16-03-89

CO-7-20-20-6

17-03-89

CO-7-20-20-7

18-03-89

CO-7-20-20-8

19-03-89

CO-7-20-20-9

20-03-89

CO-7-20-20-10

21-03-89

CO-7-20-20-11

22-03-89

CO-7-20-20-12

23-03-89

CO-7-20-20-13

24-03-89

CO-7-20-20-14

25-03-89

CO-7-20-20-15

26-03-89

CO-7-20-20-16

27-03-89

CO-7-20-20-17

28-03-89
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ANNEXE 3a (suite)

CO-7-20-20-18 29-03-89 180 1.73 555
184 1.75 549

CO-7-20-20-19 30-03-89 19.0 1.71 559
194 1.75 545

CO-7-20-20-20 31-03-89 200 1.72 536
20.4 1.75 548

CO-7-20-20-21 01-04-89 21.0 1.77 546
214 1.76 548

CO-3-20-20-0 02-04-89 0.0 N.D. N.D.
04 1.76 534

CO-3-20-20-1 03-04-89 1.0 1.89 535
14 201 531

CO-3-20-20-2 04-04-89 2.0 2.19 501
24 2.26 465

CO-3-20-20-3 05-04-89 30 2.36 436
34 240 426

CO-3-20-20-4 06-04-89 40 242 421
44 249 424

C0-3-20-20-5 07-04-89 50 248 447
54 248 437

CO-3-20-20-6 08-04-89 6.0 2.55 412
64 261 404

CO-3-20-20-7 09-04-89 7.0 2.52 426
74 2.51 434

CO-3-20-20-8 10-04-89 8.0 271 398
84 2.77 392

CO-3-20-20-9 11-04-89 9.0 2.69 405
94 2.70 410

*Légende CO: Bioréacteur en mode continu
5: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
N.D.: Non déterminé




238

ANNEXE 3b: Résultats des mesures du pourcentage de saturation en oxygéne dissous

CO-5-20-20-0 23-02-89 86 91 88.5
CO-5-20-20-1 24-02-89 ;! 79 75
CO-5-20-20-2 25-02-89 69 81 75
CO-5-20-20-3 26-02-89 57 69 63
CO-5-20-20-4 27-02-89 46 63 545
CO-5-20-20-5 28-02-89 53 63 58
CO-5-20-20-6 01-03-89 36 56 46
CO-5-20-20-7 02-03-89 34 57 45.5
CO-5-20-20-8 03-03-89 47 63 S5
CO-5-20-20-9 04-03-89 44 62 53
CO-5-20-20-10 05-03-89 36 35 45.5
CO-5-20-20-11 06-03-89 31 52 41.5
CO-5-20-20-12 07-03-89 25 45 35
CO-5-20-20-13 08-03-89 22 40 31
CO-5-20-20-14 09-03-89 27 44 355
CO-5-20-20-15 10-03-89 14 35 24.5
CO-7-20-20-0 11-03-89 66 67 66.5
CO-7-20-20-1 12-03-89 59 67 63
CO-7-20-20-2 13-03-89 53 67 60
CO-7-20-20-3 14-03-89 57 80 68.5
CO-7-20-20-4 15-03-89 56 71 63.5
CO-7-20-20-5 16-03-89 53 74 63.5
CO-7-20-20-6 17-03-89 53 75 64
CO-7-20-20-7 18-03-89 54 73 63.5
CO-7-20-20-8 19-03-89 50 ) 60.5
CO-7-20-20-9 20-03-89 51 65 58
CO-7-20-20-10 21-03-89 52 73 63.5
CO-7-20-20-11 22-03-89 53 77 65
CO-7-20-20-12 23-03-89 57 82 69.5
CO-7-20-20-13 24-03-89 48 77 62.5
CO-7-20-20-14 25-03-89 N.D. N.D. ND.
CO-7-20-20-15 26-03-89 68 83 75.5
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ANNEXE 3b (suite)

CO-7-20-20-16 27-03-89 57 85

CO-7-20-20-17 28-03-89 54 65 59.5
CO-7-20-20-18 29-03-89 50 60 55

CO-7-20-20-19 30-03-89 63 70 66.5
CO-7-20-20-20 31-03-89 48 73 60.5
CO-7-20-20-21 01-04-89 61 81 71

CO0-3-20-20-0 02-04-89 55 88 715
CO-3-20-20-1 03-04-89 47 78 62.5
CO-3-20-20-2 04-04-89 97 100 98.5
CO-3-20-20-3 05-04-89 96 98 97

CO-3-20-204 06-04-89 81 88 84.5
C0-3-20-20-5 07-04-89 88 94 89

CO0-3-20-20-6 08-04-89 93 96 94.5
C0-3-20-20-7 09-04-89 90 95 92.5
CO-3-20-20-8 10-04-89 93 97 95

CO-3-20-20-9 11-04-89 84 96 90

*Légende CO: Bioréacteur en mode continu
5: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de Lessai
ND.: Non déterminé
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ANNEXE 3c: Résultats d'analyses du pH et du POR pour [‘essai stérile

CO-7-20-20-0 09-05-89 0 3.08 311
0.4 3.08 307

CO-7-20-20-1 10-05-89 1.0 3.13 300
14 3.12 304

CO-7-20-20-2 11-05-89 2.0 3.14 300
| 24 3.15 297
CO-7-20-20-3 12-05-89 3.0 3.15 301
34 3.14 296

CO-7-20-20-4 13-05-89 40 N.D. N.D.
44 3.17 292

CO-7-20-20-5 14-05-89 5.0 N.D. ND.
54 ND. N.D.

CO-7-20-20-6 15-05-89 6.0 3.15 290
64 3.19 290

CO-7-20-20-7 16-05-89 7.0 3.19 290
74 3.19 293

CO-7-20-20-8 17-05-89 8.0 3.15 293
8.4 3.14 298

CO-7-20-20-9 18-05-89 9.0 3.14 292
94 3.15 300

CO-7-20-20-10 |  19-05-89 100 3.18 295
104 3.13 303

CO-720-20-11 |  20-05-89 110 3.18 302
114 N.D. ND.

CO-7-20-20-12 |  21-05-89 12.0 N.D. ND.
124 322 312

CO-7-20-20-13 | 22-05-89 130 322 311
134 N.D. N.D.

CO-7-20-20-14 | 23-05-89 14.0 3.12 306
144 3.12 306
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ANNEXE 3c (suite)
CO-7-20-20-15 24-05-89 15.0 N.D. N.D.
154 3.13 295
CO-7-20-20-16 25-05-89 160 3.10 307
164 3.07 305
CO-7-20-20-17 26-05-89 17.0 3.07 305
174 3.02 308
CO-7-20-20-18 27-05-89 18.0 322 313
18.4 N.D. N.D.
CO-7-20-20-19 28-05-89 19.0 303 317
194 N.D. N.D.
CO-7-20-20-20 29-05-89 20.0 298 316
204 3.18 318

*Légende CO: Bioréacteur en mode continuy
7: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
ND.: Non déterminé
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CO-7-20-20-0 09-05-89 100 100 100
CO-7-20-20-1 10-05-89 99 99 99
CO-7-20-20-2 11-05-89 100 100 100
C0-7-20-20-3 12-05-89 100 100 100
CO-7-20-20-4 13-05-89 100 100 100
CO-7-20-20-5 14-05-89 ND. ND. ND.
CO-7-20-20-6 15-05-89 97 97 97
CO-7-20-20-7 16-05-89 100 100 100
CO-7-20-20-8 17-05-89 100 100 100
CO-7-20-20-9 18-05-89 98 98 98
C0-7-20-20-10 19-05-89 100 100 100
C0-7-20-20-11 20-05-89 ND. ND. ND.
CO-7-20-20-12 21-05-89 ND. ND. N.D.
CO-7-20-20-13 22.05-89 NOD. ND. ND.
CO-7-20-20-14 23-05-89 ND. ND. ND.
CO-7-20-20-15 24-05-89 ND. ND. ND.
CO-7-20-20-16 25-05-89 N.D. N.D. N.D.
C0-7-20-20-17 26-05-89 ND. ND. ND.
CO-7-20-20-18 27-05-89 ND. N.D. ND.

*Légende CO: Bioréacteur en mode continu
‘ 7: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de Lessai
N.D.: Non déterminé
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ANNEXE 3e: Résultats d 'analyse du Co (mg/L) en mode continu

CO-S-;O-ZO-O 23-02-89 ND. 11.57 o N.D.
CO-5-20-20-1 24-02-89 17 10.12 32.69
CO-5-20-20-2 25-02-89 153 8.74 2942
CO-5-20-20-3 26-02-89 13.1 7.67 25.19
CO-5-20-20-4 27-02-89 124 7.14 23.85
CO-5-20-20-5 28-02-89 119 7.08 22.88
CO-5-20-20-6 01-03-89 10.9 6.93 20.96
CO-5-20-20-7 02-03-89 112 6.95 21.54
CO-5-20-20-8 03-03-89 112 6.8 21.54
CO-5-20-20-9 04-03-89 10.2 6.71 19.62
CO-5-20-20-10 05-03-89 10.9 7.16 20.96
CO-5-20-20-11 06-03-89 11.6 7.04 2231
CO-5-20-20-12 07-03-89 12 6.89 23.08
CO-5-20-20-13 08-03-89 115 7.13 22,12
CO-5-20-20-14 09-03-89 12.1 1.74 2327
CO-5-20-20-15 10-03-89 N.D. 742 N.D.
CO-7-20-20-0 11-03-89 153 9.053 29.42
CO-7-20-20-1 12-03-89 13.9 9.1 26.73
CO-7-20-20-2 13-03-89 15.5 8.88 29.81
CO-7-20-20-3 14-03-89 159 9.53 30.58
CO-7-20-20-4 15-03-89 16 9.86 30.77
CO-7-20-20-5 16-03-89 17.7 9.64 34.04
CO-7-20-20-6 17-03-89 173 10.01 3327
CO-7-20-20-7 18-03-89 17.5 10 33.65
CO-7-20-20-8 19-03-89 14.1 10.01 27.12
CO-7-20-20-9 20-03-89 17 10.21 32.69
CO-7-20-20-10 21-03-89 18.9 10.7 36.35
CO-7-20-20-11 22-03-89 20 10.7 38.46
CO-7-20-20-12 23-03-89 20.1 10.23 38.65
CO-7-20-20-13 24-03-89 189 10.76 36.35
CO-7-20-20-14 25-03-89 N.D. N.D. N.D.
CO-7-20-20-15 26-03-89 25.7 13.38 49.42
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ANNEXE 3e (suite)
CO-7-20-20-16 27-03-89 23.1 12.95 44.42
C0-7-20-20-17 28-03-89 25 1175 48.08
CO-7-20-20-18 29-03-89 237 12.67 4558
CO-7-20-20-19 30-03-89 237 12.37 4558
CO-7-20-20-20 31-03-89 228 12.44 43.85
CO-7-20-20-21 01-04-89 ND. 1231 N.D.
CO-3-20-20-0 |  (02-04-89 253 12.42 48.65
C0-3-20-20-1 03-04-89 19 10.05 36.54
CO-3-20-20-2 04-04-89 145 7.92 27.88
CO-3-20-20-3 05-04-89 9.67 6.7 18.6
CO-3-20-204 06-04-89 7.85 548 15.1
C0-3-20-20-5 07-04-89 63 436 12.12
C0-3-20-20-6 08-04-89 5.37 3622 1033
C0-3-20-20-7 09-04-89 4.74 3.159 9.12
C0-3-20-20-8 10-04-89 4.04 2.72 1.7
C0-3-20-20-9 11-04-89 3.61 2.36 6.94
*Légende CO: Bioréacteur en mode continu

5: Temps de séjour (jr)

20: Densité de pulpe

20: ‘Température, degré C

0: Jour de ['essai

N:D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique
& flamme

***Méthode I1: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 3f: Résultats d’'analyses du Cu (mg/L) en mode continu

CO-5-20-20-0 23-02-89 204 206.5 26.84
CO-5-20-20-1 24-02-89 187 187.6 24.61
CO-5-20-20-2 25-02-89 177 1933 23.29
CO-5-20-20-3 26-02-89 173 176.1 22.76
CO-5-20-20-4 27-02-89 180 176.8 23.68
CO-5-20-20-5 28-02-89 188 187.3 24.74
CO-5-20-20-6 01-03-89 192 190.6 25.26
CO-5-20-20-7 02-03-89 187 152.1 24.61
CO-5-20-20-8 03-03-89 192 190.6 25.26
CO-5-20-20-9 04-03-89 190 189.1 25
CO-5-20-20-10 05-03-89 195 1954 25.66
CO-5-20-20-11 06-03-89 199 204.2 26.18
CO-5-20-20-12 07-03-89 209 208 275
CO-5-20-20-13 08-03-89 212 2129 27.89
CO-5-20-20-14 09-03-89 214 213.6 28.16
CO-5-20-20-15 10-03-89 220 214.8 28.95
CO-7-20-20-0 11-03-89 243 2342 3197
CO-7-20-20-1 12-03-89 249 2478 32.76
CO-7-20-20-2 13-03-89 259 242.7 34.08
CO-7-20-20-3 14-03-89 268 252.1 35.26
CO-7-20-20-4 15-03-89 274 2719 36.05
CO-7-20-20-5 16-03-89 270 270.6 35.53
CO-7-20-20-6 17-03-89 285 286.5 375
CO-7-20-20-7 18-03-89 292 292.9 38.42
CO-7-20-20-8 19-03-89 246 2979 32.37
CO-7-20-20-9 20-03-89 295 2979 38.82
CO-7-20-20-10 21-03-89 284 304.6 37.37
CO-7-20-20-11 22-03-89 290 308.1 38.16
CO-7-20-20-12 23-03-89 279 298.6 36.71
CO-7-20-20-13 24-03-89 295 3208 38.82
CO-7-20-20-14 25-03-89 N.D. N.D. N.D.
CO-7-20-20-15 26-03-89 323 341.8 425




ANNEXE 3f (suite)

CO-7-20-20-16 27-03-89 321
CO-7-20-20-17 28-03-89 352
CO-7-20-20-18 29-03-89 350
CO-7-20-20-19 30-03-89 340
CO-7-20-20-20 31-03-89 436
CO-7-20-20-21 01-04-89 422
CO-3-20-20-0 02-04-89 409
CO-3-20-20-1 03-04-89 312
CO-3-20-20-2 04-04-89 279
CO-3-20-20-3 05-04-89 220
CO-3-20-20-4 06-04-89 206
CO-3-20-20-5 07-04-89 179
CO-3-20-20-6 08-04-89 177
CO-3-20-20-7 09-04-89 154
CO-3-20-20-8 10-04-89 137
CO-3-20-20-9 11-04-89 120

*Légende CO: Bioréacteur en mode continu
5: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de ['essai
N;D.: Non déterminé

**Méthode I:  Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique
a flamme

***Méthode II: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 3g: Résultats d analyses du Fe (§/L) en mode continu

CO-5-20-20-0 23-02-89 252 22261 30,07
C0-5-20-20-1 24-02-89 232 20.767 27.68
CO-5-20-20-2 25-02-89 213 19.15 25.42
CO-5-20-20-3 26-02-89 20.1 18.775 2399
CO-5-20-204 27-02-89 20 18.161 23.87
C0-5-20-20-5 28-02-89 207 18.844 .7
CO-5-20-20-6 01-03-89 212 19.347 253
C0-5-20-20-7 02-03-89 25 ' 16251 26.85
C0-5-20-20-8 03-03-89 222 20.192 2649
CO-5-20-20-9 04-03-89 215 19.489 25.66
C0-520-20-10 05-03-89 23 20618 26.61
CO-5-20-20-11 06-03-89 229 20872 27.33
CO-5-20-20-12 07-03-89 239 21272 28.52
CO-5-20-20-13 08-03-89 23.7 21.807 2828
CO-5-20-20-14 09-03-89 %5 22244 29.24
CO-5-20-20-15 10-03-89 25 22256 29.83
CO-7-20-20-0 11-03-89 2938 25818 35.56
CO-7-20-20-1 12-03-89 30.1 26.553 3592
C0-7-20-20-2 13-03-89 309 26.887 36.87
CO-7-20-20-3 14-03-89 323 28.336 38.54
CO-7-20-204 15-03-89 333 31.543 39.74
CO-7-20-20-5 16-03-89 329 30.715 39.26
CO-7-20-20-6 17-03-89 349 33.154 4165
CO-7-20-20-7 18-03-89 35.1 34.025 41.89
CO-7-20-20-8 19-03-89 30 3478 3538
CO-7-20-20-9 20-03-89 345 35313 41.17
C0O-7-20-20-10 21-03-89 38.6 35.929 46.06
CO-7-2020-11 22-03-89 392 36233 46.18
C0O-7-20-20-12 23-03-89 379 34.843 4523
CO-7-20-20-13 24-03-89 392 365 46.78
CO-7-20-20-14 25.03-89 ND. ND. ND.
C0O-7-20-20-15 26-03-89 452 41.649 53.94
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ANNEXE 3g (suite)
CO-7-20-20-16 27-03-89 442 40.288 52.74
CO-7-20-20-17 28-03-89 472 40.161 56.32
CO-7-20-20-18 29-03-89 46.1 40.88 55.01
CO-7-20-20-19 30-03-89 439 40.642 52.39
CO-7-20-20-20 31-03-89 513 39.87 61.22
CO-7-20-20-21 01-04-89 48.9 38.922 58.35
C0-3-20-20-0 02-04-89 45.6 39.19 5442
CO-3-20-20-1 03-04-89 355 34213 42.36
CO0-3-20-20-2 04-04-89 30.8 27.203 36.75
CO0-3-20-20-3 05-04-89 213 20425 2542
CO-3-20-204 06-04-89 17.3 15.688 20.64
CO-3-20-20-5 07-04-89 10.85 10.852 12.95
CO-3-20-20-6 08-04-89 10.15 9.278 12.11
C0-3-20-20-7 09-04-89 13 6.468 8.71
CO-3-20-20-8 10-04-89 645 5.995 7.7
CO-3-20-20-9 11-04-89 4.6 4.605 549

*Légende CO: Bioréacteur en mode continu
5: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de ['essai
N,D.: Non déterminé

**Méthode I: Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomigue
a flamme

***Méthode I1: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 3h: Résultats d analyses du Zn (mg/L) en mode continu

CO-5-20-20-0 23-02-89 380 368.2 80.54
CO-5-20-20-1 24-02-89 330 314.7 7543
CO-5-20-20-2 25-02-89 300 286.6 73.17
CO-5-20-20-3 26-02-89 280 274.1 68.29
CO-5-20-204 27-02-89 280 259.8 68.29
CO-5-20-20-5 28-02-89 290 270.7 65.74
CO-5-20-20-6 01-03-89 290 269.9 63.87
CO-5-20-20-7 02-03-89 290 218.5 62.56
CO-5-20-20-8 03-03-89 280 266.2 60.72
CO-5-20-20-9 04-03-89 280 261.2 62.65
CO-5-20-20-10 05-03-89 290 278 62.81
CO-5-20-20-11 06-03-89 300 284 64.89
CO-5-20-20-12 07-03-89 310 284.9 61.59
CO-5-20-20-13 08-03-89 310 293.8 63.78
CO-5-20-20-14 09-03-89 320 300.7 64.23
CO-5-20-20-15 10-03-89 330 3019 66.79
CO-7-20-20-0 11-03-89 380 3458 69.67
CO-7-20-20-1 12-03-89 380 350.3 69.89
CO-7-20-20-2 13-03-89 380 346.9 70.62
CO-7-20-20-3 14-03-89 400 362.2 71.34
CO-7-20-20-4 15-03-89 410 414 70.24
CO-7-20-20-5 16-03-89 400 4234 72.92
CO-7-20-20-6 17-03-89 420 441.1 7441
CO-7-20-20-7 18-03-89 420 441.5 74.96
CO-7-20-20-8 19-03-89 340 448.7 74.53
CO-7-20-20-9 20-03-89 390 4512 73.07
CO-7-20-20-10 21-03-89 440 462.2 73.73
CO-7-20-20-11 22-03-89 450 462.7 75.14
CO-7-20-20-12 23-03-89 430 448.2 76.85
CO-7-20-20-13 24-03-89 460 471.9 77.09
CO-7-20-20-14 25-03-89 N.D. N.D. N.D.
CO-7-20-20-15 26-03-89 510 54 78.23
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ANNEXE 3h (suite)

CO-7-20-20-16 27-03-89

CO-7-20-20-17 28-03-89 530 4854 76.84
CO-7-20-20-18 29-03-89 510 487.7 77.39
CO-7-20-20-19 30-03-89 500 494 78.67
CO-7-20-20-20 31-03-89 590 5232 78.93
CO-7-20-20-21 01-04-89 610 521.8 79.36
CO-3-20-20-0 02-04-89 600 529.1 76.65
CO-3-20-20-1 03-04-89 440 451.5 68.54
CO-3-20-20-2 04-04-89 370 3524 61.47
CO-3-20-20-3 05-04-89 270 276.3 5724
CO-3-20-204 06-04-89 240 229.6 52.95
CO-3-20-20-5 07-04-89 190 186.9 46.67
CO-3-20-20-6 08-04-89 170 165.7 40.71
C0-3-20-20-7 09-04-89 140 135.8 36.83
CO-3-20-20-8 10-04-89 120 126.4 32.58
CO-3-20-20-9 11-04-89 100 106.9 29.27

*Légende CO: Bioréacteur en mode continu
5: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [essai
N:D.: Non déterminé

**Méthode I:  Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique
& flamme

***Méthode IT: Analyses obtenues par spectrométrie d émission au plasma induit
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ANNEXE 3i: Résultats d analyses du Ni (mg/L) en mode continu

CO-5-20-20-0 23-02-89 1.76 ND. 32.33
CO-5-20-20-1 24-02-89 7.62 ND. 31.75
C0-5-20-20-2 25-02-89 75 ND. 31.25
CO-5-20-20-3 26-02-89 744 ND. 31
CO-5-20-20-4 27-02-89 15 ND. 31.25
CO-5-20-20-5 28-02-89 741 N.D. 30.88
CO-5-20-20-6 01-03-89 741 NOD. 30.88
C0-5-20-20-7 02-03-89 733 ND. 30.54
CO-5-20-20-8 03-03-89 137 ND. 30.71
CO-5-20-20-9 04-03-89 733 ND. 30.54
CO-5-20-20-10 05-03-89 731 N.D. 30.46
C0-5-20-20-11 06-03-89 737 ND. 30.71
C0-5-20-20-12 07-03-89 748 ND. 31.17
CO-5-20-20-13 08-03-89 7.44 ND. 31
CO-5-20-20-14 09-03-89 747 ND. 31.13
CO-5-20-20-15 10-03-89 7.55 ND. 31.46
C0-7-20-20-0 11-03-89 79 ND. 32.92
CO-7-20-20-1 12-03-89 7.91 ND. 32.96
CO-7-20-20-2 13-03-89 7.98 ND. 33.25
CO-7-20-20-3 14-03-89 8.13 ND. 33.88
CO-7-20-20-4 15-03-89 7.99 ND. 33.29
CO-7-20-20-5 16-03-89 8.08 ND. 33.67
CO-7-20-20-6 17-03-89 823 ND. 34.29
CO-7-20-20-7 18-03-89 8.36 N.D. 3483
C0-7-20-20-8 19-03-89 8.31 ND. 34.63
CO-7-20-20-9 20-03-89 8.34 ND. 34.75
C0-7-20-20-10 21-03-89 843 N.D. 35.13
C0-7-20-20-11 22-03-89 8.48 ND. 3533
C0-7-20-20-12 23-03-89 8.43 ND. 35.13
CO-7-20-20-13 24-03-89 861 ND. 35.88
CO-7-20-20-14 25-03-89 ND. ND. ND.
CO-7-20-20-15 26-03-89 8.59 ND. 35.79
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ANNEXE 3i (suite)
C0-7-20-20-16 27-03-89 8.7 ND. 36.25
C0-7-20-20-17 28-03-89 8.76 - ND. 36.5
CO-7-20-20-18 29-03-89 8.87 N.D. 36.96
C0-7-20-20-19 30-03-89 8.85 ND. 36.88
CO-7-20-20-20 |  31-03-89 9.1 ND. 37.92
CO-7-20-20-21 01-04-89 915 ND. 38.13
C0-320200 |  02-04-89 8.93 ND. 3721
C0-3-20-20-1 03-04-89 8.83 ND. 36.79
C0-3-20-20-2 04-04-89 8.56 ND. 35.67
C0-3-20-20-3 05-04-89 8.09 ND. | 3371
C0-3-20-20-4 06-04-89 8.07 ND. 33.63
CO-3-20-20-5 07-04-89 8.36 ND. 34.83
C0-3-20-20-6 08-04-89 8.31 ND. 34.63
C0-3-20-20-7 09-04-89 8.19 ND. 34.13
C0-3-20-20-8 10-04-89 8.05 ND. 33.54
C0-320-209 |  11-04-89 8.07 N.D. 3363

*Légende CO: Bioréacteur en mode continu
5: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de [‘essai
N.D.: Non déterminé

**Méthode I:  Analyses obtenues par spectrophotométre d absorption atomique
& flamme

***Méthode I1: Analyses obtenues par spectrométrie d'émission au plasma induit
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ANNEXE 3j: Résultats d'analyses des métaux pour [essai stérile (mg/L; Fe (g/L)

CO-7-20-20-0 09-05-89 0518 315 1.148 3.58 221
CO-7-20-20-1 10-05-89 0.518 3.262 1.136 3.76 22
CO-7-20-20-2 11-05-89 0.506 2.779 1.104 338 204
CO-7-20-20-3 12-05-89 0.532 2.604 1.12 339 20.6
CO-7-20-20-4 13-05-89 0.553 2.608 1.148 3.78 20
CO-7-20-20-5 14-05-89 N.D. N.D. N.D. N.D. N.D.
CO-7-20-20-6 15-05-89 0.59 2.086 1.208 424 20.7
CO-7-20-20-7 16-05-89 0.598 2.128 1.152 4.17 19.7
CO-7-20-20-8 17-05-89 0.593 2.55 1.168 4.38 204
CO-7-20-20-9 18-05-89 0.639 2.748 1.256 4.75 222
CO-7-20-20-10 19-05-89 0.598 295 1.104 4.26 20.1
CO-7-20-20-11 20-05-89 0.622 346 1.192 4.85 214
CO-7-20-20-12 21-05-89 0.644 4.06 1.232 4.83 22.1
CO-7-20-20-13 22-05-89 0.711 4.54 1.344 5.53 254
CO-7-20-20-14 23-05-89 0.638 4.53 1.192 3.1 226
CO-7-20-20-15 24-05-89 0.676 3.69 1.292 5.5 26
CO-7-20-20-16 25-05-89 0.71 544 1.284 5.58 273
CO-7-20-20-17 26-05-89 0.79 5.99 1.284 5.7 28.6
CO-7-20-20-18 27-05-89 0.81 6.94 1.316 58 30.7
CO-7-20-20-19 28-05-89 0.76 6.78 1.304 5.73 30.8
CO-7-20-20-20 29-05-89 0.84 6.68 1.304 6.11 31.7

*Légende CO: Bioréacteur en mode continu
7: Temps de séjour (jr)
20: Densité de pulpe
20: Température, degré C
0: Jour de ['essai
N:D.: Non déterminé







ANNEXE 4

Mesures de 1’oxygene dissous et les graphiques ayant permis la détermination du K;a
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ANNEXE 4a: Mesures d oxygéne dissous pour [a détermination du K a

0 0 8.15 6.17 7.70 045
042 0.25 7.9 6.42 1.75 04
0.67 145 6.7 6.67 1.75 04
0.92 2.15 6 6.92 7.80 0.35
117 2.95 52 7.17 7.85 0.3
142 3.6 4.55 742 7.85 03
1.67 425 39 7.67 7.90 0.25
1.92 4.75 34 7.92 7.93 0.22
217 5.15 3 8.17 7.95 0.2
242 5.55 26 842 7.95 0.2
2,67 5.85 23 8.67 797 0.18
292 6.15 2 8.92 8.03 0.12
3.17 6.35 1.8 9.17 8.05 0.1
342 6.55 1.6 9.42 8.05 0.1
3.67 6.75 14 9.67 8.05 0.1
392 6.85 1.3 9.92 8.05 0.1
4.17 7.00 1.15
442 7.15 1
4.67 7.25 0.9
492 7.35 0.8
5.17 745 0.7
542 7.50 0.65
5.67 7.55 0.6
5.92 7.65 0.5

*Légende:  Ct: Concentration en oxygéne dissous au temps t dans le réacteur (mg/L)
Cs: Concentration en oxygéne dissous & saturation = 8.15 mg/L

Le coefficient volumétrique global de transfert de masse fut évalué & 0.4783/min




Annexe 4b:
Concentration en oxygéene dissous
en fonction du temps
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Annexe 4c:
Cs - Ct en fonction du temps

Cs - Ct (mg/L)

N
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Cs: Concentration d’'O.D. a saturation
Ct: Concentration d’O.D. au temps t
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ANNEXE 5

Graphiques des concentrations en métaux en fonction du temps pour les essais en mode cuvée






Annexe 5a: Essais en mode cuvée
[Ni] en fonction du temps

Concentration (mg/L)
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Annexe 5b: Essais en mode cuvée
[Zn] en fonction du temps

Concentration (mg/L)

20% DP

Controéle: 20% DP
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Temps (jours)
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Annexe 5c: Essais en mode cuvée

[Fe] en fonction du temps

Concentration (g/L)

25
10% DP
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Annexe 5d: Essais en mode cuvée

Concentration (mg/L)

[Co] en fonction du temps
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ANNEXE 6

Graphiques des concentrations en métaux en fonction du temps pour les essais en mode continu







Annexe 6a: Essais en mode continu
[Co] en fonction du temps

Concentration (mg/L)
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Annexe 6b: Essais en mode continu
[Fe] en fonction du temps

Concentration (g/L)
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Annexe 6¢: Essais en mode continu
[Cu] en fonction du temps

Concentration (mg/L)
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Annexe 6d: Essais en mode continu
[Ni] en fonction du temps

Concentration (mg/L)

TS: 7 irs
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ANNEXE 7

Graphiques des concentrations en métaux en fonction du pH (modes cuvée et continu)







Annexe 7a: Essai en mode cuvée
[Cu] en fonction du pH

concentration (mg/L)
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Annexe 7b: Essai en mode cuvée
[Ni] en fonction du pH

concentration (mg/L)

Jr 40
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Annexe 7c¢: Essai en mode cuvée

[Fe] en fonction du pH
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Annexe 7d: Essai en mode cuvée
[Co] en fonction du pH

Concentration (mg/L)
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Annexe 7e: Essai en mode cuvée
[Zn] en fonction du pH

Concentration (mg/L)
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Concentration (mg/L)

Annexe 7f: Essai en mode cuvée

[Co] en fonction du pH
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Annexe 79: Essai en mode cuvée
[Fe] en fonction du pH

Concentration (g/L)
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Jr 27

20

|
]

Densité de pulpe: 20%

18C



140

120

100

80

60

40

20

Annexe 7h: Essai en mode cuvée
[Cu] en fonction du pH

Concentration (mg/L)

Densité de pulpe: 20%

[4:14

A\



Annexe 7i: Essai en mode cuvée

Concentration (mg/L)

[Ni] en fonction du pH
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Concentration (mg/L)

Annexe 7j. Essai en mode continu

[Zn] en fonction du pH
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Annexe 7k: Essai en mode continu
[Cu] en fonction du pH
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Annexe 7!: Essai en mode continu
[Co] en fonction du pH

Concentration (mg/L)

1.7 1.8 1.9 2 2.1 2.2
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Temps de séjour: 3 jrs
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Annexe 7m: Essai en mode continu

[Fe] en fonction du pH
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Annexe 7n: Essai en mode continu
[Ni] en fonction du pH

Jr 0
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Annexe 70: Essai en mode continu
[Fe] en fonction du pH

Concentration (g/L)
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Annexe 7p: Essai en mode continu
[Cu] en fonction du pH

Concentration (mg/L)
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Annexe 7q: Essai en mode continu
[Zn] en fonction du pH
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Annexe 7r: Essai en mode continu
[Co] en fonction du pH

Concentration (mg/L)
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Annexe 7s: Essai en mode continu
[Ni] en fonction du pH
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ANNEXE 8

Graphiques des ocncentrations en métaux en fonction du POR (modes cuvée et continu)
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Annexe 8a: Essai en mode cuvée
[Cu] en fonction du POR
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Annexe 8b: Essai en mode cuvée
[Fe] en fonction du POR
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Annexe 8c: Essai en mode cuvée
[Co] en fonction du POR
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Annexe 8d: Essai en mode cuvée
[Zn] en fonction du POR
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Annexe 8e: Essai en mode cuvée
[Zn] en fonction du POR
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Annexe 8f: Essai en mode cuvée
[Fe] en fonction du POR

Concentration (g/L)

25

Jr 27

20 s s e e s st s Su5 Feni e EETe AT T s

Jr 0 | O

0 Cl | = | N 1 I 1 L |

350 370 390 410 430 450 470 490 510 530 550 570 590
POR (mV)

Densité de pulpe: 20%

20¢




Annexe 8g: Essai en mode cuvée
[Co] en fonction du POR

Concentration (mg/L)
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Annexe 8h: Essai en mode cuvée
[Cu] en fonction du POR
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Annexe 8i: Essai en mode cuvée
[Ni] en fonction du POR

Concentration (mg/L)
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Annexe 8j: Essai en mode continu

[Zn] en fonction du POR
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Annexe 8k: Essai en mode continu
[Fe] en fonction du POR
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Annexe 8l: Essai en mode continu
[Co] en fonction du POR
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Annexe 8m: Essai en mode continu
[Cu] en fonction du POR

Concentration (mg/L)

400 B s . T —— I

350

300 |

200

150 -

100

380 400 420 440 460 480 500 520 540

Temps de séjour: 3 jrs

60¢




Annexe 8n: Essai en mode continu
[Ni] en fonction du POR
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ANNEXE 9

Quelques résultats de concentrations en métaux obtenus par le spectrophotometre d’absorption

atomique a flamme et le spectrometre d’émission au plasma induit







Annexe 9a: Essais en mode cuvée
[Co] en fonction du temps
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Annexe 9b: Essais en mode cuvée
[Zn] en fonction du temps

Concentration (mg/L)
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Annexe 9c: Essai en mode cuvée
[Fe] en fonction du temps
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Annexe 9d: Essais en mode cuvée
[Cu] en fonction du temps

Concentration (mg/L)

Contrdle: 20% DP
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