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RESUME

La gestion responsable des effluents cyanurés constitue un défi majeur pour les mines d’or en
raison, entre autres, de la pollution azotée qu’ils peuvent contenir et nécessitant un traitement
efficace. Les thiocyanates (SCN’) sont parmi ces composés azotés majeurs, en plus de 1’azote
ammoniacal (N-NHs), les nitrites (NO2") et les nitrates (NO3’). Les SCN™ sont formés lors de
I’extraction de I’or et de I’argent par les cyanures dans des gisements contenant le soufre, via la
cyanuration [utilisation des cyanures (CN") pour la séparation de 1’0r et de 1’argent, a pH alcalin].
La pollution azotée (SCN", N-NHz, NO2" et NO3"), ensemble avec les CN" résiduels présentent aussi
un grand enjeu environnemental a cause la toxicité aquatique engendrée. De plus, I’utilisation des
explosifs (ANFO : Ammonia Nitrogen Fuel Qil), lors des étapes d’extraction des minerais, présente
une autre origine majeure de la pollution azotée dans les effluents miniers, entre autres les effluents
des mines d’or. Les explosifs entrainent surtout du N-NHz et des NOs dans 1’eau.
Le N-NH3 est toxique pour les écosystémes aquatiques. De plus, il peut former les NO3™ en
consommant 1’oxygéne dissout ce qui peut causer, a long terme, 1’eutrophisation des eaux. La mine
LaRonde, propriété d’ Agnico Eagle Ltée, utilise un procédé chimique dans une usine de traitement
de I’eau (UTE), pour traiter les CN". Toutefois, ce traitement est peu efficace pour les SCN™ et
génere du N-NHs résiduel qui doit étre ensuite traité. Une étape subséquente de traitement
biologique, dans une usine de traitement finale de 1’eau (UTFE), permet de dégrader les CN-
résiduels, le N-NH;3 et les SCN- en les oxydant en NOs", carbonates (CO3?) et sulfates (SO4%).
L’effluent final respecte les normes de qualité physico-chimique et de toxicologie aquatique. Enfin,
la dénitrification biologique de I’effluent final produit par UTE/UTFE semble étre une alternative
durable respectueuse de I’environnement. Elle pourrait permettre d’enlever le NO3 en le

transformant en diazote gazeux (N2), gaz inerte et non toxique.

Dans ce contexte, I’objectif de la présente étude a été d’évaluer la performance d’un procédé de
nitrification-dénitrification biologique sur 1’effluent de la mine LaRonde contenant des
concentrations élevées de SCN™ (453 + 53 mg/L) et de N-NH3z (41 £ 8 mg/L), a pH alcalin
(7,5-8,4). Dans un premier volet, I’efficacité de différents scénarios de dénitrification a été validée
en variant le substrat [carbone organique (bois, méthanol et éthanol), carbone minéral (SCN"),

et Anammox (N-NHz)] en batch/fed-batch sur un effluent synthétique et les meilleurs ont été
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retenus. Dans un deuxieme volet, I’efficacité d’un pilote de nitrification-dénitrification avec
écoulement a été validée sur les scénarios retenus lors des essais en batch et fed-batch et appliqués
sur ’effluent réel de la mine LaRonde. Les résultats ont mis en évidence les éléments suivants :
(i) la dénitrification de I’effluent synthétique, utilisant le méthanol comme source de carbone et les
NO2" comme accepteur d’électrons, a été le meilleur scénario avec une efficacité >99%, en batch,
et 95%, en fed-batch. Par contre, la dénitrification utilisant les SCN™ comme source de carbone
minéral n’a pas montré une efficacité prometteuse en fed-batch (une diminution progressive de
I’efficacité de dénitrification avec les NO2” comme accepteur d’électrons et aucune efficacité de
dénitrification avec les NOz’). Enfin, les autres scénarios testés en batch et en fed-batch
ont donné des résultats moins prometteurs, y compris 1’approche Anammox. Parmi
les approches évaluées, 1’utilisation du bois attaqué par la carie/pourri (prédigéré par les
champignons) comme source de carbone a été trouvée la moins efficace en dénitrification.
(ii) le systeme pilote de nitrification-dénitrification (avec écoulement) de I’effluent réel a permis
d’enlever les SCN™ et les NOs™ & des efficacités supérieures a 97% et a 80%, respectivement. Le
méthanol comme source de carbone a permis de traiter >80% des NOs™ pour tous les temps de
rétention hydraulique (TRH) testés avec un maximum d’efficacité de 96%. De plus, le TRH et les
facteurs de dilution induits par les recirculations influencgaient beaucoup ces efficacités. Selon les
bilans d’azote, la dénitrification utilisant les SCN- était peu efficace et la diminution des
concentrations des SCN™ et des NOz™ dans 1’étape de pré-dénitrification était principalement le
résultat de la dilution par recirculation de I’effluent. Les résultats du systéme pilote de traitement
se sont avérés prometteurs. Enfin, les résultats des travaux en cours et a venir vont permettre

d'optimiser les critéres de design d'un systéeme de traitement a grande échelle



viii

ABSTRACT

The management of cyanide contaminated effluents is a challenge for the gold mines due to the
presence of nitrogen pollution they may contain which requires efficient treatment. Thiocyanate
(SCN") are among these major nitrogen compounds, in addition to ammonia nitrogen (NHs-N),
nitrites (NO2"), and nitrates (NOz"). The SCN™ are formed during the extraction of gold and silver
by cyanides in deposits containing sulfur via cyanidation [use of cyanide (CN") in gold and silver
separation, at alkaline pH]. The nitrogen pollution (SCN-, NH3-N, NO2™ et NO3’), together with
residual CN™ are an important environmental issue because of the aquatic toxicity they can cause.
In addition, the use of explosives (ANFO : Ammonia Nitrate Fuel Oil) during the mineral extraction
entails another major source of nitrogen pollution in mine effluents, including gold mine effluents,
leading to NH3-N and NOz™ in water. NHs-N is toxic to aquatic life. Moreover, it can form NOz™ by
consuming dissolved oxygen and cause further eutrophication of natural streams. LaRonde mine,
property of Agnico Eagle Mines Ltd., uses a chemical treatment in a water treatment plant (UTE)
to remove the CN". However, this treatment is ineffective for SCN™ and generates residual NHs-N,
which has to be treated afterwards. Subsequent biological treatment, in a final water treatment plant
(UTFE), allows degradation of residual CN°, NH3-N and SCN™ by oxidizing them into NOs,
carbonates (CO3%) and sulfates (SO4%). The final effluent meets the physicochemical and toxicity
quality regulations. Finally, biological denitrification of the effluent produced at the outlet of
UTE/UTFE can be an environmentally friendly solution to remove the NOs™ and transform it into

di-nitrogen gas (N2), non-toxic and inert.

In this context, the objective of this study was to evaluate the performance of a
nitrification-denitrification biological process on a gold mine effluent containing high
concentrations of SCN™ (435 £ 53 mg/L) and NH3-N (41 + 8 mg/L), at alkaline pH (7,5-8,4). In the
first step, the effectiveness of different denitrification scenarios was evaluated by varying the
substrate [organic carbon (wood, ethanol, and methanol), mineral carbon (SCN°), and NH3-N
(Anammox)] in batch/fed-batch applied on a synthetic effluent, and the best scenarios were
selected. In the second step, the efficiency of nitrification-denitrification pilot (with continuous
flow) was validated, according to the selected scenarios used in tests in batch and fed-batch and

applied on the real effluent from LaRonde mine. The results highlighted the following elements:



(i) the denitrification of the synthetic effluent (using methanol as carbon source and NO;™ as
electron acceptor) was the best scenario with an efficiency >99%, in batch, and 95%, in fed-batch.
However, denitrification using SCN™ as mineral carbon did not show any promising efficiency in
fed-batch (progressive decrease in denitrification efficiency with NO2" and absence of any
treatment with NOs’). Finally, other scenarios tested in batch and fed-batch gave less
promising results, including the Anammox approach. Among evaluated approaches, the use of
wood with caries (predigested by fungi) was found the least efficient in denitrification.
(ii) the nitrification-denitrification pilot (with flow) of the real effluent allowed SCN™and NOz
removal with efficiency higher than 97% and 80%, respectively. The methanol as carbon source
allowed treating >80% of NOs™ at all hydraulic retention time (HRT) tested with maximum
efficiency of 96%. Moreover, the HRT and dilution factors greatly influenced these efficiencies.
Based on nitrogen balance, the denitrification by SCN™ was barely efficient and the decrease in
SCN™and NOs concentrations in the pre-denitrification step was mainly a result of the dilution due
to effluent recirculation. Results on the treatment pilot system showed promising. Finally, the
results of ongoing and coming work will allow optimizing the design criteria of a large-scale

treatment system.
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CHAPITRE1l INTRODUCTION

1.1 Contexte

La gestion des effluents miniers et particulierement des mines d’or constitue un grand défi
environnemental pour les entreprises miniéres et les gouvernements. En effet, ces effluents peuvent
présenter un danger pour I’environnement a cause des contaminants qu’ils contiennent, entre
autres, les composés azotés. Parmi ces composés azotes majeurs et problématiques se trouvent les
CN’, les SCN-, le N-NHz, les NO> et les NOs™. Le N-NHz3 (toxique) et le NOs™ sont dissouts dans
les eaux de ruissellement issues de I’utilisation des explosifs ANFO. Les CN™ (trés toxiques) et les
SCN- (moins toxiques) sont le résultat de la cyanuration des minerais contenant le soufre, a pH
alcalin. L’oxydation retardée de cette pollution azotée dans les cours d’eau naturels consomme
I’oxygene dissout et asphyxie les eaux. De plus, les NOs™ formés peuvent provoquer a long terme
I’eutrophisation des cours d’eau (surtout a faible débit et stagnantes). Plusieurs technologies de
traitement de la pollution azotée ont été développées, a savoir des technologies physiques,
chimiques et biologiques. Les technologies physiques sont utilisées pour les débits importants et a
faible concentration afin de concentrer la pollution azotée. Ils permettent I’obtention d’une eau de
tres bonne qualité, mais génerent aussi un concentré qu’il faudra traiter avant déversement. Leurs
désavantages majeurs sont les codts énergétiques associés et I’entretien. Les technologies
chimiques sont efficaces pour traiter la plupart de la pollution azotée, mais restent moins efficaces
pour traiter les SCN". Les technologies biologiques présentent une alternative prometteuse pour
bien gérer ces effluents. En effet, I’efficacité des bioréacteurs pour traiter la pollution azotée a été
validée par plusieurs travaux de recherche. L’approche biologique de nitrification-dénitrification
permet d’oxyder la contamination en NO3™ (nitrification), ensuite la transformer en diazote gazeux

(N2), gaz inerte et non dangereux.

Dans ce contexte, la mine LaRonde, propriété d’Agnico Eagle Ltée, se sert d’un traitement
chimique (UTE : Usine de Traitement des Eaux) et biologique (UTFE : Usine de Traitement Finale
de I’Eau) pour oxyder la pollution azotée en NOz". L’effluent final, fortement chargé en NOgz’,

respecte les reglementations actuelles (REMM et D019), mais pourrait entrainer a long terme



I’eutrophisation des cours d’eau. La mine LaRonde se propose de trouver une alternative efficace
pour améliorer le traitement des composes azotés dans ses effluents.

1.2 Objectifs

Dans ce contexte, I’objectif général de la présente étude est d’améliorer I’efficacité de traitement
des composes azotés dans les effluents des mines d’or (cas de la mine LaRonde), a savoir les
SCN, le N-NHj3, les NO2 et les NOs™.

Les objectifs spécifiques en découlant sont les suivants :

Evaluer 1’activité dénitrifiante des boues de la mine LaRonde (essais en batch sur un

effluent synthétique) ;

- Choisir un/des scénario(s) de dénitrification efficace(s) (essais en fed-batch sur un effluent

synthétique) ;

- Valider le(s) scénario(s) de denitrification retenu(s) sur I’effluent de la mine LaRonde

(systeme pilote de traitement, avec écoulement) ;

- Proposer la méthode de dénitrification optimale a echelle de laboratoire, selon 1’ensemble

des résultats des essais réalisés.

1.3 Contenu du mémoire et principale contribution
Ce mémoire de maitrise est divisé en cing chapitres.

Le premier chapitre est introductif et présente le contexte de 1’¢tude réalisée, les objectifs visés, la
structure du présent mémoire et les présentations/publications produits en lien avec les résultats

obtenus.

Le deuxieme chapitre sera consacré a la revue de littérature ou la provenance de la pollution azotée
dans les effluents des mines d’or sera présentée. Par la suite, les technologies de traitement
(physiques, chimiques, biologiques, physico-chimiques et bio-électrochimiques) de ces composés
azotés seront discutées. En fin de ce deuxieme chapitre, une synthese de connaissances disponibles,
sera réalisée, suivie d’une présentation des besoins en recherche et de la description du site de

I’étude.



Par la suite, le chapitre 3 présentera les démarches adoptées pour la réalisation des essais en batch,
en fed-batch et avec écoulement. Le contenu de ce chapitre est appuyé par deux Annexes (A et B)

détaillant d’avantage les démarches et les protocoles suivis.

Le chapitre 4 sera consacré aux résultats et aux interprétations des essais en batch et en fed-batch
réalisés sur un effluent synthétique. Ces résultats permettront d’évaluer 1’activité dénitrifiante des
boues de la mine LaRonde et de comparer les efficacités de dénitrification des différents substrats
qui seront testés. A la fin de ce chapitre, les meilleurs scénarios de dénitrification seront
sélectionnés pour les valider dans la suite des travaux par le billet d’un systéme pilote de

nitrification-dénitrification.

Le chapitre 5 sera présenté sous la forme d’un article scientifique, soumis pour une publication
potentielle dans la revue Process Biochemistry, et visera les résultats des essais avec écoulement

réalisés avec un systeme pilote de laboratoire de nitrification-dénitrification sur un effluent reel.

Le chapitre 6 présentera une discussion et une comparaison des résultats en batch et fed-batch avec
ceux des essais avec écoulement. Cette comparaison permettra d’intégrer 1’ensemble des essais

réalisés et faire ressortir les résultats les plus prometteurs obtenus dans le travail réalise.

Enfin, le dernier chapitre, de conclusions et recommandations, fera un retour sur 1’atteinte des

objectifs spécifiques de 1’étude et propose les pistes potentielles pour la suite des travaux.

1.4 Présentations et publications liées a I’étude

Au courant de la réalisation du projet de maitrise, plusieurs occasions se sont offertes pour mettre

en valeur les travaux réalisés.
Présentations orales :

- Tanabene R., Neculita C. M., Genty T., Bussiere B., Potvin R., 2016. Résumé des travaux
réalisés et des résultats obtenus. Colloque annuel de I’IRME-POLY, Ecole Polytechnique
de Montreéal, 17 mai 2016.

- Tanabene R., Neculita C. M., Genty T., Bussiére B., Potvin R., 2016. Développement d’une
approche biologique de deénitrification des effluents des mines d’or a I’échelle de
laboratoire. Séminaire Enviro-Mine, UQAT, 24 mars 2016.



Tanabene R., Neculita C. M., Genty T., Bussiére B., Potvin R., 2015. Développement d’une
approche biologique de dénitrification des effluents des mines d’or a 1’échelle de
laboratoire. Séminaire IRME-AEM (Mines Agnico Eagle)-CM (Mine Canadian Malartic),
Mine Candian Malartic, 7 octobre 2015.

Poster :

Tanabene R., Genty T., Bussiére B., Potvin R., Gonzalez-Merchan C., Neculita C. M.,
2016. Développement d’une approche biologique de dénitrification des effluents des mines
d’or a I’échelle de laboratoire. Colloque annuel de ’'IRME-POLY, Ecole Polytechnique de
Montréal, 17 mai 2016.

Article de revue :

Tanabene R., Genty T., Gonzalez-Merchan C., Bussiére B., Potvin R., Neculita C. M.,
2016. Efficiency of nitrogen removal during thiocyanate treatment in gold mine effluents
with mineral and organic carbon sources. Process Biochemistry (soumis le 11 octobre
2016).



CHAPITRE2 REVUE DE LITTERATURE

Les effluents des mines d’or sont a 1’origine de plusieurs contaminants, dont la pollution azotée.
L’azote dans les effluents des mines d’or provient de diverses sources, qui sont notamment
I’utilisation des explosifs lors des étapes d’exploitation des gisements et 1’ajout des cyanures
(CN") aux minerais broyés en vue de la séparation des métaux précieux comme 1’or et I’argent
(Koren et al., 2000 ; Zaitsev et al., 2008). Les composés azotes ainsi retrouveés dans les effluents
des mines d’or doivent étre traités afin d’éviter les risques environnementaux qui en résulte telles
que la toxicité aquatique et I’eutrophisation des eaux des lacs ou la contamination des organismes
aquatiques (Kim et al., 2011). Pour contourner le probléme de la pollution azotée dans les effluents
des mines d’or, plusieurs technologies ont été développées lesquelles peuvent étre classées en
physiques, chimiques et biologiques. 1l se trouve aussi que le recours a la combinaison de divers
technologies ensembles permet d’améliorer [D’efficacité du traitement (ex. traitement

physico-chimique, traitement bio-électrochimique ; Jermakka et al., 2015).

Dans cette revue de littérature, les technologies disponibles et en développement, pour le traitement
de la pollution azotée par denitrification dans les effluents des mines d’or principalement, seront
présentées et discutées. Les technologies physiques sont plutdt des méthodes de concentration et
non pas de traitement. Leur avantage majeur est de permettre la production d’une eau de trés bonne
qualité, mais a un codt énergétique élevé. Quant aux technologies de traitement chimique, elles
sont recommandées pour le traitement des effluents fortement chargés en composés azotés et
présentent I’avantage d’une cinétique rapide, surtout en comparaison avec les technologies
biologiques. Par ailleurs, les colts des réactifs et des catalyseurs nécessaires pour ce type de
traitement représentent une charge économique que les industries cherchent a réduire et/ou a éviter.
Pour les technologies biologiques, elles sont aussi connues pour leur efficacité de traitement des
effluents des mines d’or par dénitrification. Toutefois, ces technologies ne sont pas applicables
pour de fortes concentrations en contaminants. De plus, la cinétique bactérienne est tres influencee
par les variations des parameétres physicochimiques de I’effluent (ex. pH, température,
concentration en ions), ce qui exige un colt supplémentaire pour mieux contrdler ces parameétres.

A la fin, ce chapitre servira comme repére pour le choix des meilleures technologies



potentiellement applicables a pleine échelle pour réaliser une dénitrification des effluents des mines

d’or.

2.1 Origine de la pollution azotée dans les effluents de mines d’or

Les mines d’or représentent 1’'une des industries miniéres les plus hautement positionnées a travers
le Canada et le monde entier. Ces mines produisent des débits importants d’effluents contaminés
nécessitant un traitement avant rejet dans les milieux récepteurs. En effet, pour obtenir 1 tonne
d’or, 200 000 tonnes de rejets (solide et liquide) sont produits (MIN3313, 2008). Plusieurs études
se sont concentrées sur les principaux contaminants retrouvés dans les effluents de mines d’or,
ainsi que sur les méthodes appropriées pour leur traitement (Ruiz et al., 2006 ; Koeve et Kahler,
2010 ; Madaeni et Koocheki, 2010 ; Kim et al., 2011 ; Duca et Koper, 2012). En réalisant une
identification et une évaluation de la toxicité d’un rejet de mine d’or, il a été trouvé que les
contaminants possibles dans cet effluent sont le N-NHz, les NO2, les CN", les SCN", les cyanates
(OCN)), le carbone organique dissout (COD), I’As, le Cu, le Zn, le Ni et les solides en suspension
(Whitlock et al., 2003 ; REMM, 2015). Il est bien sOr nécessaire de noter que ces composes sont
toxiques pour les étres vivants a partir dune concentration limite dans I’effluent et que le traitement
vise a les ramener aux limites fixées par les réglementations (Tableau 2-1 ; D019, 2012 ;
REMM, 2015).

Tableau 2-1 : Exigences au point de rejet de I’effluent final des mines de métaux
(tiré de D019, 2012 ; REMM, 2015)

Substance nocive Concentration limite régie | Concentration limite régie par
par le REMM (mg/L)* la D019 (mg/L)*

Arsenic (As) 0,50 0,20

Cuivre (Cu) 0,30 0,30

Cyanures (CN) 1,00 1,00

Nickel (Ni) 0,50 0,50

Zinc (Zn) 0,50 0,50

Matiéres en suspension 15 15

* . Concentration moyenne mensuelle maximale permise

La pollution azotée dans les effluents de mines d’or est d’origine chimique (les CN™ et dérivés, a

savoir les SCN, et I'utilisation des explosifs durant 1’exploitation des gisements) ou biologique



(les boues d’épuration dans les processus de traitement de ces effluents sont aussi une des sources
de la pollution azotée) (Frandsen et al., 2009). Plus de détails sur 1’origine de cette pollution azotée

et des technologies disponibles pour son traitement seront détaillés dans cette revue de littérature.

2.1.1 Les SCN-

Les SCN™ sont le produit de la réaction des CN™ avec le soufre (S), lorsque présent dans les
gisements. Ils peuvent aussi se trouver sous la forme thiofulminate (CNS") qui est un isomere. La
forme acide équivalente est 1’acide thiocyanique (HSCN) et le couple HSCN/SCN™ a un pKa
(constante d’acidité d’un équilibre acido-basique entre un acide et sa base conjuguée) de 0,8. Ainsi,
a pH supérieur a 0,8, la forme SCN™ domine. lls peuvent aussi se trouver sous la forme de sels, tel
que le thiocyanate de potassium (KSCN) ou plus rarement en thiocyanate de sodium (NaSCN)
(Gould et al., 2012). L’ion SCN" a un comportement similaire a I’ion CN". Il est classé
chimiquement dans la catégorie des pseudohalogénes et il a les mémes propriétés que les chlorures,
les bromures et les iodures. Mise a part les sels déja mentionnés, les SCN™ peuvent former aussi
des sels ioniques insolubles avec 1’argent, le mercure et le zinc. Ils peuvent aussi étre dégrades
chimiquement ou biologiquement en produits métaboliques tels que le N-NHs, les COs* et les
SO4% (Paruchuri et al., 1990).

2.1.1.1 Source des SCN- et leur toxicité

Les SCN sont produits naturellement par détoxification non-fonctionnelle des CN" ingérés par les
microorganismes ou bien produits comme moyen de défense contre des infections microbiennes.
Dans ce sens, les Thiobacillus ont la capacité de catalyser la réaction entre le CN" et le thiosulfate
(S205%) via ’enzyme rhodanere, pour produire le sulfite (SO3%) et les SCN- (Equation 2-1). Les
SCN-" sont aussi produits par divers processus industriels tels que la cokéfaction des activités

miniéeres de charbon et d'or di a la non sélectivité des CN™ (Ramirez et al., 2002).
5,02+ CN~ - SCN~ + 503 (Equation 2-1)

La toxicité des SCN" est un sujet a debat aupres des chercheurs. Plusieurs recherches ont montré
que les SCN™ sont plus ou moins dangereux. Cependant, les SCN™ servaient avant a des fins
thérapeutiques dans le traitement de I’hypertension chez I’homme. Des doses chroniques de SCN-

peuvent causer des étourdissements, des éruptions cutanées et des nausées (Kumaran et



Shivaraman, 1986). D’autre part, il a été montré que chez les mammifeéres et les poissons, les SCN-
sont transformés en CN-, qui sont plus toxiques et plus dangereux pour 1’environnement que les
SCN- (Boxer et Rickards, 1952 ; Pines et Crymble, 1952). Entre autres, la toxicité des SCN™est due
donc a la toxicité des CN suite a I’activité métabolique des organismes vivants. L’Association
Américaine de la santé publique (APHA, 2012) indique que les SCN™ ne sont pas trés toxiques. Ce
n’est qu’en cas de traitement par chloration alcaline que la génération de chlorure de cyanogéne
(CICN) posera un probléme de toxicité élevée. Il est a noter aussi que jusqu’aux années 2000, le
Ministére de I’Environnement et de la Faune du Québec n’a pas inclus les SCN™dans les critéres
de la politique de protection des sols et de la réhabilitation des terrains contaminés. Le Tableau 2-2
résume les données sur la limitation de la concentration des SCN" et des cyanures dans les effluents.

Tableau 2-2: Guide de rejet pour les CN™ et les SCN-

Matrice Valeur de référence Référence

Décharge <150 mg/L SCN- Ministére de I’Environnement (1985)
CN- libre : 0,2 mg/L
SCN-: Cas par cas New South Wales Clean Waters
CN- totaux : 0,05 mg/L Regulations (1972)

2.1.1.2 Les SCN-dans les mines d’or

Comme mentionneé précédemment, les SCNsont 1I’un des sous-produits indésirables retrouvés dans
les effluents des mines d’or. En effet, le processus d’extraction de ce métal précieux le plus utilisé
est le traitement par les CN™ ou aussi appelé cyanuration (Figure 2-1). La solution de cyanure, en
contact avec la roche broyée, solubilise I’or et 1’argent s’y trouvant méme a de trés faibles
proportions (71 mg d’or/tonne de minerai) (Mudder et al., 2001). Par ailleurs, la principale limite
de cette méthode réside dans la non-sélectivité des ions cyanure. En effet, les cyanures solubilisent
en plus des métaux Cu, Zn et Fe qui se trouvent dans la roche broyée, le soufre formant ainsi le
complexe S-CN, qui est le thiocyanate (Whitlock et al., 2003). Pour le traitement des cyanures,
plusieurs technologies sont disponibles permettant leur oxydation chimique (Lotter, 2006). Le défi
se trouve plutdt avec les SCN™ dont le traitement pose plusieurs probléemes (ex. oxydation en
N-NHz toxique ; Acheampong et al., 2009 ; Gould et al., 2012). Les technologies de traitement des

SCN" seront discutées plus tard.
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Figure 2-1: Diagramme schématique de I'extraction de I'or par les cyanures

(adapté de Michel, 1985)

2.1.2 L’utilisation des explosifs

Le N-NHs présent dans les effluents de mines d’or peut aussi provenir de ’utilisation d’explosifs
a base de nitrate d’ammonium connus par les industriels sous ANFO (Ammonium Nitrate Fuel
Oil). En effet, une partie des explosifs reste non détonnée et sera dissoute directement dans les eaux
de ruissellement. Une autre partie sera transportée avec les roches extraites du gisement et se
dissoudra dans les eaux du procédé de broyage et d’extraction. Les effluents, dans la plupart des
cas, seront fortement chargés en N-NHs et nécessiteront un traitement avec leur déversement dans

les milieux aquatiques (Forsberg et Akerlund, 1999 ; Karkman et al., 2011).

Les méthodes de traitement des effluents miniers chargés en SCN- et en N-NH3 sont diverses. La
dénitrification en vue de 1’enlévement de la pollution azotée (SCN-, N-NHs, NO> et NO3’) est une
des méthodes prometteuses pour aboutir a cet objectif. En effet, plusieurs technologies de
deénitrification ont été développées a échelle de laboratoire et a echelle industrielle et ont montré

de bonnes efficacités. Ces technologies seront discutées dans la partie suivante.
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2.2 La dénitrification des effluents de mines d’or

Tel que mentionneé précédemment, la dénitrification consiste a ramener le N dans I’effluent a 1’état
d’oxydation zéro, qui correspond au N> (Figure 2-2) en utilisant des technologies physiques,
chimiques et biologiques. La partie suivante détaillera les avantages et les désavantages de ces

technologies afin d’en déduire la meilleure technologie de dénitrification a adopter pour cette étude.

Etat d’oxydation

/

+V e

+HI 4=

Figure 2-2: Schéma des niveaux d'oxydation de 1’azote

2.2.1 Les technologies physiques de dénitrification

Les technologies physiques de traitement des effluents miniers (Tableau 2-3) servent pour la
séparation et la concentration de la pollution azotée. Il faut par la suite trouver un moyen pour
traiter le concentré obtenu. Généralement, ces technologies sont utilisées pour des débits importants
et a une faible concentration en contaminants tel le cas des mines d’or qui utilisent des volumes
d’eau tres importants (Hayrynen et al., 2008). L’osmose inverse et la nanofiltration sont deux
technologies membranaires efficaces a petite échelle qui générent une eau de trés haute qualité,
mais, en contrepartie, trés énergivores pour les grands débits et nécessitent beaucoup d’entretien.
La filtration membranaire est I’'une des technologies avantageuses puisqu’elle permet d’enlever
plusieurs contaminants a la fois, outre les composés azotés (Shrimali et Singh, 2001). De plus,
I’air-stripping est la technologie physique la plus adoptée par les industries miniéres. Elle consiste

en un barbotage de I’air dans I’effluent a traiter & pH alcalin (pH >10,5 pour un enlévement de
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N-NH3 >95%). La limite de cette technologie est sa faible efficacité pour les débits importants a
faible charge en N-NHs, contrairement aux autres technologies physiques (Jermakka et al., 2015).
Chacune de ses technologies a ses avantages et ses inconvénients. Le choix d’une technologie
particuliéere dépend des objectifs a atteindre (les réglementations) et du budget alloué pour le

traitement.

Tableau 2-3: Principales technologies de traitement physique de la pollution azotée dans les

effluents des mines d’or (adapté de Jermakka et al., 2015)

Technologie Caractéristiques | Avantages Désavantages Efficacité
de traitement | générales
Air-stripping |- Barbotage - Simple - Contr6le crucial | Faible
(pour N-NH3) | al’air a pH - Faible colt du pH et de la
alcalin (>10,5) |- Possibilité de combiner | température
avec d’autres - Haute pression
technologies de requise
traitement - Trés affectée par
la température
Filtration - Osmose inverse |- Génération d’une eau |- Contrdle crucial | Bonne
membranaires |- Nano-filtration | de trés haute qualité du pH et de la
- Module compact température
- Idéale pour le - Colts de
traitement en continu maintenance
- Prétraitement
de I’effluent
- Tres couteux
pour de gros
volumes

2.2.2 Les technologies chimiques de denitrification

Les technologies chimiques sont généralement envisagées par les mines qui font face a de fortes
concentrations en composés azotés dans leurs effluents (ex. SCN-, N-NH3). Ces technologies sont
souvent rapides et pas trop affectées par les variations de pH, des ions en solution, de la température
et de la présence potentielle de composés toxiques. Leur désavantage majeur reside dans les codts
souvent élevés des agents chimiques et des catalyseurs qui sont toujours requis dans ce type de
traitement (Jermakka et al., 2015). D’autres technologies de traitement impliquant le traitement
chimique donnent de bons résultats d’enlévement de 1’azote dans les effluents contaminés

(ex. traitement électrochimique et géochimique) (Mook et al., 2012 ; Jermakka et al., 2015).
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Le traitement chimique se base sur 1’utilisation d’un oxydant puissant pour oxyder le N-NHz ou les
SCN-" présents dans 1’effluent pour donner les NO2’, les NOs™ et les N2. Parmi ces oxydants se
trouvent I’acide hypochloreux (HOCI) et le dichlore (Cl2). Les réactions en question sont
développées au Tableau 2-4. Le traitement électrochimique repose sur la réduction des NO3™ en
NO2’, ensuite en N2 sur la surface d’une électrode cathodique. Plusieurs parametres sont & maitriser
dans ce cas, tels le pH, la conductivité, la concentration en chlorure de sodium, ainsi que la
concentration initiale en N-NHz ou en NOs". Cette technologie a été efficace a 1’échelle laboratoire
mais fait face a la contrainte d’extrapolation a I’échelle industrielle en terme de cotts et d’efficacité

(Gould et al., 2012).

Tableau 2-4: Exemples de dénitrification chimique (Adapté de Jermakka et al., 2015)

Oxydation indirecte du N-NH3 par HOCI 2CIr>2e +Cl

Cl2 + H,O > HOCI + CI" + H*

HOCI + 2/, NH3 - 1/, N2 + H,0 + 1/, Cl;

Oxydation indirecte du N-NHz3 par Cl 2CIr>2e +Cl

3Clo+ NHsf > NCls+3Cl+4H*

2NCIlz3+6 OH > N2 +30CI"+3CI'+3H0

En ce qui concerne le traitement géochimique, le principe de cette technologie repose sur la
capacité de certains supports a fixer les ions en solution : c’est la capacité de sorption et la capacité
d’échange ionique (CEC). Ce n’est pas un traitement en soi, mais plutot un transfert de contaminant
d’une phase a une autre. A titre d’exemple, les zéolites naturelles (ex. clinoptilolite) possédent
une tres haute sélectivité de sorption vis-a-vis de Iion NHs* (5,7 a 11,5 mg NH4'/g ;
Jermakka et al., 2015). Cette technologie varie largement selon la minéralogie de la zéolite utilisée,
sa complexité, sa porosité, sa densité, le pH de la solution et sa composition ionique. D’autres
méthodes aussi sont efficaces mais présentent la limite de ne pas étre jusqu’a présent validées a
pleine échelle comme les systemes bio-électrochimiques, la réduction 1’électrocoagulation,
I’air-stripping assisté électro-chimiquement et la réduction chimique utilisant un métal zéro-valent
(Jermakka et al., 2015). Le Tableau 2-5 résume le principe, les avantages et les limites des
principales technologies chimiques utilisées en vue du traitement de la pollution azotée de ces

méthodes de traitement.
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Tableau 2-5: Principales technologies de traitement chimique de la pollution azotée (N-NH3, NO2™ et NO3") dans les effluents des mines
d’or (adapté de Jermakka et al., 2015)

Technologies de Caracteristiques générales Avantages Désavantages Efficacité
traitement
Réduction chimique | Réduction chimique des - Colt modéré de - Trés affectée par le pH Faible
par un métal zéro- NOz en N par un métal tel I’installation - N’agit pas sur les espéces
valent que Fe®, Mg®, ou AI° réduites de 1’azote
(ex. N-NHs)
Oxydation/réduction | Oxydation/réduction pour - Opération facile - Ne traite que les fortes Efficace si
électrochimique enlever la matiére organique | - Pas besoin d’une concentrations en N avec | appliquée sur
et les composés azotés sous supplémentation en grande supplémentation en | un effluent a
forme de N carbone Cl" requise forte
- Production de Cl> concentration
- Echelle laboratoire en N sans
uniquement présence

- Trés énergivore
- Affectée par la présence
de Mg?*, Ca®* et SO4*

d’autres ions

Systemes Les électrodes sont utilisées | - Production d’énergie - Echelle laboratoire Faible
bio-électrochimiques | comme donneurs et uniquement
accepteurs d’électrons pour - Tres sensible au pH et a la
les bactéries variation de la température
Electrocoagulation Coagulation des anions via - Faible production de boue | - Forte consommation de Faible
les cations issus de la métal
dissolution d’une électrode
en solution
Air-stripping assisté | Control électrochimique du | - Moins d’énergie requise - Echelle laboratoire Bonne

électrochimiguement

pH et de la concentration du
N-NHjs sur la surface
d’électrode

que celle pour I’oxydation
électrique
- Régénération du N-NH3

uniguement

(pas encore
bien
développée)
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Tableau 2-5 : Principales technologies de traitement chimique de la pollution azotée (N-NHz, NO2™ et NO3") dans les effluents des mines
d’or (adapté de Jermakka et al., 2015) (suite)

Technologies de Caractéristiques générales | Avantages Désavantages Efficacité
traitement
Sorption Sorption sur une surface - Faible codt - Prétraitement chimique ou | Bonne
géochimique sur ionique ou par échange - Forte Capacité d’échange ionique | physique requis
zéolite ionique (pour N-NHj3) - Forte capacité de sorption - Capacité de sorption
- Possibilité de la combiner avec dépond de la minéralogie de
d’autres technologies de la zéolite utilisée, du pH,
traitement des ions en solutions, de la
- Disponible (naturelle et porosité et la taille des
synthétique) particules
Sorption sur un Sorption sur une surface - Codt faible a modéré - Pré-activation peut étre Bonne
support en carbone ionique ou par échange - Possibilité de la combiner avec requise
ionique d’autres technologies de
traitement
- Disponibilité commerciale
(activé)
Sorption sur un Sorption sur une surface - Faible codt - Relargage possible de Moyenne

support minéral

ionique ou par échange
ionique

- Sous-produit a valeur ajoutée

- Possibilité de la combiner avec
d’autres technologies de
traitement

métaux et/ou de métalloides
- Composition trés variable
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2.2.3 Les technologies biologiques de dénitrification

La denitrification biologique est basee sur des processus biologiques assurés par les
microorganismes afin de réaliser le traitement envisagé. Comme toute technologie, I’approche
biologique présente des avantages et des limites. Généralement, cette alternative est utilisée suite

a un traitement chimique afin de minimiser les colts de traitement.

Les technologies biologiques de traitement des effluents des mines d’or contenant la pollution
azotée peuvent étre classées en deux grandes catégories : les méthodes passives et les méthodes

actives de dénitrification. Les deux parties suivantes présenteront plus en détail ces deux catégories.

2.2.3.1 Dénitrification passive

La dénitrification passive est principalement le recours aux marais épurateurs. L’efficacité de ces
systemes pour enlever le N des effluents contaminés des mines a été démontrée par plusieurs
recherches (Alvez-Rogel et al., 2006 ; Scott et al., 2008 ; Hefting et al., 2012). L’enlévement de la
pollution azotée des effluents miniers repose sur divers mécanismes a savoir la volatilisation, la
nitrification-dénitrification, 1’accumulation dans les plantes et la sédimentation (Reddy et De
Laune, 2008), mais la nitrification-dénitrification est considérée comme le principal mécanisme de
traitement (Vymazal, 2007). La nitrification (oxydation du N-NHz en NOs’) est assurée par des
bactéries strictement aérobies (Nitrobacter spp. et Nitrosomonas), qui nécessitent la présence
d’Oxygene Dissout (OD) dans le milieu en concentration suffisante. Pour cela, la nitrification dans
les marais se déroule prés de la surface libre ou la concentration en oxygene est optimale pour les
bactéries (Figure 2-3) avec des efficacités >97% (en termes d’enlévement de N-NH3). La
dénitrification (NOs = N2) se déroule dans des profondeurs plus importantes ou les concentrations
en Oz demeurent tres faibles (anoxie & anaérobiose) favorisant ainsi un milieu réducteur. Les
bactéries responsables de cette étape sont hétérotrophes et nécessitent donc une source de carbone
organique dans le milieu. Cette approche présente I’avantage d’étre efficace méme dans les
conditions nordiques comme le climat du Canada, mais les cinétiques sont lentes (Jermakka et al.,
2015). En effet, cette technologie reste influencée par la température ; plus la température

augmente, plus la cinétique des deux réactions (nitrification et dénitrification) s’améliore.
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Nitrosomonas

Nitrobacter spp.

Bacterie heterotrophes
anaérobies

Figure 2-3: Schéma du principe de fonctionnement des marais épurateurs

Certains travaux ont montré que la nitrification décline rapidement pour des températures
inférieures a 10°C et s’arréte complétement si la température descend en bas de 6°C. Quant a la

dénitrification, elle se poursuit a des températures avoisinant les 5°C (Tchobanoglous et al., 2003).
2.2.3.2 Dénitrification active

2.2.3.2.1 Traitement par nitrification-dénitrification

Les technologies se basant sur la nitrification suivie par la dénitrification (méme principe que les
marais épurateurs) pour le traitement de la pollution azotée reposent sur 1’oxydation de N-NH3 en
NO2, ensuite en NOs (la nitrification). Par la suite, la réduction des NOs produits via la

dénitrification donnera le N.. Ces étapes sont développées dans les paragraphes suivants.
Nitrification

La nitrification consiste en 1’oxydation biologique (via des bactéries) du N-NHz en NOgs". Cette
transformation est réalisée en deux étapes : la nitritation (N-NH3z = NOy"), suivie de la nitratation
(NO2™ > NO2). Elle est effectuée en présence d’oxygene par des bactéries autotrophes qui utilisent
le N-NH3 comme source d’énergie en conditions alcalines. Les microorganismes impliquées sont
des autotrophes nitrifiantes du genre Nitrosomonas spp. et Nitrobacter spp. (Koops et al., 1991 ;
Painter 1986). D’autres bactéries comme les Nitrosospira peuvent également étre impliquées dans
la nitritation (Zaitsev et al., 2008). La nitrification est tres affectée par la température (Chen et al.,

2000) et I’efficacité de la nitrification double par une augmentation de 10°C (Tchobanoglous et al.,
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2003). Les réactions biochimiques de la nitrification sont présentées ci-dessous par les deux étapes
de nitritation et de nitratation (Equation 2-2 & 2-5 ; Lay-Son et Drakies, 2008 ; Wang et al., 2008 ;
Zaitsev et al., 2008 ; Alvarez et al., 2013).

- La nitritation

Il s’agit de ’oxydation du N-NHj3 en azote nitreux (NO2") par des bactéries autotrophes du genre
Nitrosomonas, Nitrosococcus ou Nitrospira (Equation 2-2). L’énergie libre de cette réaction est
AG=-290.4 KJ mol't N1,

NH} + 1,50, > NO; + H,0 + 2H* (Equation 2-2)

Le métabolisme des bactéries nitritantes effectuant la réaction se deroule conformément a
I’Equation 2-3. Cette réaction s’accompagne par une production théorique de biomasse nitritante
de 0,1g MVS/g N-NHg3, soit 0,14 g DCO/g N-NHs, ainsi qu’une diminution de 1’alcalinité du milieu
de culture, d’ou la nécessité d’un contrdle judicieux du pH et de I’alcalinité (Tchobanoglous et al.,

2003).
80,7 NH} + 114,55 0, + 160,4 HCO3 - CsH,0, + 79,7 NO; + 82,7 H,0 + 155,4 H,CO;
(Equation 2-3)
- Lanitratation

Les bactéries du genre Nitrobacter oxydent les NO2", formés lors de 1’étape de nitritation,
en NOs (AG= -72.1 KJ (mol N)?). La réaction chimique en question est présentée par
I’Equation 2-4. Celle-ci est accompagnée par une production théorique de biomasse nitratante de
0,06 g MVS/g N-NO, ou 0,085 g DCO/g N-NO_ (Equation 2-5).

NO; + 0,50, > NO3 (Equation 2-4)
134,5 NO; + NH} + 62,250, + 5HCO3 + 4 H;0" —» CsH,NO, + 134,5N0O3 + 7 H,0
(Equation 2-5)

- Bilan de la nitrification

L’ Equation 2-6 décrit la steechiométrie de la nitrification selon Henze et al. (1995).
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NH{ + 1,86 0, + 1,98 HCO; - 0,002 CsH,0, + 0,98 NO; + 1,88 H,CO5 + 1,04 H,0
(Equation 2-6)

Le rendement de croissance de cette réaction (Ya = 0,24 g DCO/g N, soit 0,17 g MV Sproduit/g N)
est faible comparant a I’assimilation de 1’énergie (1-Y a) (Figure 2-4), raison pour laquelle la majeur
partie du N-NHs dégradé durant la nitrification se trouve sous forme de NO3"et non pas de biomasse
(Spanjers et al., 1996).

Bactérie autotrophe

HCO; H,CO,
\ / CROISSANCE
N-NH, |
consomimeé
PRODUCTION
/- \ D'ENERGIE
0, H

nitrates produits

Figure 2-4: Utilisation de 1’azote lors de 1’assimilation (Spanjers et al., 1996)

Dénitrification

La dénitrification consiste en une réduction des NO3™ en N2 par des bactéries hétérotrophes du genre
Pseudomonas en absence d’oxygene dissous (Pelmont, 1993). Par ailleurs, la dénitrification
aérobie est un processus qui a été démontré par plusieurs études. En effet, selon Marin et al. (2016),
ce processus de dénitrification aérobie peut subvenir en cas de présence de bactéries dénitrifiantes
de I’espéce Gammaprotebacteria. D’autres études plus anciennes ont montré que des bactéries du
genre Citrobacter diversus (Huang et Tseng, 2001) et plusieurs autres bactéries appartenant au
genre Pseudomonas (Miyahara et al., 2010 ; Ji et al.,, 2015) étaient dotées d’une activité
dénitrifiante aérobie dans des conditions de faibles concentrations de N2O, un
sous-produit de la réaction de dénitrification connu pour son effet de serre. Une autre bactérie,
Microvirgula aerodenitrificans, a été isolée lors de travaux sur la dénitrification biologique aérobie

et a été montrée capable de produire du N2 & partir du N2O ou du NOsz™ par Patureau et al. (1998).
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Les réactions métaboliques de la dénitrification bactérienne sont présentées par les Equations 2-7
a 2-10 (Stouthamer, 1998 ; Zumft et al., 1988). Ce processus est affecté par la température et son
efficacité s’améliore a chaque augmentation de température de 4°C (Given et Meyer, 1998).

NO; + 2H* + e~ - NO; + H,0 (Equation 2-7)
NO; + 2H" + e~ - NO + H,0 (Equation 2-8)
2NO+ 2H "+ 2e~ > N,0 + H,0 (Equation 2-9)
N,0+ 2H*+2e” - N, + H,0 (Equation 2-10)

2.2.3.2.2 Denitrification par le soufre via les bactéries chimiolithotrophes

Dénitrification par le soufre élémentaire

Le soufre élémentaire (composé inorganique) peut étre utilisé comme donneur d’¢lectron pour la
dénitrification utilisant les NOz, via une culture microbienne enrichie de bactéries
chimiolithotrophes dénitrifiantes (Alvarez et al., 2007 ; Li et al., 2009). Cependant, les voies
métaboliques de ce processus ne sont pas bien maitrisées (Wang et al., 2016). Le processus en
question implique d’une part la dénitrification avec le soufre élémentaire (Equation 2-11) et d’une
autre part la dénitrification par les thiosulfates (Equation 2-12) résultant de la solubilisation du

soufre élémentaire.

S°+ 1,2 NO3 + 0,4 H,0 > SO2~ +0,6 N, + 0,8 H* (Equation 2-11)
(G” =-547.6 KJ/réaction)

S,0% + 1,6 NO?~ + 0,2 H,0 —» SO2™ + 08N, + 0,4 H* (Equation 2-12)
(G” = -765.5 KJ/réaction)

Le soufre est connu pour sa faible solubilité (minéral apolaire), raison pour laquelle sa présence
dans les effluents reste limitée par le phénoméne de transfert de masse et sa concentration ne
dépasse pas les 0,16 uM dans les conditions optimales (Steudel et Holdt, 1998). Ainsi, la
concentration requise pour une bonne efficacité de dénitrification n’est pas la concentration
steechiométrique, mais plutdt une concentration supérieure permettant d’avoir plus de surface de

contact et donc plus de SOs* en solution. La vitesse de cette réaction de dénitrification
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(Equation 2-11) augmente linéairement avec la concentration en soufre ¢lémentaire jusqu’a une
concentration deux fois la concentration requise théoriquement pour la dénitrification. Au-dela de
cette concentration critique, la vitesse augmente toujours mais perd de sa linéarité. Alvarez et al.
(2007) mentionnent 1’importance de ’adaptation des microorganismes sur un milieu NO37/S;03%
pour faciliter le démarrage des réacteurs et augmenter la tolérance des bactéries aux fortes
concentrations. Dans leurs études, Alvarez et al. (2007) ont traité la quasi-totalité des NOs™a une
charge de 21,6 mmol NOs/L réacteur/jr avec une efficacité supérieure a 95%. Par ailleurs,
au-dessus de cette charge a I’entrée, 1’efficacité du traitement a diminué rapidement. La contrainte
de cette méthode pour I’industrie opérant dans un climat froid est la température, ce qui peut
entrainer un chauffage de I’effluent, mise a part le controle rigoureux du pH. Cette méthode reste

malgré tout de faible efficacité de traitement selon Jermakka et al. (2015).

Dénitrification par oxydation chimiolithorophigue anaérobie du sulfure

Certaines bactéries chimiolithotrophes utilisent le sulfure comme source d’électrons et source
d’¢énergie, et le NO3 ou le NO2™ comme accepteur d’électrons sous des conditions anaérobies. Deux
processus en effet auront lieu : la dénitrification et la désulfurisation. Les étapes du processus sont
présentées dans les Equations 2-13 & 2-17 (Davedova et al., 2001 ; Cardoso et al., 2006 ;
Gadekar et al., 2006 ; Tang et al., 2009).

552"+ 2NO; + 12H* - 55+ N, + 6 H,0 (Equation 2-13)
352"+ 2NO; + 8H" - 35S+ N, + 4H,0 (Equation 2-14)
S$?~+ NO; + 2H" > S+ NO; + H,0 (Equation 2-15)
S2”+ 4NO; » SO+ 4NO; (Equation 2-16)
$?~+ 1,6 NO; + 1,6 Ht - S0?~ + 0,8N, + H,0 (Equation 2-17)

D’autres réactions d’oxydation utilisant le soufre élémentaire peuvent aussi se dérouler

parallélement & celles mentionnées. Les Equations 2-18 & 2-20 détaillent ces processus.
S+ 3NO3; + H,0 » SO + 3NO; + 2H* (Equation 2-18)
55+ 6 NO; + 8H,0 - 5H,50, + 60H™ + 3N, (Equation 2-19)

S+ 2NO; - SO0} + N, (Equation 2-20)
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Ce processus est assuré par des bactéries comme Thiobacillus denitrificans, Thiomicrospira
denitriants, Thimiocorspira sp. CVO et les cultures enrichies en Beggiatoa, sous des conditions
anaérobies (Nemati et al., 2001 ; Kamp et al. 2002 ; Viaopoulou et al., 2005 ; Tang et al., 2009).

2.2.3.2.3 Denitrification utilisant une source de carbone minéral ou organique

Dénitrification utilisant les SCN™ comme source de carbone (carbone minéral)

Les SCN"sont dégradés en conditions aérobies et en présence d’une source de phosphore, donnant
des N-NHs, des COs%et des SO, via plusieurs espéces de bactéries chimiolithotrophes
(ex. Thiobacillus sp.), qui utilisent le SCN™ en tant que source de carbone et d'azote
(Equation 2-21). Le N-NHs produit est par la suite oxydé en NO, puis en NO3™ par les bactéries
nitrifiantes (Equation 2-6). Toutefois, les bactéries qui dégradent le SCN- entrent en concurrence
avec les bactéries nitrifiantes sur le carbone inorganique ou d'autres éléments nutritifs essentiels
(Kim et al., 2008). Par ailleurs, la forte concentration des SCN" peut inhiber le processus de
nitrification (Kim et Kim, 2003). Une recherche menée par Kim et al. (2011) a montré que la
dénitrification utilisant le SCN" est possible aprés une nitrification partielle aussi appelée Processus
SHARON (Nozhevnikova et al., 2012). Par augmentation de la concentration de SCN', les bactéries
Nitrospira dominent les Nitrobacter et tolérent mieux les conditions de haute concentration de
SCN et de NO2". L’espéce Thiobacillus thioparus a été montré comme potentiellement responsable
de la dégradation des SCN"(Kim et al., 2011). La Figure 2-5 illustre les principaux résultats obtenus
dans ce cas.

Les résultats obtenus montrent une efficacité trés importante d’enlévement des SCN™dans ’effluent
traité. De plus, les bactéries tolérent des concentrations croissantes en SCN™dépassant les 700 mg/L
pour une efficacité de traitement >99% (Kim et al., 2011). La recirculation dans ce procédé de
traitement a permis une bonne gestion de la qualité de I’effluent a la sortie et une conservation

importante de son efficacité.

SCN™ + 3 H,0+ 20, - HCO; + NH} + SO? + H* (Equation 2-21)
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La dénitrification peut étre réalisée également par ajout d’une source de carbone organique dans le
milieu afin d’assurer un ratio de C/N de 100/25 (=4). Si ce ratio dépasse les 100/40 (=2,5) la

dénitrification sera inhibée (Winkler, 2012). Ce processus implique des bactéries anaérobies

hétérotrophes du genre Pseudomonas. Les NO3 agissent dans ce cas comme accepteurs d’électrons.

La steechiométrique de ce processus est présentée par I’Equation 2-22.

NO3 + 0,0714 C,gH,00N + H* > 0,5 N, + 1,214 CO, + 0,0714 HCO5 + 0,0417 NH; + H,0

(Equation 2-22)

Parmi les sources de carbone organique se trouvent des molécules simples (ex. acétate, méthanol,

éthanol) ou complexes (ex. bois, amidon, déchets des industries de sucreries ou laitieres - effluent

riche en lactose). Ces molécules complexes nécessitent une pré-hydrolyse par les bactéries

hétérotrophes présentent dans le milieu pour étre assimilées par la suite (Lee et Welander, 1996 ;

Fernandez-Nava et al., 2010). Les molécules simples ont été montrées plus efficaces dans la

dénitrification biologique et surtout 1’acétate, le méthanol et I’éthanol. Cependant, certaines études

confirment que le méthanol est meilleur que 1’éthanol alors que d’autres études prouvent le
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contraire. En effet, les travaux de Lee et Welander (1996) et de Bhuvanesh et al. (2013) ont montré
que I’efficacité de dénitrification utilisant le méthanol comme source de carbone dépasse les 95%
a des TRH >6 heures et elle est moindre pour 1’éthanol. Cependant, I’ajout du méthanol doit étre
controlé afin d’éviter la toxicité dans le systéme et ainsi la mort bactérienne (Ashok et Hait, 2015).
Par ailleurs, des études comme celles meneées par Christensson et al. (1994) et Gomez et al. (2000)
ont conclu que 1’éthanol est plus facilement disponible que le méthanol et le sucrose comme source
d’¢énergie et qu’il montre une meilleure efficacité de dénitrification. De plus, selon ces deux études,
le temps nécessaire pour 1’adaptation des bactéries dénitrifantes a I’éthanol est plus court que celui
nécessaire pour s’adapter au méthanol. La limite de 1’éthanol selon Glass et Silverstein (1998) est
qu’il favorise 1’accumulation des NOz" lors de traitement d’un effluent fortement chargé en NOs".
I1 est donc difficile de trancher entre ces deux conclusions opposées des chercheurs, mais d’une
maniére pratique, une étude de traitabilité de 1’effluent réel avec les deux substrats (éthanol et
méthanol) s’avere nécessaire afin de justifier le choix pour 1’un ou I’autre. D’un c6té économique,
le méthanol est moins colteux que 1’éthanol et constitue donc une bonne alternative pour les
industries. Mise a part ces sources de carbone utilisées généralement dans la dénitrification en
milieu aqueux, I’utilisation des copeaux de bois comme source de carbone a été aussi révélée
comme une alternative de dénitrification surtout pour les cas de dénitrification en milieu solide et
aussi aqueux (Hang et al., 2016). Ceci est d0 surtout a leur faible co(t, leur disponibilité et leur
richesse en carbone et en azote avec un ratio C/N élevé (Gibert et al., 2008). Cette alternative de
dénitrification présente une efficacité positivement corrélée a la température, alors que la taille des
copeaux de bois ne présente pas un facteur d’influence sur 1’efficacité (Shmidt et Clarck, 2013).
La limite de cette alternative reste le TRH assez élevé (Gibert et al., 2008), qui est de 2 jours pour
une efficacité de dénitrification de >99%. Ceci est expliqué par le temps mis pour I’hydrolyse de
la cellulose et de I’hémicellulose pour donner le glucose qui est assimilable par les bactéries
dénitrifiantes. Par ailleurs, une étude récente de Yamashita et al. (2016) a montré que la
dénitrification utilisant le bois comme source de carbone en 24 h est possible aprés une action de
bactéries sulfato-réductrices sur le bois. En effet, en favorisant des conditions optimales pour les
bactéries sulfato-réductrices durant 57 jours, ceci a permis de traiter une eau synthétique de 85 mg
de NaNOs/L et une meilleure efficacité de dénitrification de 62,4 g NOs/m?®/jr. Selon cette étude,

les bactéries sulfato-réductrices (Desulfobulbus spp. et Desulfomicrobium spp.) dégradent
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partiellement le bois produisant ainsi des acides organiques qui seront par la suite utilises par les

bactéries hétérotrophes dénitrifiantes dans le processus d’enlévement de NOsz'.

Mis a part I’ajout de carbone organique, lorsque les microorganismes cessent leur activité
biologique, la lyse des membranes bactériennes constitue aussi une source de matiere organique.
Les parois des bactéries hydrolysées sont riches en carbone et en azote (Koenig et al., 2005 ;
Torrento et al., 2011). C’est surtout lors de I’absence de source de carbone simple que les
membranes des bactéries mortes sont assimilées par les autres bactéries dans un processus appelé
minéralisation de la biomasse, ou seules les bactéries hétérotrophes sont impliquées (Choubert,
2002 ; Ashok et Hait, 2015). La minéralisation de la biomasse vivante se produit conformément a
1’Equation 2-23 et génére 0,09 g N/g DCOglimin¢ S0it 0,12 g N/g MV Sgiiminé €t le carbone produit est
utilisable pour la dénitrification (Choubert, 2002).

CsH,NO, +50, - 5C0, + NH; + 2 H,0 (Equation 2-23)

Comparaison des technologies de traitement par nitrification-dénitrification

Le traitement de la pollution azotée dans les effluents des mines d’or par
nitrification-dénitrification biologique repose sur plusieurs technologies détaillées au Tableau 2-6.
Certaines sont développées a échelle laboratoire et d’autres a échelle industrielle. L’efficacité d’un
systéme peut varier selon la configuration et le dimensionnement des bioréacteurs (laboratoire et
industrielle) et avec un effluent synthétique ou réel. Les réacteurs utilisés peuvent étre classés en
deux groupes : les réacteurs qui utilisent des supports pour les bactéries (lit fixe, MBBR, biofilm
suspendu) et les réacteurs qui n’utilisent pas de support (batch séquentiel, UASB, STR). Les
efficacités de traitement obtenues par les bioréacteurs utilisant un support pour les bactéries est
meilleure [>99% pour le lit fixe (Trois et al., 2010) vs. 90% pour STR+ UPBR (Koren et al., 2000)].
Le recours a I’utilisation du carbone minéral pour la dénitrification n’est pas trés développé dans
la littérature (Kim et al., 2011). En contrepartie, diverses sources de carbone organique ont été
testées (méthanol, éthanol, acétate, paille de blé, glucose, des enrichissements en carbone
organique) avec des efficacités satisfaisantes entre 82 et >99% (Tableau 2-6), mais les charges
initiales a traiter dans ces études étaient différentes. La marge des températures dans ces travaux
de recherche varie de 2°C a 35°C permettant 1’application de ces technologies dans des conditions

climatiques différentes (méme dans des conditions nordiques).
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Nitrification Dénitrification
Type du Concentration des | Conditions Efficacité | Source de Conditions Efficacité Référence
réacteur composés azotés | appliquees (%) carbone appliquées (%)
a I’entrée (mg/L)
Aéré puis [N-NH3] =0,24 |- Effluent >90 Acétate -RatioC:N=5:1 |- Yoo et al.
décanté synthétique et 10:1 (1998)
- 72 min aération -TRH :17-31h
-48 min -[02] < 1,2 mg/L
décantation
-TRH : 13-25 h
-T:22-27°C
STR + UPBR | [N-NH3s] =100 -TRH:80h 98 mg - - Ratio méthanol : | 90 Koren et al.
- Débit : 0,45 N-NHs/L NOs =0,86:1 (2000)
mL/min ljr
- [N-NOz] =7 - Effluent réel - Aceétate - Activité 61,7-99,3 Komorowska
-T:15°C spécifique : 3,324 -Kanfnian et
-pH : 7 mg N-NOs/mg al. (2006)
MVS/h
UASB [N-NO2] =5 - Effluent - Acétate - -93,5 Ruiz et al.
kg/m3/jr synthétique - (4,67 kg | (2006)
-T:23°C N-NO2
-pH : 7,85 Im3/jr)
Lit fixe [N-NHz] =2-83 |-T=5°C 98 Méthanol  |-[N-NOs7] =12-86 | 95 Zaitsev et al.
-[N-NHs] = mg/L (2008)
0,33-2,42

g/m?/jr




Tableau 2-6 : Comparaison de différentes études utilisant I'approche nitrification-dénitrification (Suite)

Nitrification Dénitrification
Type du Concentration Conditions Efficacité | Source de Conditions Efficacité | Référence
réacteur des composés appliquees (%) carbone appliquées (%)
azotés a I’entrée
(mg/L)
Batch [N-NHs] = 50 - Effluent 97 - - Recirculation - Andrade
séquentiel a synthétique (86,5 mg -[N-NO21=0,2 do Canto
biofilm N-NH3 mg/L etal.
IL/jr) -[N-NO371=4,6 (2008)
mg/L
-[N-NHs] = 1 mg/L
UASB et - -T =28-30°C - Ajout de - 48,1-82,8 | Anetal.
BRM -pH=78-8,1 carbone (N total) | (2008)
combinés - Effluent organique
synthétique
- Recirculation :
50-800%
Hybride - -[02] =2,5mg/L | 68-85 Carbone -[02]1=0,3-1,5 93,5 Wang et
séquentiel organique mg/L al. (2008)
dissout -COD = 4 kg/m®/jr
Avec - - Echelle pilote 95 Ethanol - Bactérie : 98,4 Morita et
support en - Effluent réel (6 g N/jn) Paracoccus al. (2008)
gel - Bactérie : denitrificans
Nitrosomonas
europaea
Biofilm [N-NHs] = 1150 |- Deux étages en >99 Biofilm de -Volume : 0,8 L 158 g Walters et
suspendu batch glucose -[02] =0-0,9 mg/L | N-NOs~ | al. (2009)
fluidisé -T:19,4-23,6 °C Im3jr
-pH=7
-volume:15L




Tableau 2-6 : Comparaison de différentes études utilisant I'approche nitrification-dénitrification (Suite)

azotés et du
sélénium)

Nitrification Dénitrification
Type du Concentration des | Conditions Efficacité Source de | Conditions Efficacité | Référence
réacteur composés azotés a | appliquees (%) carbone appliquées (%)
I’entrée (Mg/L)
Lit fixe en - - - Paillede |-[N-NOs]= |>99 Trois et al.
batch blé 700 mg/L (168 g (2010)
-T:25°C N-NOs
Im3/jr)

- [N-NHs] = 64-129 |- Bacteérie : >08 SCN- - Ratio de - Kim et al.
Nitrosomonas recyclage : 2 (2011)
europaea ab

-[SCNT=72- -[N-NOs] =
278 g/L 95-179 g/L/jr
- - - - Méthanol, |- [N-NOs]= | >96 Naik et
éthanol 68 mg/L Setty
-TRH:13h (2011)
- Volume
traité : 3,4 L

-pH:7

MBBR en - -10,4 et 2°C >99 Méthanol, |-10°C - 4°C >90 Dale et al.

batch -80jr (Traitement éthanol  |-[N-NOx] =6 | (N-NOx (2015)

(traitement inefficace si mg/L résiduel

des CaCO3< 50 mg/L <0,5mg

COMpPOsEés N-NH3< 0,2 mg/L) /L)

27
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La nitrification-dénitrification par la technologie MBBR

La technologie de MBBR s’avére [alternative de bioréacteur la plus efficace en
nitrification-dénitrification surtout dans des conditions nordiques. En effet, grace a la structure des
médias sur lesquels se développent les bactéries, une plus grande surface de contact avec 1’effluent
est garantie. Les premiers MBBR développés étaient caractérisés par une surface spécifique de
500 m?/m?3 et aujourd’hui, les MBBR de type K8 de derniére génération ont une surface spécifique
de 800 m?m?® (Dale et al., 2015). Grace a leur faible densité (0,95 a 0,98 kg/dm?®), les MBBR
peuvent étre maintenus en suspension facilement simplement par aération dans les systemes
aérobies et par faible agitation dans les systemes anaérobies (ddegaard et al., 1999 ; @degaard et
al., 2004). De plus, les MBBR sont plus résistants aux chocs toxiques dans 1’effluent avec
I’avantage de 1’auto-nettoyage (1I’excés de la biomasse et la biomasse morte de détache des médias
sous I’effet de I’agitation et sera lessivé). La technologie de MBBR a montré son efficacité en
traitement des effluents municipaux et industriels, méme a faible température (1 °C ; Haong et al.,
2014 ; Dale et al., 2015 ; Villemur et al., 2015). En conclusion, les MBBR semblent étre la
meilleure configuration de bioréacteur qui devrait assurer une bonne efficacité de traitement des

composés azotés dans les effluents miniers.

2.2.3.2.4 Dénitrification Anammox

Le procédé Anammox ou « anaerobic ammonia oxydation » (Figure 2-6) est un mécanisme
microbiologique durant lequel le N-NHz3 est oxydeé par les NO2 pour former une molécule d’azote

gazeux selon 1’Equation 2-24 (Nozhevnikova et al., 2012).

NH} + NO; - N, + 2 H,0 (Equation 2-24)

La réaction est possible aussi avec le NOs” comme accepteur d’électrons (Equation 2-25).
NH} + NO; —» 4N, + H* + H,0 (Equation 2-25)

En effet, thermodynamiquement, le N-NH3 peut étre un donneur d’électrons pour la réduction du

NO2/NOs", en conditions anaérobies (Jay et al., 2007).
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NHj

NO; NO;

\_//

3

Figure 2-6: Cycle microbien de l'azote (Jetten, 2008)
(1) Fixation d’une molécule d’azote (Bactérie fixatrice d’azote), (2) fixation du N2 et nitrification
(BAO), (3) Nitrification (BNO), (4) dénitrification (bactérie nitrate-réductase),

(5) dénitrification (bactérie nitrite-réductase), (6) Anammox : (bactérie Anammox)

Les microorganismes impliqués

La premiere bactérie Anammox isolée et identifiee est Candidatus Scalindua sorokinii par
I’analyse de I’ARN ribosomal 16S. Cette bactérie provient de la Mer Noire, située entre I’Europe,
le Caucase et 1’ Anatolie. D’autres bactéries d’activités similaires ont été isolées des sédiments et
les estuaires peu profonds au Danemark. Jusqu’en 2004, uniquement 3 genres de bactéries
Anammox ont été identifiés : Candidatus brocadia, Candidatus kuenenia et Candidatus scalindua,
qui appartiennent toutes a 1’ordre des Planctomycetes. Cependant, aucune d’entre elles n’a été
encore isolée dans une culture pure (Van Nitftrik et al., 2004). Ces bactéries ont été connues pour
étre strictement chimioautotrophes anaérobies, qui fixent le CO2 en présence de NO;". Une
concentration faible en oxygéne au point de 1,1 puM est totalement inhibitrice pour ces
microorganismes. Par ailleurs, elles tolérent 1I’exposition a 1’oxygéne et reprennent leur activité
rapidement une fois 1’anaérobiose rétablie (Jay et al. 2007). La réaction globale du processus est

représentée par 1’Equation 2-26 (Strous et al., 1997).



30

NHj + 1,32N0; + 0,066HCO3 + 0,13 H* — 1,02N, + 2,03H,0 + 0,26N03 + 0066CH, 00 5Ny 15
(Equation 2-26)

En 2007, la bactérie Anammoxoglobus propionicus a été isolée et a été montrée capable de
métaboliser le propionate (Kartal et al., 2007). De plus, d’autres recherches ont montré que
certaines bactéries hétérotrophes sont aussi dotées d’une activité Anammox et peuvent utiliser une
source de carbone organique (formiate, acétate et propionate) et les oxyder en CO2 (Nozhevnikova
et al., 2012). Ces bactéries Anammox hétérotrophes sont capables de produire le NO2™ pour leur
métabolisme, a partir du NO3". Ceci vient donc contredire les conclusions de Jay et al. (2007) pour
dire enfin que les bactéries Anammox ne sont pas que des chimiolithoautotrophes. Le Tableau 2-7

illustre les especes qui peuvent étre dotées d’une activité Anammox.

Tableau 2-7: Microorganismes dotés d'une activité Anammox

Genre Espece Milieu de I’isolement

Brocadia anammoxidans® | Boue activée de réacteur anaérobie
julgida®

Kuenenia stuttgartiensis®

Scalindua brodae* Eaux plates Namibiennes/

Boue activée de réacteur anaérobie
wagneri* Boue activée de réacteur anaérobie
sorokinii® Zone anaérobie de la mer noire
arabica® Sédiments marins

Jettenia asiatica’ Boue activée de réacteur anaérobie
Anammoxoglobus | propionicus®

1 Strons et al. (1999) ; 2: Kartal et al. (2004) ; ®: Schmid et al. (2000) ; #: Schanid et al. (2003) ;
> . Kupers et al. (2003) ; ® : Woebken et al. (2008) ; ’ : Tsuahima et al. (2007) ;
8. Kartal et al. (2007).

Utilité de ['approche Anammox dans la dénitrification des effluents des mines d’or

L’approche Anammox (Figure 2-6) a été prouvée a échelle laboratoire pour sa capacité de
contourner le probléme d’accumulation du N-NHs dans les effluents de mines d’or. Par ailleurs,
I’utilisation de cette méthode nécessite un contrdle judicieux des conditions opératoires comme la
température qui devrait avoisiner les 37°C, bien que dans le processus naturel, ces microorganismes

tolerent des températures allant de -1 a 24°C (Rysgaard et Guld, 2004). D’autres études ont montré
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que ’application de I’approche Anammox a de basses températures reste possible. L’ inconvénient
reste la stabilité du processus a des températures < 20°C qui devient incontrélable (Isaka et al.,
2008 ; Hendrickx et al., 2012). D’autres recherches ont montré la possibilité de procéder par une
approche Anammox a des températures aussi basses que 12°C (Varquez-Padin et al., 2009 ; Ziye
et al., 2013). En effet, dans ces deux travaux, une pré-nitrification a été réalisée sur 1’effluent ainsi
qu’une acclimatation des microorganismes avec un effluent synthétique et a de basses températures
progressivement (Tableau 2-8). Cette combinaison de la nitrification partielle suivie par le procédé
Anammox est recommandée par Varquez-Padin et al. (2009) pour traiter le N-NH3 de I’effluent en
question sans recours a un ajout de source de carbone dans le milieu. L’idée réside dans le controle
de la nitrification de maniére a favoriser la nitritation (N-NHz = NO>") et inhibant la nitratation
(NO2" = NOx3). Le développement des bactéries ammoniac-oxydantes (BAO) sera donc favorisé
en dépit des bactéries nitrite-oxydantes (BNO). Les trois méthodes suivantes permettent d’avoir

une domination des BAO par rapport aux BNO :

- Augmenter la concentration de N-NHz libre en travaillant a pH élevé : ceci va inhiber les
BNO qui sont plus sensibles que les BAO aux fortes concentrations de N-NHz3 libre
(Authonisen et al, 1976) ;

- Diminuer la concentration de ’OD dans la solution : les BAO ont plus d’affinité¢ a

I’oxygene que les BNO (Wisemann, 1994) ;

- Réaliser le traitement a une température supérieure a 25°C puisque les BAO tolérent plus
les hautes températures que les BAO. Ce principe est utilisé par la technologie SHARON
qui consiste en un réacteur infiniment mélangé avec un TRH de 1 jour a 30°C. Ceci permet

un développement des BAO et un lessivage des BNO (Hellinga et al., 1998).

D’apreés la comparaison des deux travaux présentés par le Tableau 2-8, le débit réel utilisé dans les
deux cas est de 1 L/jr, donc un TRH de 24 heures. Par ailleurs, Ziye et al. (2013) ont pu pousser
les conditions expérimentales de la température jusqu’a 12°C en évitant une accumulation de
N-NHs3 dans le réacteur (pas d’inhibition des bactéries Anammox), d’une part, et en traitant 90%
de I’azote total, d’autre part. Par ailleurs, les travaux de Varquez-Padin et al. (2009) ont montré

qu’une acclimatation des microorganismes a une autre température donnera la méme efficacité de
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traitement. Dans leur cas, I’enlévement de 1’azote a atteint 1,1 g N/L/jr ; une efficacité comparable

a celle dans les systémes a plus hautes températures (0,075-1,5 g N/L/jr).

Tableau 2-8 : Comparaison entre deux traitements Anammox a basse température et a température

ambiante
Parameétre Varquez-Padin et al. (2009) | Ziye et al. (2013)
Acclimatation des Acclimatation avec un effluent synthétique, puis test avec
bactéries I’effluent réel
Type de réacteur RBS
VVolume opérationnel (L) 1 5
TRH (jr) 1 5
Température 20+1 30

d’acclimatation (°C)

Abaissement de la
température

Température constante a 20 +
1°C

1% méthode :

- Passage de 30°C a 15°C en
deux mois a raison de 5°C a
la fois (pour 1’acclimatation)

2™ méthode :

- Passage de 30°C a 25°C en
un seul jour aprés
acclimatation.

- Passage a 12°C entre jour
125 et jour 136

pH

7,5 (sans ajustement)

~7,3 (ajustement du pH)

Vitesse d’agitation (rpm)

100

200

OD (mg/L)

2 au départ sans
compensation

7,54 aprés 2 semaines

Temps du cycle

6 heures :
- 300 min : alimentation
- 30 min : homogénéisation
- 20 min : précipitation
- 10 min : soutirage

12 heures :
- 11 h : alimentation
- 20 min : précipitation
- 40 min : soutirage

Durée du test (jr)

400

350

Comparaison de différentes approches Anammox

Différentes ¢tudes appliquant la dénitrification par ’approche Anammox sont citées au

Tableau 2-9.
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-pH:8

-Volume : 3L
-TRH : 0,625-1 jr

- Inoculum : 0,36 g/L

1,15 g N/gMVS/jr

Type du Concentration des | Conditions opératoires Efficacité (%) Référence
réacteur COMpOosés azotes a
I’entrée (mg/L)
Batch - [N] = 1500 -TRH:2,6h ->99 (N-NH3) Zhao et al.
séquentiel (10,62 — 20,3 kg -T:22-32°C ->99 (N-NO2) (2014)
N/m?/jr) - 88 (N total)
-9,3 kg N/m¥/jr
Relevage agaz |-[N] =2 g/L/jr - Suivi sur 200 jr - 88 (N total) Dapena-Mora
- [N-NHs] =70 - Activité spécifique : 0,9 gN/gMVS/jr  |->99 (N-NO) et al. (2004)
-[N-NO2]1=70 -T:30°C - Activité spécifique maximale :

-TRH : 7 jr

Batch -[N]=0,75g/L/jr |- Suivi sur 200 jr - 78 (N total) Dapena-Mora
séquentiel - [N-NHz] = 375 - Activité spécifique : 0,44 gN/gMVS/jr |- Activité spécifique maximale : | et al. (2004)
- [N-NO2] =375 -T:35°C 0,5 g N/gMVS/jr
-TRH:6h
- Rotation : 70 rpm
-pH:7,8-8
- Inoculum : 1,5 g/L
Flux ascendant |- [N-NHs] =110 - Effluent synthétique - 92 (N-NHa) Ahn et Choi
a lit de boue -TRH:5jr -92 (N total) (2006)
- [N-NHa3] = 438 - Effluent synthétique - 94 (N total)




Tableau 2-9 : Comparaison de différentes études utilisant I'approche Anammox (Suite)

-[O2] ~0 mg/L

Type du Concentration des | Conditions opératoires Efficacité (%) Référence
réacteur COMpPOSEs azotés a
I’entrée (Mg/L)
Anaérobie filtré |- [(NH4)2SO4] = 440- |- Effluent synthétique - 3,3-11,5 kgN/m¥/jr (37°C) Isaka et al.
1650 - Polyesters comme support - 8,1 kgN/m®/jr (20-22°C) (2008)
-T:37°C et 20-22°C
- TRH : 180 min
- Inhibition si N-NO, >280 mg/L
-N-NH3: NO2 = 1:1,32
-pH 7,2
Batch séquentiel | - - Echelle laboratoire - 90 (N total) Hu et al.
-Volume: 5L (2013)
-T:12°C
- Suivi sur 300 jr
- Accumulation faible en NO" (6 mg/L)
Lit fixe -[N-NO31 =30 - Echelle pilote (Suéde) - 14-47 (N-NO3) Roger et al.
-[N-NO2]1=0,5 -Volume : 27 m® (2014)
-[N-NH3] =0,8 -TRH:15h
- Température moyenne annuelle : -1°C
RBS avec - [N] = 60-160 - Echelle laboratoire - 75-85 Lotti et al.
relevage a gaz -T:10-20 °C - 0,4 gNtot/L/jr (2014)
- Suivie sur 500 jr
-TRH :0,23-0,3 jr
- -[N-NO31=0,5 - Acclimatation sur 40 jr - 90 (N-NH3) Miao et al.
-[N-NO2]1=0,4 -Volume : 15 L (2014)
-[N-NHs] =1900- |-T:31-33°C
2100 - Inoculum : 3,5-4,2 g/L
-[N]=1850-2150 |-TRH:18,4h
(0.76 kg N/m%/jr)  |-pH :7,8-8,2

34
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L’approche Anammox est bien efficace pour la dénitrification a échelle laboratoire, mais présente
des limites d’efficacité lors de I’extrapolation a pleine échelle. Ceci met I’emphase sur I’importance
des travaux de recherches futures pour I’optimisation des parametres étudiés. En effet, la
température exigée dans les réacteurs (>30°C) est tres élevée comparativement a celles dans un
climat semblable a celui du Canada (les moyennes mensuelles varient de -10,2°C, en janvier, a
20,9°C, en juillet, entre 1957 et 1980 ; Météo Média, 2016), d’ou la nécessité d’un réchauffement
de I’eau pour I’application de cette approche a I’échelle industrielle. En méme temps, 1a technologie
de dénitrification Anammox présente 1’avantage de ne pas avoir nécessairement recours a un ajout
d’une source de carbone organique dans le milieu, ce qui permet de réduire les cofits et I’installation
d’un bac d’alimentation comme dans le cas de la dénitrification par ajout d’une source de carbone
organique. Les bactéries dotées d’une activité Anammox ont aussi une tres forte affinité au N-NH3
ce qui permet une meilleure speécificité de réaction. Par ailleurs, son désavantage majeur reste
I’activité métabolique tres faible et le temps de génération trés important. La réaction est aussi
inhibée par des concentrations supérieures a 20 mM en NOsz™ ou si les concentrations en oxygene
dépassant les 2 uM (aussi par la présence de certains composés organiques). Le pH, quant a lui,
doit étre tres bien contrdlé. Tous ces facteurs rendent moins efficace ce traitement a pleine échelle
ou a échelle intermédiaire. Les meilleurs efficacités observées pour cette approche ont été mesurées

plutot a I’échelle laboratoire (Jermakka et al., 2015).

2.3 Synthese des connaissances

Pour les mines d’or en opération, le choix d’une technologie de traitement de la pollution azotée
peut étre fait entre les procédés physiques et/ou chimiques et/ou biologiques. Ce choix n’est pas
arbitraire et dépend de plusieurs parametres tels que la qualité de I’effluent a traiter (forte/faible
charge polluante), la pollution azotée a traiter (CN", SCN", N-NH3, etc.) et le débit. Les technologies
physiques sont efficaces pour le prétraitement en cas de débits importants et de faibles charges
polluantes. L’effluent issu de ce traitement est concentré en pollution azotée avec un volume réduit
et nécessitera donc un traitement avant déversement. Le désavantage majeur des technologies
physiques reste le co(t tres éleve associé aux besoins énergétiques et a I’entretien des équipements.

Les technologies chimiques sont efficaces pour le traitement de fortes concentrations. En lien avec
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les technologies physiques, un traitement chimique sera efficace en aval d’un prétraitement
physique. Les efficacités des systemes chimiques sont généralement stables et peu dépendantes de
la variabilité dans la composition des effluents (contamination, variation de concentration) et des
conditions opératoires (température, concentration en ions). Les désavantages majeurs de ces
systemes sont la faible efficacité face a certains contaminants (SCN) et les colts associés aux
produits chimiques a utiliser. Les technologies biologiques pour traiter la pollution azotée ont été
largement développées donnant des efficacités variables (~40% & >99%) selon le processus
envisagé. En effet, le traitement biologique par dénitrification hétérotrophe (avec source de carbone
organique) a montré une meilleure efficacité de traitement comparé a la dénitrification autotrophe
[avec source de carbone minéral (SCN") ou utilisant N-NHs (Anammox)]. Ceci est dd a la cinétique
plus rapide des microorganismes hétérotrophes en comparaison aux bactéries autotrophes. Malgré
cette différence, la dénitrification autotrophe a été trouvee efficace selon plusieurs études a
1’échelle de laboratoire dans le traitement de la pollution azotée. Ces technologies biologiques de
dénitrification nécessitent, en général, un prétraitement chimique et/ou physique pour enlever toute
source de contamination pouvant arréter/inhiber les bactéries. Donc, les technologies biologiques
se trouvent en derniere étape de traitement des effluents, juste avant le déversement dans un milieu
récepteur. Les technologies biologiques sont aussi efficaces pour le traitement des espéces qui
résistent aux traitements chimiques, tel que les SCN". La limite de ces technologies est la sensibilité
aux variations dans le systeme (température, pH, charge, contamination) ce qui engendre une
inhibition ou un arrét du traitement qui pourraient étre parfois irréversibles (morts des bactéries).
En résumé, chaque technologie de traitement a ses avantages et ses limites. Le choix d’une ou de

plusieurs technologies de traitement doit étre validé par des essais a petite et/ou moyenne échelle.

2.4 Besoins en recherche

Les technologies d’enlévement de la pollution azotée dans les eaux usées municipales ne sont pas
nécessairement efficaces pour les effluents des mines d’or. En effet, ces derniers different
beaucoup par leur composition chimique (contenus faibles en matiere organique et riches en
composés azotés vs. charge importante en matiere organique pour les eaux usées) et leur variabilité
(qualité différente d’une mine a une autre, dépendant du gisement exploité). Le choix d’une

technologie de dénitrification pour des mines situees dans des conditions nordiques, comme dans
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plusieurs régions du Canada, présente un autre défi pour les industriels. Le besoin de ces industries
est de trouver une technologie permettant une bonne efficacité de dénitrification, qui ne nécessite
pas un chauffage intensif pour minimiser les colts avec un contr6le minimal des parameétres

physicochimiques du procédé comme le pH.

2.5 Description du site a I’étude

Agnico Eagle est une compagnie aurifére de classe mondiale ayant surtout des opérations au
Québec. Sa mine LaRonde située a Rouyn-Noranda, Québec, produit environ 245 800 onces d’or
annuellement et ce avec une production secondaire de 156 tonnes d’argent, 7 300 tonnes de cuivre
et 82 000 tonnes de zinc. Cette mine donne un grand intérét au respect de 1’environnement en
adoptant une stratégie de « bio-exploitation miniere » visant le moins d’impact négatif possible sur
I’environnement (Laporte, 2015). Le systéeme actuel de traitement des effluents de la mine LaRonde
(Figure 2-7) a connu plusieurs changements et de nombreux investissements ont été faits depuis
2003-2004 pour maintenir la qualité des effluents conforme a la réglementation en vigueur
(Laporte, 2015). En effet, I’effluent de la mine passe par deux étapes de traitement ; UTE et UTFE.
Au sein de I’'UTE (Figure 2-7), un traitement chimique est réalisé ou 1’oxydation avec le peroxyde
d’hydrogéne et les silicates permet de transformer les CN- libres en cyanates (CNO") puis de les
transformer, en partie, en N-NHz (Lavoie, 2008). La limite de cette étape est surtout vis-a-vis des
SCN- qui ne sont pas dégradés. En effet, les effluents de la mine sont trés riches en SCN™ en raison
de la présence de concentrations importantes du soufre dans le gisement exploité (Lavoie, 2008).
Pour cette raison, I’usine UTFE visant le traitement biologique a été installée en 2004 fonctionnant
avec des bio-disques rotatifs (Laporte, 2015). Ce systeme a montré plusieurs problémes
opérationnels et nécessitait beaucoup de maintenance surtout que le développement des bactéries
sur les bio-disques rotatifs les a alourdit causant la rupture des arbres de rotation et, ainsi, 1’arrét
du traitement. Ce systeme fut changé en 2012-2013 par des médias pour les bactéries consistant en
I’utilisation de la technologie MBBR (Figure 2-7). Le nouveau systeme a montré son efficacité
pour oxyder la pollution azotée en NO3™ et a permis un traitement record en 2014 avec plus de 2,1
million de m%an poussant ainsi 1’industrie & arréter son usine de traitement de 1’ammoniac

(Laporte, 2015).
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Figure 2-7: Schéma du traitement des étapes de traitement de I'effluent de la mine LaRonde

Dans la présente etude, deux types d’effluent de la mine LaRonde ont été utilisés. Le premier type
est I’effluent en provenance de la sortie de I’'UTFE, qui est chargé en NOgz". La dénitrification
biologique hétérotrophe de cet effluent par ajout d’une source de carbone organique pourrait
réduire ces concentrations. Le deuxiéme type d’effluent est celui a I’entrée de I’'UTFE, qui est riche
en SCN™ pouvant étre utilisés comme source de carbone minéral pour la dénitrification biologique
autotrophe. Des boues échantillonnées dans le fond du décanteur final de la mine (aprés I’'UTFE,
Figure 2-7) pouvant contenir les bactéries appropriées ont également été utilisées. Avant d’évaluer
I’efficacité des approches mentionnées, la présence d’une activité dénitrifiante dans les boues de
la mine doit étre confirmée. De plus, une source de carbone organique donnant une efficacité

satisfaisante de dénitrification, tout en restant peu codteuse, doit étre choisie.
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CHAPITRE3 MATERIELS ET METHODES

Afin d’évaluer la dénitrification biologique pour améliorer le traitement des SCN", N-NHzs, NO2™ et
NOs’, la présente étude a été menee en trois étapes. D’abord, des essais en batch consistant en la
mise en contact de mélanges d’effluents synthétiques avec la boue de la mine LaRonde ont été
réalisés afin d’évaluer la présence d’une activité dénitrifiante dans ces boues. Dans ces melanges,
les efficacités de différentes sources de carbone/énergie pour les bactéries ont été évaluées selon
trois scénarios [scénario 1 : carbone organique (méthanol, éthanol, bois intact (Bl) et bois pourri
(BP)) ; scénario 2 : carbone minéral (SCN") ; et scénario 3 : N-NHsz comme source d’énergie
(Anammox)]. Le BI et le BP utilisés dans cette étude ont été caractérisés dans les travaux de
Bouslimi et al. (2013) et Bouslimi et al. (2014). Par la suite, les essais en batch ont été conduits en
fed-batch (semi-continu) afin d’évaluer I’efficacité de dénitrification avec les différentes sources
de carbone/énergie utilisées. Dans la troisieme étape, la performance d’un systeme pilote de
laboratoire de nitrification-dénitrification avec écoulement de 1’effluent de la mine LaRonde et de

leurs boues a été évaluée.

Ce chapitre présente la réalisation des montages et le suivi des parametres physico-chimiques de
la partie batch et fed-batch ainsi que la partie avec écoulement. D’autres détails sur la réalisation
des essais sont fournis dans 1I’Annexe A pour les essais de batch et fed-batch et dans I’Annexe B

pour les essais avec écoulement.

3.1 Description du site et échantillonnage

La boue utilisée pour tous les essais a été échantillonnée en une fois au fond du décanteur final a
la sortie de 1’usine de traitement biologique de la mine LaRonde (UTFE). Cette boue est susceptible
de contenir des bactéries dotées d’une activité dénitrifiante anaérobie puisqu’elles sont situées au
fond du décanteur (Figure 2-7). En effet, les conditions dans le fond du décanteur seraient
favorables aux bactéries dénitrifiantes car la concentration d’oxygéne devrait étre relativement
faible, avec la présence de source de carbone provenant de la mort des bactéries et la présence de

NO3" a des concentrations d’environ 400 mg/L.
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3.2 Essais batch et fed-batch

Le but de cette étape a eté de déceler d’abord la présence de 1’activité dénitrifiante des bactéries au
moyen des essais en batch et, par la suite, de suivre la cinétique de dénitrification au moyen des

essais fed-batch pour enfin comparer les efficacités des trois scénarios testés.

Au laboratoire, les 12 mélanges (S1 a S12) présentés dans le Tableau 3-1 ont été préparés selon les

concentrations présentées dans le Tableau 3-2.

Tableau 3-1 : Caractéristiques des mélanges testés dans les essais batch et fed-batch

Bactéries Scénario Source d'énergie | Accepteur |Mélange |Source de
d’¢électrons phosphore
Hétérotrophes | (1) : Carbone |BP NO2 S1 K2HPO4
organique NOz S2
Bl NO2 S3
NO3s S4
Méthanol NO2 S5
NO3 S6
Ethanol NO2 S7
NO3 S8
Autotrophes  [(2) : Carbone |SCN- NO2 S9
mineral NOs 510
(3) : Approche |N-NH3 NO2 S11
Anammox NO= 512

L’accepteur d’électron a été changé pour chaque substrat afin de tester lequel entre NO2™ et NOs”
donne la meilleure efficacité. Par la suite, dans 12 erlenmeyers de 500 mL, 270 mL de chaque
mélange ont été transvasés auxquels 30 mL des boues (partie solide) préalablement centrifugées

ont été rajoutées.

Chaque erlenmeyer a subi un barbotage avec de I’azote gazeux, et a ensuite été scellé par un
bouchon muni de 3 sorties : un pour 1’alimentation, un pour 1’échantillonnage et un troisiéme pour
la sortie de gaz par dénivellation (déplacement du niveau de I’eau dans le cylindre gradué ;
Figure 3-1). Les deux tuyaux d’alimentation et d’échantillonnage restaient pour 1’étape batch bien
bouchés. Ils servaient plus tard lors de 1’étape fed-batch pour 1’alimentation et le soutirage. Une

faible agitation a éte fournie par une plaque agitatrice sur laquelle les 12 erlenmeyers ont été bien
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fixés. Les essais en batch et en fed-bach ont été réalisés a 20°C (dans une piece a température

controlée).

Tableau 3-2 : Réactifs et concentrations utilisés pour chaque mélange

L. Concentrations visées
Réactif

(9/L)

Ca(NOz)* 4 H,O |0,4 de NOs’
KNO2 0,4 de NOy
NaSCN 0,4 de SCN-
(NH4)2S04 0,4 de NH4+"
KoHPO4 0,018 de P
Méthanol CH4O |6

Ethanol C;HsO |6

Bl 8

BP 8

La fin de I’essai en batch a ét¢ déterminée par 1’arrét de production de gaz mesuré par dénivellation
dans le cylindre gradué (Figure 3-1). Dans le cas étudié, apres 25 jours, aucun changement dans
les volumes de gaz produits n’a été enregistré. En conséquence, 1’essai batch a été arrété apres 30

jours et I’essai fed-batch a commencé par la suite.

&

Cylindre gradué (50 ml)

6

Gaz produit

Erlenmeyer (500 ml) Bac d’eau (5L)

Figure 3-1: Schéma de la configuration du systéeme de recupération par dénivellation du gaz

produit dans les bioréacteurs

1: Tuyau d’alimentation ; 2 : Tuyau d’échantillonnage ; 3 : Tuyau de sortie de gaz
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Pour les essais en fed-batch (Figure 3-2), des échantillonnages d’un volume fixe de 50 mL a partir
des mélanges réalisés ont été compensés par 50 mL du méme mélange initial correspondant a ce
réacteur [ex. pour le réacteur contenant (SCN™ + NOz"), I’échantillonnage de 50 mL est compensé
par 50 mL de la solution mere S10 (Tableau 3-1)]. La température durant ces essais était la méme
que pour les essais en batch (20°C). Il fallait s’assurer que durant I’alimentation et
I’échantillonnage, aucune fuite d’air ne se produisait et que les erlenmeyers restaient étanches

durant toute la durée de 1’essai (30 jours).

Figure 3-2: Photo du montage des essais en fed-batch

3.3 Pilote de nitrification-dénitrification

Un pilote de nitrification-dénitrification alimenté en continue par I’effluent réel de la mine
LaRonde et consistant en 5 bacs en cascades de 20 L chaque (Figure 3-3), a été réalisé. L’alternance
d’une étape pré-dénitrification par les SCN- [bac (A) ; Figure 3-3], une nitrification
[bac (B) a (D) ; Figure 3-3] et une post-dénitrification par le méthanol [bac (E) ; Figure 3-3] a
assuré le traitement de la pollution azotée dans I’effluent. Le débit d’alimentation (QF) et le débit
de recirculation [Qr: du bac (D) au bac (A)] ont été variés durant la période du suivi du pilote (140
jours) pour quatre facteurs de dilution différents (Dr) dans le bac (A). La température n’a pas été
contr6lée durant cette partie des travaux (15-20°C). Plus de détails expérimentaux sur la réalisation

du montage et le suivi réalisé seront développés au chapitre 5 et a I’Annexe B.
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Figure 3-3 : Schéma du systéme pilote de traitement par nitrification-dénitrification

3.4 Suivi des essais en batch et fed-batch

Un suivi régulier des essais en batch et en fed-batch a été réalisé. Les paramétres mesurés étaient
le pH, le potentiel d’oxydo-réduction (POR), OD, N-NH3, SCN", NO2", NOs/, PO4%, le volume du
gaz produit et sa composition. Les mesures de pH, POR et OD ont été effectuées par un multimetre
HQ40d multi Hach muni de sondes spécifiques pour chaque mesure, respectivement, IntelliCAL™
pH PHC 101, IntelliCALTM ORP-REDOX MTC 101et Hach LDO 101. Pour la mesure de N-NHs
le multimetre SympHony sp80pi a été utilisé muni de la sonde ORION Ammonia Electrode,
spécifique du N-NH3 gazeux (APHA, 2012). Les concentrations des anions (SCN", NO2", NOs’,
PO.*) ont été déterminées par chromatographie ionique (CEAEQ-MA.300, 2014). Le gaz produit
a été caractérisé en termes de volume produit par lecture directe sur le systéme de récupération par
dénivellation et de composition [Nz, méthane (CH4) et dioxyde de carbone (CO2)] par

chromatographie en phase gazeuse par un GC Agilent 686980N.
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CHAPITRE 4 RESULTATS DES ESSAIS BATCH ET FED-BATCH

Ce chapitre consiste en la présentation et 1’interprétation des résultats obtenus lors des essais de
laboratoire en batch et en fed-batch réalisés sur un effluent synthétique. Ces résultats sont appuyés
par les bilans d’azote pour chaque mélange (Annexe C) ce qui permettra vers la fin de sélectionner

les meilleurs scénarios de dénitrification possibles.

Le suivi de I’évolution de la dénitrification dans les mélanges évalués durant cette partie (S1 a S12)
sera présenté par parametre, en commencant par les parametres physicochimiques (pH, POR
et OD) et en continuant par 1’évolution des concentrations des SCN”, N-NH3, NO>™ et NOs". La
discussion débute par les mélanges utilisant les SCN™ comme source de carbone (S9 et S10), ensuite
les mélanges utilisant I’approche Anammox (S11 et S12) seront interprétés, pour en finir les
mélanges utilisant le carbone organique [BI (S1 et S2), BP (S3 et S4), méthanol (S5 et S6) et
éthanol (S8 et S9)]. Par la suite, le gaz produit par chaque mélange sera caractérisé, en termes de
volume et de composition. Enfin, une conclusion cl6turera cette partie pour converger vers le(s)
scénario(s) le(s) mieux adapté(s) pour des essais de nitrification-dénitrification a échelle pilote avec

écoulement.

4.1 Suividu pH, POR et OD

Les mesures de pH, POR et OD montrent que les conditions opératoires n’étaient pas les mémes
dans tous les réacteurs. Pour le pH (Figure 4-1), toutes les mesures étaient entre 6,8 et 8,6, ce qui
est adéquat pour la dénitrification, sauf pour le mélange S8, qui a montré des mesures de pH
Iégerement plus faibles (5,8-7,1) néanmoins adéquates pour le déroulement de la dénitrification.
Cela indique que la correction du pH lors de I’alimentation des réacteurs a été efficace pour tous
les réacteurs, sauf pour le S8, qui a montré plusieurs valeurs de pH plus proches de
I’acidité (pH < 7).
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Figure 4-1: Variation du pH pour les mélanges testés en batch et en fed-batch

Pour le POR (Figure 4-2), les valeurs ont été négatives pour tous les mélanges, sauf S1 et S2 (en
présence de BP) ou elles ont été supérieures a zéro. Ceci indique que pour les mélanges S3 a S12

les conditions reductrices ont été maintenues favorables pour la dénitrification.
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Figure 4-2: Variation du POR en fin de batch et de chaque cycle de fed-batch
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Pour I’OD (Figure 4-3), les concentrations ont beaucoup vari¢é d’un mélange a 1’autre et leur
maintien & des valeurs faibles a été difficile. Les valeurs les plus faibles ont été observées pour le
mélange S3, avec une moyenne de 1,0 + 0,3 mg O2/L, ce qui est trés favorable a la dénitrification.
Par contre, les concentrations les moins favorables pour la denitrification ont été observées pour
les deux melanges S1 et S2 (4,9 + 0,5 et 4,3 + 1,5 mg O2/L, respectivement). Pour les autres
mélanges, les concentrations en OD ont varié entre 1,2 et 1,8 mg O>/L. Ces résultats indiquent des
conditions opératoires favorables a la dénitrification pour les mélanges S3-S8, S11 et S12. Pour les
mélanges S9 et S10 (en présence des SCN’) 1’OD était légérement supérieur
(3,1 £1,6 mg O2/L et 2,8 £ 1,1 mg O2/L, respectivement), ce qui donnait des conditions moins
favorables a la dénitrification. Enfin, les mélanges S1 et S2 ont été les moins favorables a la
dénitrification, avec des POR positifs et des concentrations en OD supérieures & 4 mg/L, méme si
le pH moyen variait autour de 7,2. Par conséquent, ces résultats des essais préliminaires ont montré

que le BP (mélanges S1 et S2) ne semble pas un bon choix pour la dénitrification.
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Figure 4-3: Variation de I’OD en fin de batch et de chaque cycle de fed-batch
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4.2 Suivi des concentrations des SCN-, N-NH3, NO2™ et NO3

4.2.1 Meélanges S9 (SCN™+ NOy) et S10 (SCN" + NO3)

Les valeurs de pH dans les mélanges S9 et S10 ont varié entre 7 et 8 et restaient donc adéquates
pour I’enlévement des SCN™ (Batil, 2013). En présence des NO2” comme accepteur d’électrons, les
SCN-ades concentrations initiales de 360 mg/L ont été completement oxydés apres 30 jours d’essai
batch. Pour le mélange utilisant les NOs', cette efficacité a été uniquement de 68% (Figure 4-4).
Suite aux alimentations de fed-batch, le mélange S9 a maintenu son efficacité d’enlévement des
SCN™ >99%, alors que le mélange S10 a présenté une plus faible efficacité d’enlévement pour le
1*" cycle du fed-batch avec (51%). Cette efficacité s’est améliorée par la suite pour atteindre >99%
en fin de I’essai fed-batch.

Ces résultats suggerent que 1’enlévement des SCN™ par les NO2™ est plus efficace que par les
NOs". Selon les travaux de Lay-Son et al. (2008), pour des temps de réaction supérieurs a 10 heures,
I’enlévement des SCN™ par voie biologique était efficace méme pour des concentrations initiales
de 500 mg/L. Cette disconcordance observée avec le NO3™ comme accepteur d’électrons peut étre
expliquée par la différence de la température des essais dans les deux études, a savoir
29 + 0,5°C (Lay-Son et al., 2008) et 20 + 0,5°C (la présente étude). Par ailleurs, les voies par
lesquelles les SCN™ ont été enlevés restent a déterminer. D’apres la Figure 4-5, une partie des SCN-
a été oxydée en N-NHz donnant une concentration finale de N-NHz de 5 et 70 mg/L,
respectivement, pour les mélanges S9 et S10. La Figure 4-6 quant a elle montre que les NOs’
(mélange S10) ont été totalement enlevés. Pour le mélange S9, les NO2 ont été totalement

dégradés, et les NOs™ ont été produits (29 mg/L) en présence de I’OD (5,6 mg/L ; Figure 4-3).

Lay-Son et al. (2008) ont trouvé que les SCN™ ont un optimum d’enlévement par voie biologique a
des concentrations de N-NHjs inférieures a 1,5 mg/L. Cependant, selon les resultats de la présente
étude, les SCN ont été enlevés presque au complet (>99%) en présence de N-NHz excédant les

22 mg/L et allant jusqu’a 100 mg/L ou les accepteurs d’électrons étaient les NO>™.

Ces résultats sont consistants avec ceux d’une étude antérieure (Kapoor et al., 2004), qui a montré

que DI’enlévement des SCN- était efficace (>99%) dans des réacteurs en fed-batch et a des
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températures plus basses (12°C) relativement a la présente étude (20°C), mais a une concentration
moins élevée en SCN™ (200 mg/L vs. 360mg/L).

Pour les mélanges S9 et S10, durant les essais fed-batch, les NO2™ et les NO3™ ont été enlevés a

>99% et les concentrations de N-NH3 ont augmenté progressivement jusqu’a 26 mg/L et 108 mg/L,

respectivement.
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Figure 4-4: Variation de la concentration des SCN™ en batch et en fed-batch pour les mélanges
(SCN™ + NO2) et (SCN™ + NO3)

Selon le bilan d’azote (Annexe C) du batch contenant le mélange S9, le N total initialement a
387 mg N/L a diminué a 28 mg N/L, ce qui suggere que 1’azote a été enlevé sous forme de N2 avec
une efficacité de 93% (Figure 4-4, Figure 4-5 et Figure 4-6). De facon similaire, le N total du
mélange S10 initialement a 523 mg-N/L a diminué a 101 mg-N/L pour une efficacité de
dénitrification d’environ 81% en fin du batch. Ces résultats permettent de conclure que la

dénitrification en batch utilisant les NO>™ est plus efficace que celle utilisant les NOs'.

En fed-batch, en considérant que la solution d’alimentation ne contenait pas de N-NHzs, d’apres le
bilan d’azote (Annexe C), I’efficacité d’enlévement des formes azotés en solution dans le mélange
S9 a dimunué d’un cycle fed-batch a I’autre, pour passer de 81% dans le 1*" a 43%, en fin de I’essai.

Pour le mélange S10, aucune efficacité de dénitrification n’a été détectée. Ces résultats indiquent
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que I’accumulation des N-NHz3 en solution a des concentrations d’environ 100 mg/L sont a 1’origine

de I’inhibition de 1’activité bactérienne.
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Figure 4-5: Variation de la concentration de N-NHz en batch et en fed-batch pour les mélanges

non alimentés avec le N-NHs3

Des études précédentes ont montré que la dégradation des SCN™ a de fortes concentrations a été
affectée par le N-NHz a partir 1,5 mg/L causant ainsi une diminution de 1’efficacité de traitement
(Lay-Son et al., 2008). A titre comparatif, des essais de dénitrification effectués par Kim et al.
(2012) en utilisant les SCN™ dans un réacteur de 8 L (vs. 1,3 L) en continu et avec recirculation
(vs. batch et fed-batch), a une température de 33-34°C (vs. 20°C) et une concentration en OD de
0,3 mg/L (vs. 1 a 4 mg/L dans cette étude), ont permis d’obtenir les meilleures efficacités
d’enlévement des composés azotés n’excédant pas 73%, restant inférieures a la meilleure efficacité
dans la présente étude (81%), malgré les conditions moins favorables. Cependant, la configuration
différente des réacteurs utilisés dans les deux études fait en sorte que la comparaison directe ne
permet pas de tirer une conclusion nette. Ce qui est a retenir est que la denitrification utilisant les
SCN- est possible et que 1’efficacité est liée aux conditions opératoires et a la configuration du

réacteur.
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Figure 4-6: Evolution de la concentration des NO" et des NOs™ dans les mélanges S9 et S10

utilisant les SCN™ comme source d’énergie en batch et en fed-batch

Enfin, d’apreés ces résultats, la dénitrification utilisant les SCN™ comme source de carbone minéral
semble étre plus efficace avec les NO2™ qu’avec les NO3™ ou I’accumulation de 1’azote sous forme

de N-NHs a été a I’origine de I’inhibition de dénitrification.

4.2.2 Mélanges S11 (N-NHs + NO2") et S12 (N-NHs + NOxs)

A la fin de I’essai en batch, les mélanges S11 et S12 ont enregistré des concentrations de N-NH3
de 103 et 99 mg/L avec 85 et 77% en efficacité d’enlévement de N-NHs, respectivement
(Figure 4-7). En fed-batch, la tendance des efficacités n’a pas changé : le mélange S11 a toujours
enregistré une certaine efficacité d’enlévement des N-NH3z pour les deux premiers cycles de
fed-batch, moindre que I’efficacité du batch (8 et 15%), alors que le mélange S12 a montré une
accumulation en N-NHz de cycle en cycle de fed-batch. Ceci pourrait étre expliqué par la
production potentielle de la réaction Anammox qui est assurée par des bactéries qui ont une
préférence aux NO2™ plus qu’aux NO3". De plus, la cinétique de la réaction Anammox est plus
élevée pour des températures supérieures a 20°C (Dapena-Mora et al., 2004 ; Lotti et al., 2014).

La Figure 4-8 montre que I’enlévement des NO2™ et des NOs™ a été efficace a >99% pour les deux
mélanges testés en batch. Cette efficacité a été Iégerement diminuée en fed-batch pour les NO3™qui

restaient a 6 £ 1 mg/L pour S11 et s’accumulaient pour atteindre 34 mg/L en fin de 1’essai pour
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S12. Ceci explique aussi 1’inhibition du processus par I’accumulation des N-NHz dans le mélange

S12 résultant en une faible cinétique de dénitrification.
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Figure 4-7: Evolution de la concentration de N-NH3 dans les mélanges S11 et S12 utilisant le

N-NH3 comme source d’énergie en batch et en fed-batch

D’apreés le bilan d’azote, I’efficacité de dénitrification est similaire pour les deux mélanges S11 et
S12. En batch, I’enlévement des composés azotés était de 77% (S11) et de 83% (S12). Cette
efficacité a diminué par la suite pour les deux mélanges et restait instable a 20-45% (S11), et a
11-40% (S12). Dans ce cas, il est difficile de trancher entre le meilleur des deux accepteurs
d’¢électrons (NO2 ou NO3") pour I’enlévement des composés azotés. Cependant, en se référant aux

concentrations des N-NHs, les NO2™ semblent étre plus efficaces que les NOz".

A titre comparatif, dans une étude antérieure (Lotti et al., 2014) des concentrations initiales de 60
a 160 mg N/L ont été traitées dans un réacteur fed-batch a échelle de laboratoire, & température
entre 10 et 20°C, ce qui est comparable avec la présente étude. L’efficacité de dénitrification a été
de 75-85% a 20°C dans le meilleur des cas, ce qui est semblable aux efficacités calculées pour les
mélanges S11 et S12. Cette efficacité a diminué progressivement en dessous de 20°C. Une autre
étude (Dapena-Mora et al., 2004) réalisée en fed-batch et visant la dénitrification Anammox a
30°C, avec un réajustement automatique du pH entre 7,8 et 8 et une faible agitation de 70 rpm
pendant 6 h, a permis d’atteindre une efficacité de dénitrification de 78% alors que tous les NO2

étaient consommeés. Ces résultats sont consistants avec ceux trouvés dans la présente étude réalisée
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a une température de 20°C. Une meilleure efficacité de dénitrification (90%) a été atteinte dans les
travaux de Hu et al. (2013) bien que la température appliquée lors des essais était de 12°C. Enfin,
Zaho et al. (2014) se sont proposés de dénitrifier un effluent ayant une charge initiale de
1500 mg-N/L & une charge volumique variant entre 10 et 20 mg-N/m®/jr. La meilleure efficacité

de dénitrification a atteint 88%, consistante avec les résultats obtenus a I’issu du cycle de batch de

la présente étude.
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Figure 4-8: Evolution de la concentration des NO, et des NO3™ dans les mélanges S11 et S12

utilisant les N-NHs comme source d’énergie en batch et en fed-batch

4.2.3 Mélanges S1 (BP + NOy) et S2 (BP + NO3’)

La Figure 4-9 montre que I’enlévement des NO2™ du mélange S1 est efficace a plus de 99%, mais
elle est accompagnée par une Iégere accumulation des NO3z de 6 a 9 mg/L, ce qui est expliqué par
la nitratation étant donné les valeurs de POR de ce mélange, supérieures a zéro (38 £ 32 mV ;
Figure 4-2), et de ’0OD (4,9 + 0,5 mg/L). Pour le mélange S2, I’enlévement des NOs™en batch a été
efficace a plus de 99% avec une concentration résiduelle de 7 mg/L. En contrepartie, des
concentrations en N-NH3 de 33 mg/L (S2) et de 3 mg/L (S1) ont été trouvees (Figure 4-5). Ces
résultats pourraient étre expliqués par la lyse bactérienne, qui génére du N-NHs, et par la

solubilisation des N-NH3 contenus dans le bois.
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En fed-batch, I’efficacité d’enlévement des NOs™ par le mélange S2 a diminué de 94%, lors du 1%
cycle de fed-batch, a 81%, en dernier cycle, a cause des conditions opératoires non favorables pour
la dénitrification [POR >0 mV (Figure 4-2), OD >4 mg/L (Figure 4-3)]. Pour le mélange S1, une
accumulation en NOgz" a €té enregistrée ce qui est expliqué par I’oxydation des NO2 en NOs™ via la
nitratation. Selon les parametres physicochimiques (POR et OD), ces deux mélanges ont des

conditions moins favorables que les autres mélanges pour traiter les composes azotés et dénitrifier

I’effluent.
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Figure 4-9: Evolution de la concentration des NO, et des NOs™ dans les mélanges S1 et S2

utilisant le BP comme source d’énergie en batch et en fed-batch

D’aprées le bilan d’azote, les efficacités de dénitrification ont été¢ de 96% et 91% pour les essais
batch des mélanges S1 et S2, respectivement. Ensuite, en fed-batch, ces efficacités ont diminué
rapidement dans le mélange S1 pour atteindre une efficacité de & 13% a 28%. En ce qui concerne
le mélange S2, I’efficacité a diminué brutalement a 40% puis elle a remonté progressivement pour
atteindre 75% a la fin de ’essai. Ceci est expliqué par la possibilité d’une dénitrification en
conditions aerobie, puisque les concentrations d’OD ont été de 4,3 £ 1,5 mg/L et de 4,9 £ 0,5 mg/L,
respectivement, pour S2 et S1. En effet, ceci représente une voie métabolique qui n’est pas trés
connue a présent, mais qui est favorisee en présence des NO2/NOs™ en conditions aérobies dans un

réacteur bien mélangé et ou les bactéries impliquées sont hétérotrophes (Ahn 2006).
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4.2.4 Mélanges S3 (Bl + NO) et S4 (Bl + NO3)

Les conditions réductrices (POR < 0 mV) dans ces deux mélanges ont été maintenues contrairement
aux mélanges S1 et S2 menes avec le BP. De plus, la concentration en OD pour les deux mélanges

S4 et S3 était favorable pour la dénitrification avec 1,0 £ 0,3 et 1,7 £ 0,9 mg/L, respectivement.

En batch, les deux mélanges S3 et S4 présentaient une trés bonne efficacité d’enlévement des
accepteurs d’électrons respectifs (Figure 4-10). L’enlévement des NO2™ dans le mélange S3 a été
presque total et I’enlévement des NOs™ dans le mélange S4 a été supérieur a 99%. Cependant, le
mélange S3 a montré une légere accumulation en NO3z™ de 7 mg/L en fin du batch, ce qui est a
I’origine de I’oxydation des NO2". Une concentration importante de N-NHs a été mesurée pour les
deux mélanges de 47 et 32 mg/L, respectivement (Figure 4-5). La provenance du N-NH3 est

expliquée par la dissolution de 1’azote contenue naturellement dans le bois.

En fed-batch, I’efficacité d’enlévement des NO3z™ est demeurée supérieure a 99% (pour le mélange
S4), alors que pour le mélange S3, une accumulation progressive a été enregistrée allant de 7 mg/L
a 20 mg/L. Pour les concentrations en N-NHs, les variations étaient Iégeres pour les deux mélanges

et les valeurs étaient a 49 £ 7 et de 38 £ 8 mg/L, respectivement, pour S3 et S4.

Selon le bilan d’azote en batch sur les deux mélanges S3 et S4, I’efficacité de dénitrification était
de 82% et 92%, respectivement. Par la suite, en fed-batch, le mélange S3 a enregistré des
accumulations en termes d’azote total passant de 12% a 23% en début des essais. C’est uniquement
vers la fin du fed-batch qu’une faible efficacité de dénitrification a été enregistrée a une valeur de
6%. Pour ce qui concerne le mélange S4, ’efficacité de dénitrification a chuté de 92% en fin du
batch a 24 % début du fed-batch, puis elle a continué a augmenter pour atteindre 53% vers la fin
des essais.

La dénitrification utilisant le Bl ou le BP (mélanges S1 a S4) semble plus efficace avec les NOz
qu’avec les NO2". En effet, les bactéries hétérotrophes dénitrifiantes utilisent les NOz™ comme
accepteur préférentielle des électrons plus que les NO2", qui, généralement, nécessitent d’étre
oxydés en NOz avant. Cette étape supplémentaire nécessite plus de temps surtout dans des
conditions de faibles concentrations en OD et POR négatif, ce qui engendre une efficacité faible et

retardée pour la dénitrification (cas des mélanges S3 et S4 en fed-batch).



55

600
S 500
=
£ 400
e
6‘ 300
Z
.~ 200
[l
% 100
O — — I — — I — —_ I - || — I — I —
3S 38 88 88 88 838 88 888 5666”6“ 3388388 88
ZZZZZZZZZZZZZZZ ZZ ZZ L7 ZZZZZ Z ZZ
Entrée Sortie Entrée Sortie Entrée Sortie Entrée Sortie]Entrée Sortie Entrée Sortie Entrée Sortie Entrée Sortie
12-janv 20-janv 22-janv 26-janv 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv
Bl + NO2 Bl + NOs Mélange

Figure 4-10: Evolution de la concentration des NO2™ et des NOs™ dans les mélanges S3 et S4

utilisant le Bl comme source d’énergie en batch et en fed-batch

Comparativement a d’autres travaux de recherche, le Bl ou le BP n’ont pas été utilisés directement
comme source de carbone pour la dénitrification. Des molécules plus simples comme I’acétate, le
glucose, le sucrose etc. ont été testées et donnaient des efficacités de dénitrification allant de 63 a
plus de 99% (Ruiz et al., 2006 ; Sumino et al., 2006 ; Clauwere et al., 2007 ; Beristain-Cardoso et
al., 2008 ; Li et al., 2008 ; Chen et al., 2009 ; Shen et al., 2009). Une recherche de Canto et al.
(2008) a utilisé la cellulose, le composé majeur du bois, mélangé avec du sucrose, de la viande, de
I’extrait de soja et de I’huile pour la dénitrification. Bien que la température fat de 30°C, I’efficacité
de dénitrification a été d’environ 40% pour une concentration initiale de N-NHz de 50 mg/L. Ces
résultats restent moins intéressants que ceux trouves dans la présente étude pour les mélanges S2,
S3 et S4.

4.2.5 Mélanges S5 (MeOH + NO>) et S6 (MeOH + NO3)

Pour les meélanges utilisant le méthanol comme source de carbone organique par les bactéries
hétérotrophes en vue de la dénitrification, les valeurs du pH des deux mélanges S5 et S6 étaient
rapprochées soit autour de 6,9 et 6,8 respectivement. Le POR dans les deux mélanges a été
maintenu en dessous de zéro et la concentration en OD présentaient des moyennes de 1,5 et

1,7 mg/L respectivement. En conclusion, les conditions opératoires étaient idéales pour la
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deénitrification. La Figure 4-11 montre une excellente efficacité dans 1’enlévement des NO>" et des
NOs™ par les deux mélanges en fin du cycle batch. La Figure 4-5 montre une tres faible
concentration en N-NHs dans ces deux mélanges qui sont de 0,2 et de 0,3 mg/L, respectivement,
pour S5 et S6. Ces résultats témoignent de ’efficacité du méthanol comme source de carbone

utilisée par les bactéries pour enlever la pollution azotée en batch.
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Figure 4-11: Evolution de la concentration des NO2™ et des NO3™ dans les mélanges S5 et S6

utilisant le méthanol comme source d’énergie en batch et en fed-batch

En fed-batch, I’efficacité d’enlévement des NO2™ a été >99% pour le mélange S5, accompagnée par
une légére augmentation dans la concentration des NOs  due a la nitratation. De plus, la
concentration en N-NHz pour ce mélange ne dépassait pas les 0,4 mg/L, ce qui indique un tres bon
traitement de la pollution azotée. Pour le mélange S6, les NOs™ ont été quasi-totalement enlevés
avec une efficacité supérieure a 92% en moyenne. Par contre, une légére accumulation en N-NHs
a été enregistrée (4 mg/L) et celle-ci peut étre expliquée par la lyse bactérienne qui pourrait survenir

en cours des essais.

Selon le bilan d’azote sur les deux mélanges en batch et en fed-batch, la dénitrification a eté
quasi-totale avec des efficacités supérieures a 99% pour le batch dans les deux mélanges. Ce
résultat confirme que le méthanol est un substrat prometteur pour la dénitrification. En fed-batch,
ces efficacités ont été maintenues a 93% (S5) et a 89% (S6) et ce vers le debut des essais. Par la

suite, cette efficacité s’est encore améliorée de cycle en cycle pour atteindre 97% (S5) et 91% (S6).
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Ces résultats confirment les conclusions précédemment mentionnées selon lesquelles le méthanol

est un substrat de choix pour une meilleure efficacité de dénitrification.

4.2.6 Mélanges S7 (EtOH + NO2) et S8 (EtOH + NOx3)

Les conditions physicochimiques lors de la dénitrification avec le méthanol n’ont pas été les mémes
avec le NO2 et le NOs'. En effet, le pH du mélange S7 a été approprié pour la dénitrification
(7 -7,4) alors que pour le mélange S8 le pH a été autour de 6,6, ce qui est le moins favorable parmi
tous les mélanges testés. La correction du pH adoptée dans cette étude n’a donc pas été efficace
pour ce mélange. En ce qui concerne le POR et I’0OD, les mesures pour les deux mélanges étaient

similaires et demeuraient favorables a la dénitrification.

La Figure 4-12 montre une efficacité calculée par rapport a I’azote équivalent de 96% (mélange
S7) et supérieure a 99% (mélange S8). Contrairement aux mélanges utilisant le méthanol, une
concentration élevée de N-NHs a été enregistrée en fin du batch, de 52 mg/L et 34 mg/L,
respectivement, pour les mélanges S7 et S8. Ces concentrations relativement élevées pourraient

étre engendrées par la mort des bactéries.

Lors du fed-batch, I’efficacité d’enlévement des NO2 dans le mélange S7 a été >99% et était
accompagnée par une faible production de NO3z d’environ 3 mg/L. Pour le mélange S8, I’efficacité
d’enlévement des NO3™ a été autour de 97% avec une concentration résiduelle d’environ 2 mg/L.
De plus, les concentrations de N-NHs dans le mélange S7 ont diminué pour atteindre une
concentration finale de 39 mg/L, alors que le contraire a été observé avec le mélange S8 ou ces
concentrations augmentaient progressivement pour atteindre 40 mg/L. Ces variations peuvent étre
expliquées de la facon suivante : dans le mélange S7, la dénitrification Anammox qui utilise les
N-NH3 et les NO2 a eu lieu se traduisant par la réduction des concentrations de N-NHs. Dans le
mélange S8, puisque la dénitrification utilisant I’éthanol est plus rapide que le processus Anammox
(bactéries hétérotrophes vs. bactéries autotrophes), les bactéries hétérotrophes dégradent
préférentiellement 1’éthanol. Par la suite, les bactéries vont utiliser le N-NHz pour le processus
Anammox, ce qui nécessite plus de temps et explique donc 1’accumulation du N-NH3 par la lyse

bactérienne.
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Figure 4-12: Evolution de la concentration des NO2™ et des NO3™ dans les mélanges S7 et S8

utilisant 1’éthanol comme source d’énergie en batch et en fed-batch

Selon le bilan d’azote sur les deux mélanges en batch, les efficacités de dénitrification ont été de
78% et 92% pour S7 et S8, respectivement. Ces efficacités restent inférieures a celles obtenues par
les essais avec le méthanol. En fed-batch, le mélange S7 a montré une accumulation de N total de
8%, en début des essais, et une efficacité de dénitrification de 5%. Le mélange S8 avait une
efficacité un peu plus importante (18%) qui s’est améliorée a la fin des essais pour atteindre 42%
tout en restant plus faible que celle obtenue avec le méthanol. En conclusion, 1'utilisation du
meéthanol en batch et en fed-batch a été de loin plus efficace que ’utilisation de 1’éthanol et ce,

avec les deux anions testés (NO2 et NO3).

Comparaison entre [’éthanol et le méthanol comme source de carbone pour la dénitrification

L’efficacité de dénitrification utilisant le méthanol versus 1’éthanol est un sujet a débat entre les
chercheurs. Certaines études montrent que le methanol est plus efficace que 1’éthanol
(Morita et al., 2008) alors que d’autres prouvent le contraire (Zaitsev et al., 2008 ; Wang et al.,
2009). Dans la présente étude, les résultats viennent appuyer 1’hypothése que le méthanol est plus
efficace en dénitrification que I’éthanol. Ces résultats sont consistants avec ceux de
Zaitsev et al. (2008) ou l’efficacité de dénitrification avec le méthanol a été de 95%
pour un systéme traitant un effluent & 4,1 mg de N-NO3z/m? support/jr. Selon Rusten et al. (1996)

cette efficacité est plus faible si la température atteint 5°C méme si la charge a traiter sera plus
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faible (1 ou 2 mg de N-NOs/m? support/jr). Dans une étude de Wang et al. (2009) traitant un
effluent chargé a 106 mg N-NOs’, I’efficacité de dénitrification a atteint plus que 99% a des
températures entre 20-30°C. Ces résultats concordent avec ceux obtenus dans la présente étude.
Cependant, la différence en efficacité de traitement pourrait étre due a la différence en température
(Pefficacité augmente avec la température). En contrepartie, les résultats obtenus sont
contradictoires avec plusieurs études qui ont montré la bonne efficacité de dénitrification avec
1’éthanol. Selon Morita et al. (2008), a des températures entre 22 et 29°C et a un pH de 7,9 a 8,4,
I’efficacité maximale de dénitrification peut atteindre 98,4% avec un effluent initialement chargé
a 17,6-108,4 mg/L de N-NHs, 3,8-37,3 mg/L de NO2 et 0-26,6 mg/L de NOs". Cette efficacité est
plus importante que celle enregistrée dans 1’étude actuelle avec le méthanol. Cependant, la

température a été supérieure comparativement a celle utilisée dans la présente étude.

En conclusion, pour chaque effluent a traiter, il sera envisageable de faire des essais de

dénitrification avec le méthanol et 1’éthanol pour pouvoir trancher quant au meilleur substrat.

4.3 Suivi du gaz produit par les mélanges en batch et en fed-batch

Les deux mélanges de SCN™ (S9 et S10) ainsi que le mélange de BP+NO: (S1) n’ont produit aucun
volume de gaz qui soit mesurable durant les essais en batch (Tableau 4-1). Les mélanges utilisant
les alcools ont la meilleure production du gaz en volume avec 36 mL et 42 mL pour les mélanges
S7 et S8 (avec 1’éthanol) et des volumes supérieurs @ 50 mL pour S5 et S6 (avec le méthanol),
respectivement. Pour le scénario utilisant le bois comme source d’énergie, le meilleur volume
produit a été obtenu avec le mélange S3 et S4 qui utilisaient le Bl (33 mL et 39 mL,
respectivement). Le plus faible volume a été produit avec le mélange utilisant le carbone organique
issu du BP (S2) ou le gaz produit était de 10 mL. L’approche utilisant le N-NH3z comme source
d’énergie a été aussi intéressante en fin de batch par la production d’un volume de 32 mL pour S11
et 37 mL pour S12. L’analyse qualitative des gaz produits en fin de batch par GC a permis de
montré que le gaz majoritaire produit par tous les mélanges est le N2, ce qui a permis de confirmer
la dénitrification. Par ailleurs, pour les deux mélanges de méthanol, mis a part le N2, I’analyse de
la composition du gaz en fin des essais batch a permis d’identifier le CHs qui témoigne d’une
éventuelle méthanisation avec la denitrification, ou aussi provenant de la volatilisation du

méthanol.
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Tableau 4-1 : Volume du gaz produit en fin de I'essai en batch

Melange Volume du gaz produit

en fin du 1°" batch (mL)
S2 BP+ NO3 10
S3 Bl+ NOy 33
S4 Bl+ NO3 39
S5 MeOH+ NO>» 50"
S6 MeOH+ NO3 50"
S7 EtOH+ NO_ 36
S8 EtOH+ NO3’ 42
S11 NHs+ NO> 32
S12 NHs+ NO3s 37

* Le volume produit >50 mL. Le cylindre gradué utilisé lors de cette mesure est limité a 50 mL.

L’évolution du gaz produit par les mélanges testés en fed-batch montre que le mélange S3 n’a
produit aucun volume de gaz mesurable, ce qui vient confirmer les interprétations issues du bilan
d’azote ou il y avait accumulation des composés azotés dans ce mélange et inhibition de la
dénitrification (Figure 4-13). Par contre, les deux mélanges S9 et S10 qui ne montraient aucun
volume de gaz mesurable lors de 1’essai batch, ont produit une réponse lors de ’essai en fed-batch.
En effet, le mélange S9 a produit lors du 1 cycle de batch un volume de 34 mL qui correspond a
une importante efficacité¢ de dénitrification selon le bilan d’azote (81% d’enlévement). L ’analyse
de la composition de ce gaz produit montre qu’il est majoritairement constitué de N2 sauf pour le
mélange S10 ou le méthane a été aussi détecté indiquant ainsi une méthanisation dans le mélange
en plus de la dénitrification. Par la suite, la production en gaz de ce mélange s’est arrétée ce qui
correspond a la baisse de ’efficacité de dénitrification comme calculée suivant le bilan d’azote

précédemment mentionné.

Pour le mélange S10, les volumes produits ont été faibles et ne dépassaient pas les 6 mL avec une
production non constante et interrompue. En termes de composition, le N2 a été le gaz majoritaire
pour ce mélange. Pour le mélange S11, les volumes de gaz produits ont été aussi interrompus au
fil des cycles fed-batch. Pour le mélange S12, seul le dernier cycle de fed-batch a été accompagné
par une faible production de gaz de 6 mL. Toutefois, le gaz majoritaire dans tous ces cas reste le

N2 témoignant de la dénitrification. Les mélanges S2, S4 et S7 ont aussi montré une production
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fluctuante et non réguliére en gaz d’un cycle a ’autre. En contrepartie, tout comme les mélanges

S11 et S12, le gaz majoritaire reste le No.
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Figure 4-13 : Evolution des volumes de gaz produits lors des essais fed-batch

Pour le mélange S8, une production progressive en volume de gaz a été enregistrée allant de 6 mL
en début des essais fed-batch a 24 mL vers la fin des essais. La composition du gaz était
majoritairement du N2 sauf pour le dernier cycle fed-batch ou le méthane a éte détecte témoignant
la présence d’une réaction de méthanisation. Pour les deux mélanges de méthanol S5 et S6, la
meilleure production de gaz a été enregistrée bien qu’elle varie entre 36 mL et 87 mL pour S5 et
entre 43 mL et 91 mL pour S6. Par contre, les gaz analysés dans tous ces volumes produits

comprenaient pour le mélange S5 et S6 le N2, le CHas et le COs.
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4.4 Stratégie a adopter pour la dénitrification avec écoulement en

continu

Selon les résultats et les interprétations présentes précédemment, la dénitrification est possible avec
tous les mélanges testés donnant différentes efficacités et différents volumes et compositions de
gaz en fin de traitement (Tableau 4-2).

Tableau 4-2 : Evolution des efficacités de dénitrification et des volumes de gaz produits pour tous

les essais en batch et en fed-batch.

Mélange Essais N total initial | N total final Efficacité | Gaz produit
(mg/L) (mg/L) (%) (mL)
SCN™ + NOy Batch 386,88 23 94 -
Fed-batch | 62+9 25+13 60 34
SCN™ + NOs Batch 523 101 81 -
Fed-batch | 105+10 120+17 - 5+2
N-NHsz+ NO> | Batch 1016 103 90 32
Fed-batch | 270450 184+12 32 611
N-NHz + NO3™ | Batch 878 99 89 37
Fed-batch | 304147 226+19 26 6
BP + NOy Batch 297 10 96 -
Fed-batch | 135+26 107+31 21
BP + NO3 Batch 460 39 91 30
Fed-batch | 81+4 36+13 56 13+9
Bl + NOy Batch 293 52 82 33
Fed-batch | 54+6 58+3 - -
Bl + NOs Batch 436 36 92 39
Fed-batch | 68+4 4419 36 7+4
MeOH + NO> | Batch 297 <1 >99 >50
Fed-batch | 5440 23+1 95 60+22
MeOH + NOz | Batch 460 3 >99 >50
Fed-batch | 7642 8+1 89 66+23
EtOH + NO Batch 270 65 78 36
Fed-batch | 51+2 48+5 5 412
EtOH + NOs Batch 439 37 92 42
Fed-batch | 731 40+2 44 14+9

L’utilisation du Bl comme source d’énergie pour la denitrification reste limitee par la solubilisation
du carbone afin qu’il soit assimilable par les bactéries. L’utilisation du BP a amélioré

considérablement cette efficacité (le bois est prédigéré par la carie) mais reste pourtant une
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alternative non adéquate pour les industriels (apport de contamination et gestion supplémentaire
des copeaux de bois). Pour la dénitrification visant I’approche Anammox (utilisant la N-NHs
comme source d’énergie), 1’efficacité de dénitrification a été faible (32% et 26 % pour les mélanges
avec NO2™ et NOs™ de fed-batch, respectivement ; Tableau 4-2). En effet, ce métabolisme a été plus
efficace a des températures plus importantes que celle dans les essais réalises (20°C). L’alternative
de chauffage de I’ecau impose une charge énergétique et économique qui est a considerer.
L’approche utilisant les SCN™ comme source de carbone peut étre intéressante dans ce cas d’étude
puisqu’il est présent dans 1’effluent de la mine d’or (LaRonde) et qu’il est un contaminant majeur
qu’il faut traiter. De ce fait, 1’utilisation de ce contaminant comme source de carbone permettant
ainsi a la fois son enlévement et la dénitrification est une alternative, sans doute, trés intéressante
pour les industries de 1’or ayant ce contaminant dans leurs effluents. Pour I’alternative de la
dénitrification par ajout d’alcool comme source de carbone, le méthanol a été de loin plus efficace
que 1’éthanol pour la dénitrification (>89% pour le méthanol dans tous les essais vs.44% et 5%,
pour I’éthanol avec le NO3™ et le NO>™ en fed-batch, respectivement). En termes de codt, le méthanol
reste moins onéreux que 1’¢thanol et demeure une alternative pour combler la faible efficacité de

dénitrification avec les SCN™ dans les essais a plus grande échelle.

En conclusion, cette partie des travaux a permis de choisir deux approches de dénitrification qui
semblaient intéressantes a petite échelle, en vue de les tester a plus grande échelle et avec
écoulement en continue sur un effluent réel. Ces deux approches sont les suivantes : (1) 1’utilisation
des SCN™ comme source de carbone minéral pour la dénitrification par les bactéries autotrophes et
(2) T'utilisation du méthanol comme source de carbone organique pour la dénitrification par les

bactéries hétérotrophes.
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5.1 Résumé

Les cyanures et les explosifs sont des sources importantes des contaminants azotés dans les
effluents des mines d’or. Les technologies chimiques enlévent efficacement les cyanures, mais
dégradent a peine les thiocyanates (SCN") et générent 1’azote ammoniacal (N-NH3) et les nitrates
(NOz3") qui requiérent un traitement complémentaire. La nitrification-dénitrification biologique est
une alternative respectueuse de I’environnement et implique de faibles codts, mais elle est peu
connue pour son efficacité dans le traitement des effluents des mines d’or. L’ objectif de cette étude
a eté d’évaluer la performance d’un systeme pilote de nitrification-dénitrification utilisant le
méthanol pour le traitement de I’effluent d’une mine d’or. L’effluent qui a été échantillonné a
I’entrée du systéme de traitement biologique d’une mine active d’or en activité, contenait des
concentrations élevées de SCN- (435 + 53 mg/L) et de N-NHs (41 + 8 mg/L) a des pH alcalins
(7,5-8,4). Les caractéristiques physico-chimiques de ’effluent, avant et aprés traitement, ont été
évaluées sur une période de 140 jours et ce, en variant le temps de rétention hydraulique (TRH) et
les facteurs de dilution. Les résultats qui indiquent la présence d’une activité biologique, montrent
que les faibles TRH et facteurs de dilution affectent négativement 1’enlévement de N-NHs, parce
que les concentrations en N-NHs ont doublé a la fin du processus de nitrification-dénitrification,
engendrant des effets d’inhibition. Néanmoins, dans toutes les conditions, les SCN™ (>97%) et NOs
(>80%) ont été enlevées montrant la performance satisfaisante de [’approche de

nitrification-dénitrification ainsi que 1’efficacité du méthanol comme source de carbone organique.

Mots clefs

Thiocyanate, composés azotés, méthanol, nitrification-dénitrification
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5.2 Graphical abstract
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5.3 Abstract

Cyanides and blasting agents are significant sources of nitrogen-based contaminants in gold mine
effluents. Chemical technologies efficiently remove cyanides, but marginally degrade the
thiocyanate (SCN") and generate ammonia nitrogen (NHz-N) and nitrates (NOz") that require
complementary treatment. Biological nitrification-denitrification is environmentally friendly and
involves low costs, but little is known about treatment efficiency for gold mine effluents. The study
assessed the performance of a nitrification-denitrification pilot-scale system using methanol for the
treatment of a gold mine effluent. The effluent, which was sampled at the inlet of biological
treatment plant of an active gold mine, contained high concentrations of SCN- (435 + 53 mg/L)
and NHs-N (41 £ 8 mg/L), at alkaline pH (7.5-8.4). Physicochemical characteristics of the effluent,
before and after the treatment, were evaluated over a 140-day period, while varying the hydraulic
retention time (HRT) and dilution factors. The results, which indicate the presence of biological
activity, show that low HRTs and dilution factors adversely influenced the NH3-N removal, as
NHs-N concentration doubled by the end of nitrification-denitrification, and entailed potential
inhibitory effects. Nevertheless, under all conditions, the SCN™ (>97%) and NO3s™ (>80%) were
efficiently removed showing the satisfactory performance of the nitrification-denitrification

approach and methanol effectiveness as organic carbon source.
Keywords

Thiocyanate, nitrogen-based contaminants, methanol, nitrification-denitrification
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5.4 Introduction

Significant sources of nitrogen-based contaminants include gold mine effluents, which are
generated during the cyanidation leaching for gold and silver extraction, as well as by the use of
blasting agents (Lay-Son et Drakies, 2008 ; Jermakka et al., 2015). The cyanidation of sulfidic ores,
at high alkalinities, entails also the formation of thiocyanate (SCN"). Moreover, the incomplete
oxidation of cyanides (CN°) and SCN™ generate ammonia nitrogen (i.e., non-soluble NHz/soluble
NH,4" defined as NH3-N) as by-product, which must then be transformed into nitrates (NO3’) (Botz
et al., 2005 ; Oulego et al., 2014). Even though the SCN-, NHs-N, and NOs" are less toxic than
CN-, they are persistent in the environment and complex to treat (Bhunia et al., 2000 ; Gould et al.,
2012 ; Essam et al., 2014). An excess of nitrogen-based compounds may cause eutrophication,
salinization, and acidification of the receiving waters, which might lead to aquatic toxicity (Smith
et al., 1999 ; Bownik, 2010). Therefore, nitrogen contaminated gold mine effluents require

treatment before the treated water is being discharged in natural streams.

The NHs-N and NOz™ treatment can involve physical, chemical, and/or biological processes (Botz
etal., 2005 ; Gould et al., 2012 ; Jermakka et al., 2015 ; Watts et Moreau, 2016). Physical treatment
consists of the separation/concentration of solids, liquids and/or gas, with the following main
options: air stripping, freeze-thaw, evaporation, and membrane separation (e.g. reverse 0smosis)
(Biggar et al., 2005 ; Zhang et al., 2012 ; MEND, 2014 ; Jermakka et al., 2015). These technologies
are usually expensive because they involve high energy consumption, pH adjustment, and
temperature change (MEND, 2014 ; Shao et al., 2016). In the case of air stripping, freeze-thaw,
and evaporation processes, the NHsz-N volatilization is little controlled and can entail air
contamination (Zhang et al., 2012 ; Jermakka et al., 2015). In addition, although membrane
separation technologies are very efficient for drinking water treatment and desalination, they
require frequent maintenance and pretreatments (Holloway et al., 2015). As a result, this last
approach is not often used for nitrogen removal in mine effluents (Lay-Son et Drakies, 2008 ;
Hayrynen et al., 2009 ; MEND, 2014).

Chemical and/or electrochemical treatment of nitrogen-based compounds is efficient for high
concentrations and involves fast degradation kinetics relative to the biological processes (Demin
et al., 2002 ; Zaitsev et al., 2008 ; Gould et al., 2012 ; Mook et al., 2012 ; Jermakka et al., 2015).



68

For example, chemical technologies, such as Advanced Oxidation Processes, allow SCN-
degradation, but they cannot efficiently and completely oxidize the NHs-N into NOs™ (Gould et al.,
2012 ; Gonzalez-Merchan et al., 2016) and may generate toxic by-products (Mook et al., 2012).
An economical alternative is biological passive treatment (Zhang et al., 2012 ; Jermakka et al.,
2015 ; Shao et al., 2016) using wetlands and/or bioreactors. Wetlands (passive treatment) are
nowadays used as an alternative to costly chemical technologies of mine effluents (Alvarez et al.,
2013). However, in addition to an efficiency mainly contingent to low contaminant concentrations,
biochemical nitrogen cycling is complex in wetlands and the complete treatment usually requires
several steps (Green et al., 1997 ; Bastviken et al., 2003 ; Jermakka et al., 2015). The performance
of wetlands is also strongly related to the hydrological conditions, while being limited at low
temperature (Jermakka et al., 2015).

Another option is the reduction or oxidation of nitrogen-based compounds through biological
active reactors (e.qg., nitrification, denitrification, anammox, or ammonification), including Moving
Bed Biofilm Reactor (MBBR), to provide optimal conditions for microorganisms’ growth (Lackner
etal., 2014 ; Jermakka et al., 2015) and appropriate hydraulic retention times (HRTs) (Lay-Son et
Drakies, 2008 ; Novak et al., 2013 ; Villemur et al., 2015) These processes simultaneously degrade
SCN7, NH3-N, and NOz™ (Villemur et al., 2015), and the microorganisms (autotrophic or
chemolithotrophic) are capable to degrade the SCN™ (Watts et Moreau, 2016) by using carbon,
nitrogen/sulfur as energy sources (Villemur et al., 2015). Chemolithotrophic bacteria allow sulfur
oxidation in SCN-, to produce SO+* (Equation 5-1) (Huang et al., 2013 ; Huddy et al., 2015). Then,
the by-products, such as OCN-, are hydrolyzed into NHs-N.

SCN™ + 3H,0 + 20, — HCO3 + NH} + S02™ + H* (Equation 5-1)

The NHs-N and NOs could afterwards be degraded by using nitrification-denitrification treatment
process (Wang et al., 2008 ; Walters et al., 2009 ; Kantor et al., 2015). Nitrification involves the
NH3-N oxidation into nitrites (NO2"), and subsequently, transforms them into NO3z™ (Equations
5-2 and 5-3), under aerobic conditions (Lay-Son et Drakies, 2008 ; Wang et al., 2008 ; Alvarez et
al., 2013). By denitrification, the NOgz" is afterwards reduced into nitrogen gas (N2), which is a
non-toxic form of nitrogen (Equation 5-4) (Lu et al., 2015). This last step might be placed after the

nitrification process as a post-denitrification reactor, under anaerobic condition, in the presence of
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heterotrophic bacteria, and of external organic carbon sources (Zaitsev et al., 2008 ; Chen et al.,
2016). The common external sources used are acetate, ethanol and methanol (Komorowska-
Kaufman et al., 2006 ; Morita et al., 2008 ; Zaitsev et al., 2008). The efficiency of these carbon
sources was previously reported (Komorowska-Kaufman et al., 2006 ; Morita et al., 2008), along
with methanol being pointed out as low cost substrate which allowed the NO3™ reduction to N2
(Equation 5-5) (Zaitsev et al., 2008).

NH} +1.50, > NO; + H,0 + 2H* (Equation 5-2)
NO; + 0.50, - NO3 (Equation 5-3)
2NO; = 2NO; — 2NO - N,0 —= N, (Equation 5-4)
6NO3 + 5CH;0H — 3N, 4+ 5C0, + 7H,0 + 60H~ (Equation 5-5)

In the nitrification-denitrification process, the high concentrations of NHs-N and SCN™ can cause
inhibitory effects (Novak et al., 2013). One solution could be an internal dilution (e.g., pre-
denitrification), to allow the reduction of contaminant loads and contribute to carbon and nitrogen
removal (Kim et al., 2011). The pre-denitrification uses a mixture of nitrified-effluent and raw
effluent (Kim et al., 2011 ; Essam et al., 2014).

Although denitrification-nitrification treatment process is advantageous (Kim et al., 2011 ;
Jermakka et al., 2015 ; Villemur et al., 2015), reactors’ configuration, in the pre- and post-
denitrification steps, and methanol performance, as external organic carbon source for the treatment

of high SCN" concentrations are little known.

In this context, the objective of the present study was to assess the performance of the
nitrification-denitrification including pre- and post-denitrification steps, in the presence of

methanol, for SCN", NHz-N and NOs™ removal in a gold mine effluent.
5.5 Materials and methods

5.5.1 Site description and sampling

The performance of nitrification-denitrification process was assessed with an effluent collected

from the inlet of the CN" treatment plant of a gold mine, which is located in the Quebec’s Province
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of Canada. The CN" treatment uses chemical and biological technologies. Chemical process
generates toxic by-products, such as NHz-N, and cannot treat the SCN-, which are altogether
removed by nitrification in three biological reactors, with HRT of approximately 6 hours, each
(Villemur et al., 2015). The first reactor transforms the SCN™ and/or OCN" into NHz-N; then,
second and third reactors degrade the NHs-N into NOs™. Each container contains MBBR, which
were microbiologically characterized in detail by Villemur et al. (2015). For the first stage of
nitrification process, the main bacteria identified were Thiobacillus spp., while in the second and
third steps Nitrobacter, Nitrosospira, Nitrosomonas and Nitrospira were found, in addition to

Thiobacillus spp.

In the present study, the effluent was sampled at the inlet of the biological treatment plant every
two weeks, over a six month period (July to December 2015). After characterization, the mean and
standard deviation were calculated (n=40) for all physicochemical parameters (Table 5-1). Sludge
was also sampled, after the third step of the biological process, at the bottom of settling basin.
Finally, the MBBR were collected from each stage of the biological treatment, to accurately
reproduce the nitrification at laboratory pilot-scale.

5.5.2 Pilot-scale system for the nitrification-denitrification process

The nitrification-denitrification process was tested by using pilot-scale reactors, during a 140-day
period, at room temperature (15-25°C), with continuous flow of the effluent stored in a tank and
replenished every two weeks (Figure 5-1). The pilot-scale system used for pre-denitrification,
nitrification and post-denitrification, consisted of five 20 L containers (Figure 5-1), with effective
volume of 17.5 L, each. Effluent flow was ensured by six pre-calibrated peristaltic pumps
(Masterflex). The nitrification-denitrification was performed in two steps: 1) nitrification
reproduced in three reactors (B to D); 2) pre-denitrification and post-denitrification performed with
two other reactors, which were installed prior and following the nitrification step (A and E,

respectively).
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Table 5-1: Physicochemical composition (in mg/L, except for pH) of the gold mine effluent tested

in pilot nitrification-denitrification system

Parameter |Values*
pH 75-84
ORP (mV) | 125+38
DO 8.7+1.1
DOC 103+1
SCN- 435+53
OCN- 54+1
SO4* 2362+320
NH3-N 4148
NO2 5.2+3.1
NO3 65+37

*: Mean = standard deviation were calculated from 40 measurements

The performance of pilot-scale system was evaluated according to the HRTs, which were modified
three times (reactors A to D; Table 5-1). At the beginning, the HRT was of 10 hours, i.e. higher
than the one used in the real treatment plant, to allow the colonization of microorganisms on the

biofilm for SCN" degradation, as previous found by Villemur et al. (2015).

As a reminder, this last study tested the same biomass used in the present study for the treatment
of synthetic effluents. The HRT was then decreased to 5.5 hours to achieve conditions similar to
the mine treatment plant (~6 hours) (Villemur et al., 2015). However, the performance of
pilot-scale system was adversely affected, and therefore, the HRT was increased up again to
8 hours. Noteworthy, for the reactor E, the HRT (HRTEg) varied from 8 to 13 hours (Table 5-2).

The feed (Qr) and recirculation (Qr) flows varied with the HRT, which involved the variation of
dilution factors (from 1.4 to 1.8) in the pre-denitrification step (Figure 5-1 ; Table 5-2). The dilution

factors were estimated considering the Qr and Qr (Equation 5-6 ; Table 5-2).

Qr+Qr
F

Dilution factor = (Equation 5-6)
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Figure 5-1: Pilot-scale reactors used for the nitrification-denitrification process [pre-
denitrification (A), nitrification (B to D), and post-denitrification (E)]

5.5.2.1 Nitrification process

The nitrification was assessed in three reactors, in which the following processes were expected
(Villemur et al., 2015) : 1) the SCN is oxidized into NHs-N (reactor B); 2) the NHs-N is
transformed into nitrites (NO2; reactor C); 3) the NO: is oxidized into NOs™ (reactor D;
Figure 5-1). As previously mentioned, the MBBR microorganisms used in laboratory testing were
sampled from the corresponding steps of the treatment plant for a gold mine effluent. This process
started with the incubation of bacteria for each reactor during the first 7 days, and afterward, over
the next 10 days, the nitrification was performed (under continuous flow), at 8.3 hours of HRT.
The pH was maintained at 7.4, during the entire testing period, by using a metering-pump and
sodium carbonate (Na2COs). To provide aerobic conditions, dissolved oxygen (DO) was bubbled
by two air pumps (Whisper 30-60 for aquarium fish) per container, while stirring agitators were set
at 200 rpm, in each step.
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Table 5-2: Variation of parameters with the HRT and dilution factors during the pilot testing

n° |Dilution factor |HRT HRTe |Flow (mL/min) Dilution (v/v)
in the pre- tested (hours)® | Qr Qr H3PO4 | Methanol
denitrification | (hours)? reactor Dto A
step

48 1.4 1043 13+13 |21.0+6 9.0+0 0.4% [20%

14 115 55409 |8+1 36.3+5.2 [18.7£3.9 0.4% |20%

39 (1.6 5.5+1.3 |10+4 33.1+95 [21.4+1 0.8% |10%

39 (18 8+1 1442 21.0+2.8 |16.8+4.5 1.5% |10%

2 Qr and Qr flows were considered for the HRT estimation of reactors A to D

b Qr flow was considered for the HRTe estimation of reactor E

5.5.2.2 Denitrification process

Pre-denitrification and post-denitrification reactors (A and E, respectively) were initially operated
in batch system, during the first 10 days, to allow bacteria adaptation. Each reactor contained 8 L
of clean MBBR, 3 L of sludge, and 2 mL of phosphoric acid (HsPOa, 75%) to provide a phosphor
source to MBBR, at low stirring (100 rpm).

The pre-denitrification (reactor A) consisted of a mixture of 10 L of gold mine effluent and 5 L
from the reactor D (where mostly NO3s™ was present), while the post-denitrification consisted of
15 L of the last nitrification stage, to which 15 mL of methanol (99%) were added. In the reactor
A, the SCN™ was used as mineral carbon source, and NOs as electron donor. Then, three dilutions
of H3PO4 were added at the inflow of 0.11 mL/min (Table 5-2).

In the post-denitrification step (reactor E; Figure 5-1), methanol was used as organic carbon source
to treat the NOgs™. The feed of this process was the effluent from the last reactor of the nitrification,
and the methanol feed rate varied between 0.1 and 0.2 mL/min (Table 5-2).

5.5.3 Physicochemical characterization

Physicochemical characteristics of the effluent, including pH, oxidation-reduction potential (ORP),
DO, NH3-N, NO2, NOs", SO4%", SCN", and dissolved organic carbon (DOC), were analyzed before
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and after each treatment step. The pH, ORP, and DO were measured using Hach electrodes
(IntelliCAL™ pH PHC 101, IntelliCAL™ ORP-REDOX MTC 101, and LDO 101 respectively).
The NH3-N was determined with a selective electrode (Orion 9512HPBNWP), according to the
standard method (APHA, 2012). The anions NO2, NOs, and SO+* were analyzed by ionic
chromatography (CEAEQ, 2014). SCN™ concentrations were determined under acidic conditions,
using Fe(lll), which produces with SCN™ a colored complex, and then, the absorbance was
measured at a wavelength of 460 nm with a spectrophotometer (Cary 300 Bio) (APHA, 2012).
Finally, the DOC was measured using a TOC meter (V CPHV Shimadzu) (APHA, 2012).

5.5.4 Data processing

Treatment performance was evaluated as based on the efficiency of SCN-, NHz-N, NO2", and NO3’

degradation, which was calculated with the Equation 5-7:

Efficiency (%) = <==.100 (Equation 5-7)

where Ci and Cf are the concentrations before and after each nitrification and/or denitrification

step, respectively.

5.6 Results and discussion

The results showed that the efficiency of SCN°, NH3-N, and NO3z  removal increased with the
dilution factor and the HRT. The evolution of physicochemical parameters in the
nitrification-denitrification treatment process, including the pre-denitrification (reactor A),

nitrification (reactors B to D), and post-denitrification (reactor E), is discussed herein.

5.6.1 Pre-Denitrification (reactor A)

In the pre-denitrification step, for all HRT tested, anoxic condition was found, i.e. the DO values
were low (0.3 = 0.1 to 0.5 £ 0.2 mg/L), while the pH was mostly alkaline (maximum of 9.2;
Table 5-3). In the same time, the ORP values varied with the HRT. Moreover, as expected, at 5.5
hours of HRT the ORP was higher (94 £ 20 mV) than at > 8 hours of HRT (-28 mV).



Table 5-3: Evolution of pH, ORP,

nitrification-denitrification treatment process
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and DO with the dilution factor during the

Reactor |Dilution factor |HRT |pH ORP (mV) |DO
in the reactor A | (hours) (mg/L)
A 14 10 8.1-9.0 22+150 0.3+0.1
15 5.5 8.7-8.8 82127 0.5+0.1
1.6 5.5 8.0-9.2 95162 0.5+0.2
1.8 8 6.8-8.5 -31+97 0.4+0.1
B 14 10 71-7.9 74+48 5.5+£0.9
1.5 5.5 7.7-8.1 109+40 4.7+1.1
1.6 5.5 74-7.8 102+36 5.6+£1.3
1.8 8 7.3-9.0 74£72 5.2+1.1
C 14 10 7.0-81 85+36 8.2+0.4
15 5.5 14-75 144+36 7.3£0.3
1.6 5.5 7.1-7.7 119+33 6.6+2.2
1.8 8 7.2-8.6 104+83 7.3x1.2
D 14 10 71-8.2 73141 8.8+0.5
15 5.5 6.8-7.2 147+39 8.6+0.3
1.6 5.5 6.0-6.9 13736 8.0x1.1
1.8 8 4.7-8.2 99485 9.0£15
E 14 13 7.1-85 -52+90 0.3+0.1
1.5 8 6.9-8.1 68+83 0.7+0.2
1.6 10 6.4-7.0 -139+162 0.5+0.1
1.8 14 6.4-7.8 -148+136 0.5+0.2

The high initial concentrations of SCN™ (435 + 53 mg/L) decreased all along, with respect to

dilution factors and HRT. Similar removal efficiency of SCN™ was found at 10 hours of HRT and
a dilution factor of 1.4 (53%) and at 5.5 hours of HRT and dilution factor of 1.6 (54%; Figure 5-2).

At this point, the lowest efficiency was recorded at the lowest HRT tested (i.e. 5.5 hours), and
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dilution factor of 1.5 (37%). Then, when HRT was increased to 8 hours and dilution factor to 1.8,
removal efficiency of SCN™ reached a peak of 77%, consistent with previously reported findings
(Villemur et al., 2015), in which 67% of SCN™ was degraded at 10 hours of HRT and a dilution
factor of 2. Increased removal efficiencies at higher dilution factors were also found by Kim et al.
(2011). In this last study, at 10 hours of HRT, removal efficiency tripled (from 30 to 90%), when
the dilution factors increased from 2 to 5.

Overall, the SCN™ concentrations at the end of the pre-denitrification step were lower compared to
the calculated concentrations (approximately 203 vs. 310 mg/L, respectively). The DOC
concentrations also decreased in the pre-denitrification step (from 103 to 65 mg/L) with respect to

SCN- removal.

The concentrations of SO4* and NHs-N in the pre-denitrification step (reactor A) were 1.2 and 1.7
times higher than in the gold mine effluent (Figure 5-2), with respect HRT and contaminant
dilution. These results show that SCN™ was partially transformed into SOs> and NHs-N
(Equation 5-1). The pre-denitrification reduces the load of contaminants (Kim et al., 2011 ;
Essametal., 2014 ; Villemur et al., 2015). However, the inorganic carbon in SCN™ could have been
consumed for biological activity (Kim et al., 2011), when biological pre-denitrification contributed
to the treatment of 500 mg/L SCN". In fact, Kim et al. (Kim et al., 2011) clearly showed that the
SCN- could be used for the degradation of nitrogen-based compounds.

In the present study, results also showed that the NO3™ was efficiently removed (~80%), for dilution
factors between 1.4 and 1.6, whereas the NOz  concentrations increased (Figure 5-2). One
explanation could be that under anoxic conditions, such as the ones present in the
pre-denitrification step, the NO3™ was transformed into NO2™ ( Lay-Son et Drakies, 2008 ; Kim et
al., 2011). However, at a dilution factor of 1.8, the NO3™ doubled the feed concentrations and only
30% of NO." was removed. These apparently contradictory results could be explained by the
dilution performed with the nitrated effluent from the reactor D, with high NO3™ concentrations
(Figure 5-1 and Figure 5-2). In addition, the NO> was inversely related to the NO3z™ concentrations
(Figure 5-2), which increased when the NO, was removed.

Finally, the mass balance (Figure 5-3) of nitrogen-based compounds in the pre-denitrification step

confirmed that total nitrogen decrease (on average from 170 to 130 mg/L) was mainly due to
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dilution. For example, the initial concentrations of nitrogen in the raw effluent were found (by

calculation) 1.75 higher than in the reactor A (in which the dilution factor applied was of 1.8).

5.6.2 Nitrification (reactors B to D)

As mentioned earlier, in the reactors B and C, the pH was maintained constant, at 7.5, by addition
of Na,COs. In the same time, in the reactor D, the pH varied with the HRT. Hence, at
HRT > 8 hours, the pH was higher than at 5.5 hours of HRT (7.8 vs. 6.5), while in all reactors used
in the nitrification process, the ORP varied between 73 and 147 mV. In the nitrification step, the
DO increased (~8.6 mg/L); hence, the presence of aerobic conditions, which potentially contributed
to NH3-N oxidation (Kimetal., 2011 ; Kantor et al., 2015 ; Watts et Moreau, 2016), was confirmed.
These results also suggest that the nitration was only partial and influenced the pH condition
(Lay-Son et Drakies, 2008 ; Kim et al., 2011).

5.6.2.1 Reactor B

In the reactor B, the concentrations of SCN-, NH3-N, NOs™ and NO2" were related to the dilution
factor and the HRT. At 5.5 hours of HRT, the SCN™ removal was lower relative to HRT > 8 hours
(50 vs. >80%). The SO4> significantly increased (3250 *+ 125 mg/L), while under aerobic
conditions, the DOC concentrations decreased (~5 mg/L). Previous findings (Villemur et al.,
2015 ; Watts et Moreau, 2016) showed that bacteria are capable of using SCN™ as energy source
via sulfur oxidation. Microorganisms’ activity also requires the inorganic carbon source in SCN,
to transform sulfur compounds into SO4> (Equation 5-1) (Watts et Moreau, 2016). At 10 hours of
HRT, DOC removal efficiency topped 90% (Figure 5-2), consistently with the SCN" degraded.

These results could be explained by the sulfur balance, which maintained relatively constant
throughout the nitrification-denitrification process (Figure 5-3), with SO4> being generated and
SCN" removed. At HRT >8 hours, the NHs-N was partially removed (>20%), while NOs™ removal
was also low (~30%). In the same time, the NO" increased (Figure 5-2), consistently with nitrogen
balance (Figure 5-3), i.e. the NO>™ is an intermediate nitrogen form between NHs-N and NOs'.
Overall, in the nitrification step, only a small portion of NOs was transformed into
NO2", when the NHs-N was removed (Lay-Son et Drakies, 2008 ; Kim et al., 2011).
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Figure 5-2: Evolution of chemical parameters during the nitrification-denitrification process in

pilot treatment system of gold mine effluent
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In contrast, at 5.5 hours of HRT, the NH3-N and NO3™ concentrations were higher in reactor B than
in reactor A (1.3 and 1.7 times, respectively), while the NO,™ decreased to 60%. Hence, SO4> and
NHz3-N were generated, when SCN™ was removed. Villemur et al. (2015) also found that the first
step of nitrification transforms the SCN™ into NHs-N, when MBBR and sludge collected from the

real biological treatment plant were used.
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Figure 5-3: Balance of sulfur and nitrogen-based compounds for each reactor in the

nitrification-denitrification process in pilot treatment system

5.6.2.2 Reactor C

In this third reactor, the NHs3-N was degraded into the NO2  (Villemur et al., 2015). At
HRT >8 hours, the SCN" concentrations were very low (SCN™ < 2 mg/L; Figure 5-3), while the
NH3-N was completely degraded (>91%). However, at 5.5 hours of HRT, the SCN" was (on
average) 28 + 8 mg/L, when the NH3-N was marginally removed (< 30 %). These results are
probably related to the high initial concentrations of NH3s-N generated (~127 mg/L) in the reactor
B, at 5.5 hours of HRT, which adversely affected bacteria (Lay-Son et Drakies, 2008 ; Essam et
al., 2014). Despite these differences, the NO2  was 1.2 times higher in the reactor C than in reactor
B. In fact, the NH3-N was transformed into NO>™ in the presence of aerobic conditions by the
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microorganisms’ activity (Equation 5-2) (Lackner et al., 2014) which could be explained by a

partial nitration process (Villemur et al., 2015).

5.6.2.3 Reactor D

In this last nitrification reactor, the NO2™ was oxidized into the NO3™ [25] (Villemur et al., 2015),
and, under all conditions, the SCN~ was almost completely removed (>97%). The NO3™ increased
1.5 times the concentrations of reactor C, when the NO>™ concentrations decreased (>70%), except
for the low HRT (5.5 hours), in which the NO2™ increased. Despite these differences, the results
clearly indicated that nitration was achieved following microbial activity, during which the NO>
was efficiently oxidized into NO3™ (Equation 5-3) (Walters et al., 2009 ; Essam et al., 2014).
However, at low dilution factor, the high NH3-N concentrations adversely affected this process.
Although the balance in terms of nitrogen-based compounds was very similar throughout the
nitrification process (Figure 5-3), a potential toxicity (for reactors A to D), was probably entailed,

at low dilution factors.

5.6.3 Post-denitrification (reactor E)

In the post-denitrification step, similar conditions as in the pre-denitrification were found. The pH
and DO concentrations maintained very similar for each period, with respect to varying dilution
factors (Table 5-3), under anoxic and alkaline conditions. These findings could be explained by the
OH-" generated during denitrification (in the presence of methanol) (Equation 5-5). The ORP, which
was lower compared to nitrification process (as required for the NO3™ treatment) (Jermakka et al.,
2015) increased when the HRTEe decreased (Table 5-3). Hence, at 8 hours of HRTE, the ORP was
68 + 83 mV, whereas at HRTe >10 hours the ORP was below -48 mV. In the post-denitrification
step, the low HRTE could adversely influence the ORP and pH for the nitrogen-based compounds
degradation. The pH is indeed a primary factor in the NH3-N equilibrium, because under alkaline
conditions the NH3 could be volatilized, whereas at low pH the NH4* remains in solution (Jermakka
etal., 2015).

Moreover in the reactor E, the NOs™ was successfully removed under all tested conditions (>80%).
The efficiencies of NO3z™ varied only slightly with the HRTg: at 13 and 14 hours, the efficiency of

NOs™ removal was 96%, whereas at 8 and 10 hours, it decreased to 89%. In addition, the nitrogen
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based-compounds removal was of 47 and 95%, at HRTe of 8 hours and >10 hours, respectively
(Figure 5-3). Even though the NO3s™ removal slightly decreased with the HRTE, these findings
suggest that for all conditions the N2 was produced after post-denitrification process. For example,
the degradation of approximately 5 mole of NOs™ led to production of 2.5 mole of N2; thus, the
molar ratio was 2:1 [NO3:Nz], consistent with the stoichiometry of the Equation 5-5. These results
were consistent with Zaitsev et al. (2008) who found that methanol allowed -efficient

NHz3-N and NO3” removal, even at low temperatures.

The feasibility of NO3z™ degradation with methanol as organic carbon source was hence confirmed
due to the N2 produced, consistently with previously reported findings (Zaitsev et al., 2008 ; Lu et
al., 2015). Nevertheless, the low performance in the nitrification-denitrification process was related
to the low dilution factors and HRT (Kim et al., 2011 ; Yan et al., 2016). At HRTEe of 8 hours, the
NH3-N achieved was on average of 85 mg/L and, as a result, in the reactor E, the NH3-N was
doubled compared to feed concentrations. In fact, the NH3-N could be a source of toxicity for the

bacteria, related to the low dilution factor and HRT, as shown by Lay-Son et al. (2008).

Overall, the SCN~ was completely removed under all conditions with the
nitrification-denitrification treatment process, but the NHz-N could entail the inhibition of bacteria

in the biological process, which adversely influence the NH3-N and NOg3™ treatment.

5.7 Conclusion

The performance of a nitrification-denitrification pilot-scale treatment system, including pre- and
post-denitrification steps, was assessed for a gold mine effluent, characterized by high
concentrations of SCN™ (435 + 53 mg/L) and NHz-N (41 + 8 mg/L), at alkaline pH (7.5-8.4). The
results indicated the presence of biological activity, which allowed the degradation of nitrogen-
based compounds and of SCN". In the pre-denitrification step, total nitrogen was reduced mainly
by dilution. However, low dilution factors and HRT adversely influenced the removal of NHs-N,
which also entailed inhibitory effects. Thus, at 5.5 hours of HRT and a dilution factor of 1.5, the
NHz3-N concentration increased to up to double, at the end. Nevertheless, for all tested conditions,
the SCN™ and NO>" were efficiently removed (>97% and >70%, respectively). The NO3 was also

successfully removed (>80%), with methanol as sole organic carbon source in the
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post-denitrification step. The evolvement of N2 was supported by the results, as after the calculation
of the nitrogen balance, total nitrogen concentrations decreased by 47 and 95%, at dilution factors
of 1.5 and 1.8, respectively. Hence, the nitrification-denitrification was found promising for the
treatment of SCN-, NH3-N, and NOs™ in gold mine effluents, with methanol as organic carbon
source, but a detailed microbiological study is recommended, prior to further validation at

full-scale.
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CHAPITRE6 DISCUSSION DES RESULTATS

Le but du chapitre 6 est de discuter brievement les résultats obtenus en batch, en fed-batch et avec
écoulement. A noter que plus de détails ont été fournis aux chapitres 4 et 5. Cette comparaison
permettra de mieux comprendre 1’effet de 1’échelle et du débit sur ’efficacité de dénitrification
(essais batch vs. essais fed-batch vs. le systeme pilote de nitrification-dénitrification avec
écoulement). Les mélanges des essais préliminaires concernes sont les suivants:
S5 (MeOH + NOgz), S6 (MeOH+NOs3), S7 (EtOH + NO2), S8 (EtOH + NOg3),
S9 (SCN™ + NOy7), S10 (SCN™ + NO3’), S11 (NH3z + NO2) et S12 (NH3 + NOz3"). Les quatre autres
mélanges, utilisant le Bl et le BP dans les essais en batch et fed-batch, n’ont pas d’homologue dans
les essais avec écoulement et ne seront donc pas traités dans ce chapitre. Pour ce faire, les
similitudes opérationnelles (i.e. source de carbone, accepteurs d’électrons) et les efficacités de
dénitrification des systémes seront retracées. Les parameétres physico-chimiques (pH, POR,
et OD) seront d’abord comparés, suivis par la discussion des efficacités de traitement des effluents

testés (synthétiques et réels).

6.1 Comparaison des parametres physicochimiques

Le pH, POR et OD sont des parametres clés dans la stabilité¢ et le maintien de 1’efficacité du
processus de dénitrification biologique (Jermakka et al., 2015). Pour tous les essais, le pH était
dans I’intervalle optimal pour la dénitrification (6 a 9), bien que la correction/maintien du pH n’était
pas faite de la méme maniere en fed-batch et en continu. Les variations du pH ont été minimes dans
tous les essais (0,1 & 0,7). Pour I’OD, le pilote en continu a montré une meilleure efficacité dans le
maintien des conditions anoxiques. En effet, I’OD dans les réacteurs de pré-dénitrification et de
post-dénitrification était de 0,5 + 0,2 et de 0,5 + 0,3 mg O2/L, respectivement. Par ailleurs, pour les
mélanges S5 a S12, les conditions anoxiques étaient moins favorisées par des concentrations d’OD
variantentre 1,2 £ 0,6 et 3,1 £ 1,6 mg O2/L. Les mélanges utilisant le méthanol et I’éthanol comme
source de carbone ont été plus efficaces dans le maintien des conditions anoxiques, avec des valeurs
d’OD qui ne dépassaient pas 1,5 = 0,2 mg O2/L. Par ailleurs, les mélanges utilisant les SCN™ ont
montré les concentrations en OD les plus élevées (3,1 + 1,6 mg O2/L et 2,8 £ 0,7 mg Oa/L,

respectivement, pour S9 et S10). Pour les mesures de POR, les conditions réductrices ont été
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maintenues dans tous les essais, sauf pour le bac de pré-dénitrification a des HRT de 5,5 heures.
Une augmentation du HRT & 8,8 heures a réduit le POR de 94 a -28 mV. Pour résumer,
les conditions opératoires de pH, POR et OD ont été favorables pour la dénitrification
dans la plupart des réacteurs et consistantes avec celles retrouvées dans d’autres études
(Dapena-Mora et al., 2004 ; Isaka et al., 2008 ; Kim et al., 2008 ; Kim et al., 2011 ; Dale et al.,
2015).

6.2 Comparaison de D’efficacité de dénitrification

La comparaison des mélanges S9, S10, S11 et S12 (essais batch et fed-batch) avec le bac de
pré-dénitrification du pilote et des mélanges S5 et S6 (essais batch et fed-batch) avec le bac de

post-dénitrification du pilote sera présentée dans ce qui suit.

Le processus de dénitrification dans le bac de pré-dénitrification du pilote continu est complexe.
Les substrats disponibles pour la dénitrification dans ce cas sont les suivants : les SCN™ (source de
carbone minérale), le COD (issu de la lyse des bactéries et des SCN"), les N-NHs, les NO;™ et les
NOs". Il est donc difficile de trancher sur la voie métabolique de dénitrification majoritaire (plus de
détails ont été fournis dans la revue bibliographique sur les réactions métaboliques possibles pour
la dénitrification). En se basant sur les données brutes recueillies lors des essais, ’efficacité
d’enlévement des SCN en batch a été >99% utilisant les NO2™ (S9) comme accepteur d’électrons,
alors que pour le NOz™ (S10) cette efficacité n’était que de 68%. L’efficacité de dénitrification par
le SCN" en batch a été de 93% (S9) et de 81% (S10). Cette efficacité a diminué ensuite a moins de
45% (S9) et a zéro (S10). De plus, pour la dénitrification par le N-NHs, I’efficacité en batch a été
de 77% (S11) et 83% (S12) et a diminué en fed-batch a des valeurs entre 25 et 45% (S11) et entre
11 et 40% (S12). En intégrant toutes ces données de batch et de fed-batch, la dénitrification par les
NOz semble plus efficace par rapport au NO3™ et ce pour les SCN™ aussi bien que pour les N-NH3
comme source d’énergie. Pour le bac de pré-dénitrification du pilote, les mécanismes d’enlévement
des SCN ont été différents. Une premiére étape de traitement est due a la dilution engendrée par
la recirculation de I’effluent dans le montage, ce qui a permis de réduire la charge en SCN" & traiter
par le systeme. Ces résultats sont consistants avec ceux retrouvés par Villemur et al. (2015) utilisant
la méme boue de LaRonde sur un effluent synthétique de SCN™ (115 + 32 mg/L). La réduction
théorique moyenne de la charge a été de 29% dans le bac de pré-denitrification du systeme pilote
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(de 435 mg/L a 310 mg/L) et I’enlévement réel moyen des SCN™ a été de 34%. Cet enlévement a
été accompagné par une augmentation dans la concentration des N-NHs, ce qui confirme la
dégradation des SCN". L’efficacité de dénitrification dans ce bac a été de 47% pour un TRH de 5,5
heures et a atteint 95% pour les TRH >8 heures. Une autre étude a montré que, dans un effluent
syntheétique, les SCN™ sont oxydés par les boues de la mine LaRonde a des TRH >10 heures et que
la recirculation diminue la charge polluante a traiter résultant en une efficacité de 62,6% (avec
recirculation) vs. 38,5% (sans recirculation ; Villemur et al., 2015). De plus, les essais en batch et
en fed-batch ont montré que la denitrification a été plus efficace par le N-NHsz que par les SCN".
Ceci pourrait expliquer donc le déroulement du faible processus de dénitrification biologique dans
ce premier bac du systéeme pilote : le N-NHz issu de 1’oxydation des SCN™ dans le bac de pré-
dénitrification a été utilisé comme source d’énergie par les bactéries contenues dans les boues de
LaRonde via I’approche Anammox. Cependant, les fortes concentrations N-NHs et de NOz

pourront limiter I’efficacité de ce processus.

Pour le processus de dénitrification dans le bac de post-dénitrification du pilote, la complexité
métabolique est moindre. L’ajout du méthanol a été fait pour assurer une dénitrification par le
carbone organique, alors que les SCN™ sont déja presque totalement dégradés dans les étapes
précédentes (enlevement >97%). Les NOs™ sont enleveés a plus de 80% pour tous les TRH avec la
meilleure efficacité de 96%, a un TRH de 14-13 heures/bac. L’efficacité de dénitrification par le
méthanol a été >99%, pour les essais en batch (mélanges S5 et S6), et a été maintenue aussi en
fed-batch (>93% pour S5 et >86% pour S6). Encore une fois, la dénitrification utilisant les NO2
est beaucoup plus efficace que celle utilisant le NOs". De plus, la dénitrification par 1’éthanol a été
peu efficace, surtout dans les essais en fed-batch (en batch : 78% pour S7 et 92% pour S8, en
fed-batch : 18% pour S7 et 42% pour S8). Enfin, un dernier désavantage majeur de 1’éthanol est le
co(t plus important comparativement au méthanol (compétitivité du secteur médical), il serait donc

moins pertinent d’envisager un pilote de dénitrification par I’éthanol.
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CHAPITRE7 CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS

L’objectif de cette étude visait a trouver des approches pour améliorer I’efficacité de traitement des
composés azotés dans les effluents des mines d’or (cas de la mine LaRonde), a savoir les SCN-, le
N-NHs, les NO2 et les NOs". Pour ce faire, une approche de dénitrification biologique des effluents
des mines d’or a I’échelle du laboratoire a été développée. D’abord, des essais batch de
dénitrification avec un effluent synthétique et en utilisant les boues échantillonnées de la mine
LaRonde ont éte réalisés selon trois approches différentes, en variant la source d’énergie [carbone
minéral (SCN"), carbone organique (éthanol, méthanol, Bl et BP) et N-NHsz (Anammox)] et
I’accepteur d’électrons (NO2" ou les NO3"). Ces essais en batch d’une durée d’un mois ont montré
une bonne efficacité d’enlévement des composés azotés avec tous les scénarios testés et donc une
présence d’une activité dénitrifiante dans les boues de la mine. La meilleure efficacité de
dénitrification en batch (>99 %) a été trouvée avec le méthanol comme source de carbone et le
NO> et NO3~ comme accepteurs d’électrons. La moindre efficacité de dénitrification en batch
(78%) a été trouvee pour 1’éthanol comme source de carbone et NO2” comme accepteur d’électrons.
Les autres mélanges ont eu une efficacité entre 80% et 96%, ce qui demeure satisfaisant. Ensuite,
des essais en fed-batch ont été réalisés. Les efficacités ont beaucoup changé pour la plupart des
mélanges sauf pour ceux avec le méthanol qui ont maintenu une efficacité >93% (avec le NO>") et
entre 88% et 90% (avec le NO3z"). Ceci a permis de le sélectionner comme une alternative de
dénitrification pour les essais avec écoulement. De plus, le choix de la deuxieme alternative de
dénitrification a été fait avec I’approche utilisant le SCN™ comme source de carbone minéral malgre
sa faible efficacité de dénitrification avec le NO, (efficacité réduite de >80% lors du 1* cycle de
fed-batch a 42% en fin de 1’essai) et son absence avec le NOs™. Ce choix a été basé surtout sur
I’abondance de ce contaminant dans 1’effluent minier a traiter, ce qui permettra de jouer un role de

prétraitement pour la dénitrification.

Par la suite, des essais avec ecoulement ont été réalisés en utilisant un montage alternant une
pré-denitrification par les SCN", une nitrification et une post-dénitrification par le méthanol a
différents TRH et facteurs de dilution. La meilleure efficacité de dénitrification a été observée pour
un TRH de 8.3 heures/bac donnant ainsi une dénitrification par les SCN™ >89% et une

dénitrification par le méthanol >96%. Par ailleurs, les TRH et la dilution due au recyclage avaient
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une influence directe sur cette efficacité. En effet, la diminution du TRH (< 6 h/bac) par
augmentation du débit a causé une chute dans I’efficacité de dénitrification (61%) dans le bac de
pré-denitrification et a engendré aussi une instabilité dans 1’enlévement des NO3™ dans le bac de
post-dénitrification (concentration résiduelle variant entre 0 et 86 mg/L de NO3’). L’augmentation
du TRH (TRH >8 h/bac) a permis par la suite de regagner dans ’efficacité de dénitrification. Ceci
nous ameéne donc a conclure que la dénitrification des effluents des mines d’or, spécifiquement
I’effluent de la mine LaRonde, est possible a I’échelle de laboratoire. Lors des essais avec
écoulement, la dénitrification par le méthanol était I’¢tape principale du traitement. L’enlévement
de la pollution azotée par dénitrification utilisant le SCN™ (la pré-dénitrification) est
majoritairement un prétraitement par dilution qui est due a la recirculation de I’effluent et la
dénitrification biologique autotrophe est faible. Cette conclusion met en question I’efficacité de ce

systeme de dénitrification a plus grande échelle et a plus fort débit.

Le développement d’une approche de dénitrification des effluents des mines d’or a été bien réussi
a échelle de laboratoire aboutissant a un pilote traitant 100 L d’effluent réel de la mine LaRonde.
Avant de réaliser des essais a plus grande échelle, des travaux supplémentaires devront étre
réalises :

- Pour les essais en batch et en fed-batch :

v La reprise des essais avec une température supérieure a 20°C pourrait offrir une
comparaison de I’effet de la température sur 1’efficacité de dénitrification et améliorer

les résultats obtenus pour tous les mélanges ;

v Une mesure de la concentration résiduelle du méthanol et de 1’éthanol pourrait donner

une information plus compléte sur la consommation de ces substrats par la biomasse ;

v" Une mesure de COD pourrait permettre d’évaluer la capacité du Bl et du BP a se
dissoudre et ainsi fournir un carbone organique disponible aux bactéries hétérotrophes

pour la dénitrification.
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Pour ’essai du systeme pilote avec écoulement :

v

Une caractérisation microbiologique des boues anaérobies (en cours) dans le bac de
pré-dénitrification et de post-dénitrification pourrait permettre de trancher sur le(s)

processus bactérien(s) de dénitrification qui se déroule(nt) dans chaque bac ;

Une étude technico-économique (en cours) permettrait de justifier la rentabilité de
I’utilisation de I’étape de pré-dénitrification par le SCN™ ainsi que le choix du méthanol
au lieu de I’éthanol comme source de carbone organique pour 1’étage de
post-dénitrification ;

Un suivi sur une durée plus longue pourrait améliorer 1’efficacité de dénitrification

suite a ’adaptation des boues aux conditions opératoires et suite a la croissance

bactérienne ;

Un contr6le de température pourrait aussi jouer un rdle important dans le maintien d’une

bonne efficacité de dénitrification ;

Une modification du systeme afin de recirculer les NO>™ au lieu des NOz™ pourrait

améliorer I’efficacité de dénitrification par les SCN™;

Une mesure de la composition du gaz produit tout au long de 1’essai de dénitrification
en continue pourrait aussi donner une meilleure compréhension du bilan d’azote et bien

mettre au point le déroulement de la dénitrification.
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ANNEXE A - PROTOCOLE DE CONDUITE DES REACTEURS BATCH
FED-BATCH EN VUE DE DETECTER PUIS SUIVRE LA CINETIQUE DE
L’ACTIVITE DENITRIFIANTE DES BOUES DE LA MINE LARONDE

Introduction et mise en contexte

La gestion des effluents des mines d’or est un défi quotidien pour ces industries. La mine LaRonde
appartenant a la société miniere Agnico Eagle Ltée est I'une des leaders de ce domaine. La mine
traite actuellement ses effluents en deux étapes : une étape chimique de destruction des cyanures
par le peroxyde d’hydrogéne avec un catalyseur (Usine UTE : unité de traitement de 1’effluent) et
une étape de traitement biologique pour la destruction des SCN™ en COs%, SO4* et NO3s™ (Usine
UTFE : unité de traitement final de I’effluent). Ce procédé de la mine génere des effluents
concentrés en NOs™ qui ne sont pas contrdlés par les reglementations actuelles. Cet effluent est
susceptible d’étre a I’origine de plusieurs problémes environnementaux tels que I’eutrophisation et
la salinisation des eaux de surface et des eaux sous-terraines. Pour ces raisons, la mine LaRonde se
propose de dénitrifier ses effluents pour contourner ces problémes et dangers potentiels. En effet,
la dénitrification est un processus anaérobie qui raméne les NO3™ (ou toute autre forme d’azote) en
diazote gazeux (N2) inerte et non dangereux pour I’environnement. Avant de procéder a la
dénitrification a grande échelle sur ’effluent de la mine, il faut tout d’abord s’assurer qu’une
activité bactérienne dénitrifiante est présente dans les boues de la mine grace a des essais Batch.
Par la suite, essayer plusieurs scénarios de dénitrification en fed-Batch (source de carbone,
donneur/accepteur d’électrons) pour pouvoir enfin conclure quant aux meilleurs scénarios a retenir
pour la dénitrification avec écoulement et a échelle plus importante. Le passage par des essais
Batch et fed-Batch permet de limiter les colts, le temps des essais, un meilleur contréle des
parameétres a petite échelle, facilité d’intervention pour réparer tout déséquilibre de réaction (ex.

augmentation de la concentration en oxygeéne).
Objectifs

- Déterminer la présence ou non de 1’activité dénitrifiantes des boues de la mine en batch

- Suivi de la cinétique de dénitrification selon plusieurs scénarios en fed-Batch
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Démarche

Pour chacun des deux objectifs mentionnés une démarche a part sera suivie. Les scénarios de

dénitrification a tester sont les suivants :

Scénario 1 : utiliser une source de carbone organique extérieure au systéme en

place (éthanol, méthanol, Bl et BP)

Scénario 2 : utiliser une source de carbone minéral ; les SCN™ déja existant dans le
systéeme pour ramener les NOz™ en N2

Scénario 3 : utiliser I’approche Anammox qui utilise le N-NHz comme substrat par les
bactéries pour ramener les NO>™ et en partie les nitrates en diazote gazeux

Matériel requis

3 erlenmeyer de 500 mL

3 bouchons d’erlenmeyer

12 cylindres gradués de 100 mL

12 clips pour tuyaux (minimum requis)
2 bacs de taille moyenne

Bombonne de N2

Eprouvettes stériles

Balance de précision

Etuve de 20°C munie d’une plaque agitatrice
Papier parafilm

Perceuse

Tuyaux (moues et durs de petite section)
Bec bunsen

Equipement

Spectrophotometre (Cary 300 Bio)

Chromatographe ionique (ICS-5000 BIONEX, colonne : lon PacTM AS18)
GC/MS (GC : Agilent Technology 7890B, MS : Agilent Technologie 5977AMSD)
Sondes :

o pH: IntelliCAL™ pH PHC 101 + Multimétre : HQ40d multi Hach
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o POR: IntelliCAL™ ORP-REDOX MTC 101 + Multimétre : HQ40d multi Hach
o oxygenes dissout : Hach LDO 101 + Multimeétre : HQ40d multi Hach
o N-NHz: ORION Ammonia Electrode + Multimétre : SympHony sp80pi

Réactifs

- Nitrate de calcium: Ca(NO3).4 H20 (Numéro CAS : 13477-34-4)

- Nitrite de potassium : KNO2 (Numéro CAS : 7757-79-1)

- Thiocyanate de sodium : NaSCN (Numeéro 540-72-7)

- Hydrogenophosphate de potassium : KoHPO4 (Numero CAS : 7758-11-4)

- Ethanol : C2HsO (64-17-5)

- Méthanol : CH20 (99%, Numéro CAS : 67-56-1)

- Acide phosphorique : H3PO4 (75%, Numéro CAS : 7664-38-2)

- Sulfate d’ammonium : (NH4)2SO4 (Numéro CAS : 7783-20-2)

- Bl et BP (le bois utilisé est le cédre)

- Microorganismes (bactéries) : Boue de ’usine (boue récupérée du fond du décanteur final

de I'unité de traitement biologique de LaRonde)
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Protocole de conduite des réacteurs batch en vue de détecter une activité

Objectif

bactérienne dans les boues

- Evaluer I’activité biologique des boues du décanteur récupérées de la mine

Afin d’atteindre cet objectif, leOs mélanges présentés dans le Tableau A.1 seront suivis en triplicata.

Le Figure A. 2 présente les concentrations visées et les réactifs utilisés pour chaque mélange. Dans

le cadre de cette partie de 1’étude le volume a préparer est de 300 mL, pour chaque mélange.

Tableau A.1: Caractéristiques des mélanges

- o ., . | Donneur . Source de
Bactéries Scénario Source d'énergie | ., mélange
d’électrons phosphore
NO2 S1
BP
NOs S2
NO2 S3
BI
NOs" S4
Hétérotrophes | Carbone organique (1)
NO2 S5
Méthanol KHPO
NO3 S6 e
NO2 S7
Ethanol
NOs" S8
. NO2 S9
Carbone minéral (2) SCN-
NOs" S10
Autotrophes
NO2 S11
Approche Anammox (3) | N-NHs
NOs" S12




Tableau A. 2: Réactifs et concentrations utilisés pour chaque mélange

Concentrations visées

Réactif (/L)
Ca(NOs) . 4 H20 0,4 de NOz
KNO2 0,4 de NO2y
NaSCN 0,4 de SCN-
(NH4)2SO04 0,4 de NH4*
K2HPO4 0,018 de P
Méthanol (CH40) 6

Ethanol (C2HsO) 6

Bl 8

BP 8

Démarche

- Préparer I’étuve agitatrice : fixer la température a 20°C et mettre I’appareil en marche.
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- Mettre chacun des mélanges préparés (S1 a S12) dans un erlenmeyer de 500 mL et ajouter

30 mL des boues récupérées de la mine LaRonde aprés centrifugation.

- Barboter chaque mélange avec le N2 pour une durée d’environ 2 minutes. (Il sera adéquat

de mener le tuyau de la bombonne avec une éprouvette stérile pour minimiser les risques de

contamination. Cette éprouvette peut étre utilisée pour un méme triplicata mais en aucun

cas servir pour barboter deux mélanges différents).

- Parallélement, entourer le bouchon de I’erlenmeyer avec du papier parafilm pour une

meilleure étanchéité.

- Une fois les 2 minutes écoulées, rapidement, tirer le tuyau de la bombonne de N et

boucher I’erlenmeyer fortement.

- Suivre la méme opération pour chaque mélange.

- Mettre tous les mélanges dans 1’incubateur et s’assurer qu’ils sont bien fixes et qu’ilny a

pas de contacts entre les erlenmeyer lors de I’agitation (Figure A. 1).

- Laisser la réaction se dérouler pour une a deux semaines
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Figure A. 1: Montage des essais en Batch

Probleme prévu et solution proposée

Il se peut que les bouchons soient éjectés ou que le parafilm gonfle, ceci indique une production
de gaz dans le milieu. Si le bouchon est éjecté, il faudra donc rebarboter avec 1’azote gazeux le

mélange et recéler comme il a été indiqué dans la partie « Démarrage des réacteurs ».
e Remarque:

Les résultats de ce test batch ont plutét un but qualitatif que quantitatif. Si une activité dénitrifiante
est suspectée, il est recommandé de refaire le test en changeant la configuration du systéeme selon

la deuxieme partie du protocole qui sera détaillée dans ce qui suit.
Analyses a réaliser

Il est & noter que ces essais en batch sont qualitatives et non quantitatives. Les analyses a réaliser

sont resumées dans le Figure A. 3.



Tableau A. 3: Analyses a effectuer sur les essais en Batch
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Analyse Volume Préservation Méthode d’analyse | Appareil de
/durée de mesure
conservation

SCN™* 5mL Acidifier par HNO3z | Dosage Spectrophotometre
(pH < 2) colorimétrique
4°C/14 jours (Csikai et Barnard,

1983)

NO2/NO3/SO4* | 2 mL Non conservé Chromatographie Chromatographie

[POs* Analyse dans les ionique (CEAEQ- | ionique
24h MA.300, 2014)

N-NH3z* 25 a 30 mL | Acidifier avec Dosage de N-NH3z | Sonde N-NH3
H2SO04 (pH < 2) 4°C | gazeux (APHA,

/28 jours maximum | 2012)

*: échantillon filtré & 25 pum.
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Protocole de conduite des réacteurs Fed-batch en vue de la cinétique de

Pactivité dénitrifiante des bactéries

L’activité dénitrifiante des bactéries de la mine LaRonde a été prouvée suite aux tests batch
effectués. Comme mentionné dans le protocole de « conduite des réacteurs batch en vue de détecter
une activité dénitrifiante des bactéries », il est nécessaire maintenant de suivre la cinétique de pres
pour trancher quant aux meilleurs scénarios de dénitrification a suivre parmi ceux proposes dans

la partie « démarche ».
Préparation des solutions réactives

- Préparer des solutions comme le montre les tableaux Tableau A.1.

- Pour cette partie de I’étude le volume a préparer est de 300 mL.
Démarrage des réacteurs

- Préparer I’étuve agitatrice : fixer la température a 20°C et mettre I’appareil en marche.

Il est & noter que dans notre cas, nous avons mis une plaque agitatrice dans une chambre a
température contrélée a 20°C.

- Mettre 270 mL de chaque mélange préparé (S1 a S12) dans un erlenmeyer de 500 mL et
ajouter 30 mL des boues récupérées de la mine LaRonde (dans le fond du clarificateur final
du procéde de traitement biologique de la mine).

o Pour une bonne précision du volume des boues a rajouter, centrifuger 40 mL des boues et
calculer le volume du culot dans ces 40 mL. Exemple : un culot de 15 mL est récupéré
apres la centrifugation de 40 mL des boues, donc il faudra rajouter 80 mL de ces boues
pour avoir 30 mL de microorganismes.

- Percer 3 trous dans les bouchons et y faire passer 3 tuyaux (Figure A. 2)

o (1) tuyau qui plonge dans la solution sans atteindre la boue en bas du réacteur

-> Servira pour le soutirage

o (2) Tuyau qui traverse le bouchon pas nécessaire qu’il atteint la solution

—> Servira pour 1’alimentation
o (3) Tuyau long qui traverse le bouchon pour atteindre les bacs

-> Servira pour I’acheminement du gaz produit vers les cylindres gradués
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Remarque : les tuyaux qui traversent le bouchon doivent étre durs. Par la suite des connections de

tuyaux mous peuvent étre utilisées.

0P

Figure A. 2: Schéma de la configuration du systeme de récupération par dénivellation du gaz
produit dans les bioréacteurs

1: Tuyau d’alimentation ; 2 :Tuyau de soutirage ; 3:Tuyau de sortie de gaz

- Remplir les deux bacs a moiti¢ avec 1’eau de robinet et y mettre 6 cylindres gradués
respectivement. Ces cylindres gradués seront renversés et remplis d’eau et par lesquels
passent les tuyaux de sortie de gaz de chaque réacteur respectivement (Figure A. 2 et Figure
A.3).

- Mettre tous les mélanges dans I’incubateur et s’assurer qu’ils sont bien fixes et qu’il n’y a
pas de contacts entre les erlenmeyer lors de 1’agitation.

- Barboter chaque mélange avec le N2 pour une durée d’environ 2 minutes. (connecter le
tuyau de la bombonne avec le tuyau de soutirage et laisser barboter).

- Remarque : Lors du barbotage, le tuyau de sortie de gaz sera juste plongé dans 1’eau et pas
introduit dans un cylindre gradué.

- Entre temps, entourer le bouchon de I’erlenmeyer avec du papier parafilm.

- Une fois les 2 minutes écoulées, étrangler le tuyau d’alimentation, puis le tuyau de

soutirage et arréter ainsi le barbotage.

Remarque : introduire le tuyau de sortie de gaz dans un cylindre gradué. Ceci va engendrer
I’échappement des bulles de gaz emprisonnées dans le tuyau. Il va falloir donc ressortir le
tuyau et refaire le remplissage du cylindre gradué puis réintroduire le tuyau de sortie de gaz.

Répéter si c’est nécessaire.
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- Suivre la méme opération pour chaque mélange.
- S’assurer que I’espace est bien dégagé et démarrer 1’agitation (Figure A. 3)

- Laisser la réaction se dérouler sur une période d’une semaine et veuillez de temps en temps

que tous est en ordre.

Figure A. 3: Montage des essais en fed-batch
Suivi des réacteurs

Le principe d’un réacteur fed-batch consiste en une alimentation périodique en substrat et un suivi
de certains parametres physicochimiques ; ¢’est donc un réacteur semi-continu. Pour ce faire, un
volume doit étre soutiré du réacteur qui servira pour les analyses et qui sera remplacé par le méme

volume en solution initiale sans ajout des boues.

Dans ce cas, le volume prélevé est de 50 mL et est remplacé par le méme volume d’une solution
préparée selon le Tableau A.1. Avant de prélever ou d’alimenter le systéme il va falloir garder
I’isolation hermétique en insérant des « clips » sur les tuyaux qui ne sont pas concernés par
I’opération en cours (ex. pour le soutirage, insérer les « clips sur le tuyau d’alimentation et le tuyau

de sortie de gaz).
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I1 est possible que lors du soutirage ou de 1’alimentation 1’air rentre dans le réacteur. Dans ce cas,

il faut rebarboter avec I’azote gazeux afin de conserver 1’anaérobiose.

Analyses a réaliser

Le Tableau A. 4 résume les analyses a réaliser sur 1’effluent récupéré durant la période du suivi des

réacteurs batch et fed-batch

Tableau A. 4 : Echantillonnage et analyses & réaliser

Analyse Volume | Préservation Méthode Appareil de
/durée de d’analyse mesure
conservation

pH 20 mL Non conservé | Sonde pH Appareil Hach
Analyse

POR immediate Sonde POR

oD Sonde Oxygéne

NO,/NO3/S04*/PO4* 2mL Non conservé | Chromatographie | Chromatographie

/ISCN™* Analyse dans | ionique (CEAEQ- | ionique
les 24h MA.300, 2014)

N-NH3 25a30 Acidifier avec | Dosage de Sonde N-NH3

mL H2SO4 N-NH3 gazeux
(pH < 2) (APHA, 2012)
4°C/28 jours
maximum

Composition de gaz 5mLde | Nonconservé | Chromatographie | Agilent 686980N

gaz Analyse dans | phase gazeuse

minimum | les 24h

* échantillon filtré a 25 pm.
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ANNEXE B - PROTOCOLE DE CONDUITE DU REACTEUR CONTINU
(AVEC ECOULEMENT) EN VUE D’ETUDIER LA CINETIQUE DE
DENITRIFICATION BIOLOGIQUE SUR L’EFFLUENT REEL D’UNE
MINE D’OR

Introduction et mise en contexte

L’industrie miniere et particuli¢rement les mines d’or font face a un grand défi environnemental
pour bien gérer leurs effluents. En effet, pour I’extraction de I’or, les mines d’or utilisent
généralement un procédé de cyanuration des minerais qui est jusqu’a présent le procédé ayant
I’efficacité de récupération d’or et d’argent la plus élevée ainsi qu’une cinétique importante. Par
ailleurs, en fin de procédés on se trouve avec un effluent chargé en polluants que 1’industrie devra
traiter suivant des normes et des lois pour pouvoir le rejeter dans un milieu récepteur. Parmi les
polluants majeurs on trouve les composés azotés qui proviennent de la cyanuration des minerais
d’un coté mais aussi de 1’utilisation des explosifs lors des étapes d’exploitation mini¢res. Dans la
présente étude, la mine LaRonde qui donne un grand intérét aux approches biologiques de
traitement a congu un systéme de traitement de I’effluent sur deux étapes ; une étape chimique
(UTE) et une étape biologique (UTFE). Le procédé chimique sur site permet de traiter la quasi-
totalité des contaminants dans 1’effluent sauf les SCN™ qui, elles, restent intactes en fin de cette
étape. Pour cela, la mine a fait appel a un systeme de traitement biologique pour oxyder les SCN-
en SO4*, COs% et N-NHas. De son tour, le N-NH3 poursuit son oxydation en NO2™ par nitritation
puis en NOs™ par nitratation via un processus de nitrification bactérien. En fin de procédé de
traitement on se trouve donc avec une eau fortement concentrée en nitrates que la réglementation
actuelle n’impose aucune restriction vis-a-vis son rejet dans un milieu récepteur. Consciente du
danger potentiel de ces concentrations en nitrates dans 1’effluent final tel que I’eutrophisation et la
salinisation des eaux, la mine se propose de trouver une alternative de traitement des composés
azotés dans ses effluents pour diminuer la concentration en nitrates a la sortie tout en respectant les
normes et les directives en vigueurs. Raison pour laquelle, on se propose d’étudier I’approche de
dénitrification sur I’effluent de la mine pour ramener la pollution azotée dans 1’effluent en question

en N2 ; molécule inerte sans aucun danger sur 1’environnement.

Ce protocole est sujet d’une démarche laboratoire pour réaliser la dénitrification des effluents des

mines d’or a échelle pilote en général et particuliecrement sur 1’effluent du site de LaRonde de la
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société Agnico Eagle Ltée entre juillet et décembre 2016. Les résultats obtenus dans cette étude

pourront varier d’un effluent a un autre dépendamment de la qualité initiale de 1’effluent a traiter.

Objectifs

Les objectifs de cette étude sont les suivants :

Suivre la cinétique de dénitrification de I’effluent réel de la mine LaRonde avec écoulement

Statuer sur ’efficacité du systéme a traiter la pollution azotée

Matériel requis

5 chaudiéres de 20 L chacune.

1 cuve de 1 m® de I’effluent de la mine & la sortie du bassin 2 : aprés I’'UTE et avant
I’UTFE (chaque fois vidé, dois étre rempli de nouveau)

Des supports MBBR (Moving Bed Biofilm Reactor) pour les bactéries (récupérés de la
mine)

Boue (récupérée du fond du clarificateur final de la mine)

4 pompes péristaltiques (pompe : Cole-Parmer MasterFlex L/S, téte de pompe : Cole-
Parmer MasterFlex 7518-00, tuyau : FisherBrand % ID X 1/16 Wall)

Perceuse

Colle époxy

5 connecteurs de tuyaux (bout fileté : %% pouce, bout de jonction : % pouce)
Agitateurs

Pompe doseuse munie d’un pH-métre (BT PH—RX/MBB)

6 Nébuliseurs + 2 pompes d’aquarium assez puissantes (minimum)

Tuyaux

Equipements

Spectrophotometre (Cary 300 Bio)

Chromatographe ionique (ICS-5000 BIONEX, colonne : lon PacTM AS18)
GC/MS (GC : Agilent Technology 7890B, MS : Agilent Technologie 5977AMSD)
TOC (TOC-V CPHA Shimadzu)

Sondes :

o pH: IntelliCALTM pH PHC 101 + Multimetre : HQ40d multi Hach
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o POR: IntelliCALTM ORP-REDOX MTC 101 + Multimétre : HQ40d multi Hach
o oxygenes dissout : Hach LDO 101 + Multimeétre : HQ40d multi Hach
o N-NHz: ORION Ammonia Electrode + Multimétre : SympHony sp80pi

Réactifs

- Méthanol : CH20 (99%, Numéro CAS : 67-56-1)
- Acide phosphorique : H3PO4 (75%, Numéro CAS : 7664-38-2)

- Carbonate de sodium : Na,COz (Soda-ash) récupéré de 1’usine
Démarche

Afin d’atteindre les objectifs fixés dans le cadre de cette partie de I’étude, I’installation du réacteur

continu doit passer par les grandes étapes suivantes :

1- Reproduire le systéme de nitrification de la mine a échelle laboratoire en batch
2- Mener la nitrification en continu (avec écoulement)

3
4- Mener la nitrification et la dénitrification en continu

Débuter la dénitrification en batch

En effet, ces étapes sont cruciales pour que les microorganismes ne subissent pas un stress
environnemental par les nouveaux milieux dans lesquels ils seront incubés, faute de quoi, ces

microorganismes perdront leurs activités et on aura un risque d’arrét du systeme.

Pour une meilleure explication de la démarche suivie, chacune des grandes étapes précédemment
mentionnées sera détaillée a part. Il est a noter que cette étude a été menée a une température

contr6lée de 20 £ 5°C entre juillet et décembre 2016.

1- Reproduire le systéme de nitrification a échelle de la mine en échelle laboratoire et en
batch

La nitrification est un des objectifs spécifiques de ce protocole. En effet, pour alléger les colts du
transport de 1’effluent de la mine de chaque étage de traitement de 1’unité de traitement biologique,
on s’est proposé de récupérer uniquement 1’effluent en sortie du bassin 2 (a la mine) et de reproduire
a échelle laboratoire la nitrification. Ceci permettra aussi de contourner le probleme de stabilité des
nitrites lors du transport et de I’entreposage durant les essais, de réduire le volume de ’effluent a

transporter et de réduire aussi I’espace de travail.



Matériels et réactifs requis pour cette étape :

- 3 chaudieres de 20 L

- MBBR récupérés de la mine des divers étages de I’unité de traitement biologique

- 3 agitateurs

- 6 Nébuliseurs + 2 pompes d’aquarium assez puissantes (minimum)

- Acide phosphorique (dilué a raison de 1 mL par litre)

- Carbonate de sodium

Démarche :
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- M¢élanger V/V les MBBR avec I’effluent récupéré (10 L chacun) de la mine a la sortie de

I’UTFE dans chacune des chaudieres (les MBBR occupent réellement 25% uniquement du

volume réactionnel)

- Installer les mélangeurs, les pompes d’aquarium et les nébuliseurs pour chaque chaudiére

(2 nébuliseurs par chaudiere)

- Installer la pompe doseuse avec la consigne de pH =7,4

- Ajouter dans chaque chaudiere 2 mL environ d’acide phosphorique

- Laisser se dérouler la nitrification pour 2 a 3 jours

Le suivi de ’efficacité de nitrification se fera par une analyse par chromatographie ionique des

SCN’, nitrites et nitrates ainsi qu’une analyse de N-NHz par une sonde spécifique. La Figure B. 1

explique le montage a réaliser dans cette étape du protocole.

’Chaudiérel ‘

’Chaudiérez ‘

’Chaudiére3 ‘

Mélange de MBBR
+ effluent de la
sortie du bassin 2

Figure B. 1: Schéma des chaudieres installés pour la nitrification en batch

Chaudiere de 20 L

“\ 4

ad

Supplémentation en oxygéne
Contrdle du pH (consigne : 7,4)

HsPO,
Volume des bacs 20L
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2- Mener la nitrification en continu (avec écoulement)

Une fois que les bactéries dans les chaudiéres digérent les SCN" et oxydent le N-NHz qui en résulte
en nitrite et nitrate, on peut passer a la nitrification en continu. Ceci sera simplement réalisé en
ajoutant des tuyaux entre les 3 chaudiéres et en intégrant le bac de 1’effluent récupéré de la sortie
de 'UTFE avec un débit faible avant la 1°® chaudiére. Dans cette étape, on vise a adapter les
microorganismes a la variation de la concentration des divers €léments dans les chaudieres. On va
aussi favoriser le développement d’'une communauté bactérienne par rapport a d’autres dans chaque
chaudiére. En effet, dans la 1°® chaudiére on aura les bactéries qui sont responsables de I’oxydation
des SCN™en N-NHs, dans la deuxiéme chaudiere les bactéries prédominantes seront celles qui
oxydent le N-NHs en NO et dans la 3°™ chaudiére il y aura prédominance des bactéries qui

continuent 1’oxydation de NO2 en NO:s.

Matériels requis pour cette étape :

- Perceuse

- Tuyaux

- Pompe péristaltique

- Colle époxy

- Connecteurs de tuyaux

Démarche :

- Auniveau 20 L de chaque chaudiere percer un trou de la méme section gque le connecteur
de tuyau (section filetée)

- Mettre le connecteur de tuyau et utiliser la colle époxy pour bien le fixer et étanchéifier la
jonction (figure B. 2)

- Connecter les tuyaux dans chacune des 3 chaudieres

- Disposer les chaudieres de fagon a ce que chaque chaudiére soit dans un niveau plus éleve
que la suivante (figure B. 3)

- Pour ’alimentation en continue du réacteur de nitrification, utiliser la pompe péristaltique.
Elle alimentera la 1ére chaudiére depuis le bac de 1’effluent récupéré de 1’usine a la sortie
de ’'UTFE.

- Connecter les pompes doseuses a consigne de pH = 7,4
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- Connecter les pompes d’alimentation en acide phosphorique pour que la concentration soit

d’environ 2 mg par litre d’eau traitée.

‘ Application
7 _______________ de la colle Connecteur de
Niveau20L V/ époxy tuyau /

™

Chaudiére

Figure B. 2: Schéma explication de I'installation du connecteur de tuyau sur une chaudiere

Figure B. 3: Photo du montage montrant la disposition des chaudiéres

- Une fois la téte de pompe et les tuyaux fixés, la pompe doit étre calibrée
- Lacolle époxy devrait sécher parfaitement avant la mise en marche, raison pour laquelle il est
mieux que les chaudiéres soit trouées et les connecteurs fixés avant la 1% étape de nitrification

en batch
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- Installer les chaudieres I'une plus élevée que 1’autre pour que I’eau déborde d’un réacteur vers
un autre et on aura moins de pompage requis dans le systéme

- Vuque I’acide phosphorique est concentré, le débit a appliquer est trop faible et techniquement
trés difficile a réaliser. 1l est donc conseiller de diluer 1000 fois 1’acide concentré pour pouvoir

appliquer un débit de pompe abordable a échelle laboratoire (0,11 mL/min).

3- Débuter la dénitrification en batch

Pour la dénitrification en batch, elle est totalement indépendante de 1’étape précédente, raison pour

laquelle elle peut débuter en paralléle avec la mise en continu de la nitrification.

Cette étape a pour objectif d’adapter les bactéries a I’effluent et aussi de favoriser la croissance des

bactéries dénitrifiantes. Deux approches seront testées dans le cas présent :

1) utiliser le SCN comme source de carbone minéral, pour les bactéries autotrophes
dénitrifiantes
2) utiliser le méthanol comme source de carbone organique, pour les bactéries hétérotrophes

dénitrifiantes.

Matériels et réactifs requis pour cette étape :

- Deux chaudiéres

- MBBR et boues de la mine récupérées du fond du clarificateur final de 1’usine biologique de
traitement

- 2 mélangeurs

- Acide phosphorique concentré

- Méthanol (100 mL dans 1 L)

- Cylindre gradué de volume 1L ou plus

Démarche :

- Préparer les mélanges des deux chaudiéres de dénitrification comme suit :
o Pour I’approche de dénitrification par le SCN :
= 8L MBBR
= 3L boues
= 5L de la derniére chaudiére de nitrification (dans laquelle il y a oxydation de NO2" en
NO3)
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10 L de I’effluent a la sortie de ’'UTFE

o Pour I’approche de dénitrification avec le méthanol :

8 L MBBR

3 L boues

15 mL méthanol

Remplir le restant de la chaudiére par I’effluent contenue dans la dernieére chaudiere de

nitrification.

- Installer les agitateurs avec une vitesse faible

- Ajouter 2 a 3 mL d’acide phosphorique dans chaque chaudiére

- Laisser la réaction se dérouler pendant 7 a 10 jours.

- Il ne faut pas que le brassage des chaudiéres soit violent ce qui provoquera la création de bulles

d’air dans les chaudiéres et donc inhiber la dénitrification qui est anaérobie.

- Le suivi de ’efficacité de dénitrification se fait par bilan d’azote sur les SCN", N-NHz, NO>
et NOs.

4-

Mener la nitrification et la dénitrification en continu

Une fois la dénitrification en batch est réalisée, on peut maintenant relier tout le systéeme depuis

I’entrée a la sortie pour réaliser a la fois la nitrification et la dénitrification selon les deux approches

mentionnées précédemment.

Matériels requis pour cette étape :

- Perceuse

- Tuyaux

- Connecteurs de tuyaux

- Colle époxy

- 2 pompes péristaltiques
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Démarche :

Comme dans le cas de la mise en continu de la nitrification, trouer avec la perceuse au niveau
20 L les deux chaudiéres de dénitrification

Fixer les connecteurs de tuyaux et les tuyaux a 1’aide de la colle époxy (voir la démarche dans
2éme étape du protocole)

Intégrer une pompe de recirculation entre la 3éme chaudiére de nitrification et le bac de
dénitrification par les SCN (la recirculation est de 50%)

Intégrer une pompe péristaltique qui alimente le méthanol dans la chaudiere de dénitrification
utilisant le méthanol

Les deux figures suivantes montrent le schéma et la photo réelle du montage réalisé.

NB :

Tout comme la contrainte pratique de I’ajout de I’acide phosphorique par la pompe
péristaltique, le méthanol est dilué a raison de 100 mL dans 1 L d’cau distillée et pompé a 0,12

mL/min dans la chaudiére correspondante.

Recirculation N
—/

Nébuliseurs d’air

rée - F*Fl') T

SCN-NH,-N (€) (.D‘) Sortiel Efﬂu.e[‘t

NH;-N=>NO,] (E) traite
NO,»NO;
H;PO,
ZE . pH pH 9 .
Meter Meter Méthanol
7
Na,CO,
{DPompe péristaltique >=Stirring MBBR

Figure B. 4: Schéma du montage de nitrification-dénitrification au complet
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Bac initial

NH3 > NO2

N\

Figure B. 5: Montage final du systéme de nitrification-dénitrification de I'effluent de la mine

Le tableau suivant synthétise les conditions opératoires de chacune des chaudieres dans ce

montage :
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Tableau B. 1: Conditions opératoires des 5 chaudiéres montées en série

Réacteur 1 2 3 4 5
Fonction Dénitrification | Dégradation | Nitritation Nitratation Dénitrification
par les SCN des SCN par le
méthanol
Réaction SCN = SCN = NHz =» NO2 | NO2 =» NO3z | NOs = N2
cible (CNO) NH3 (CNO) NHs
NO3z=>» N>
Volume total | 20 L
Remplissage | 10 L MBBR
Volume 25L
occupé par
les MBBR
Volume 175L
réactionnel
Aération Non Oui Oui Oui Non
Agitation 100-200 rpm | 300-400 rpm | 300-400 rpm | 300-400 rpm | 100-200 rpm
Contréle du | non 7,4 avec le 7.4 avec le non Non
pH carbonate de | carbonate de
sodium sodium
Alimentation | Effluent SCN | Réacteur 1 + | Réacteur 2 + | Réacteur 3 Réacteur 4 +
(400 a 550 Carbonate de | Carbonate de méthanol
ppm) par un sodium par la | sodium par la dilué a 100 ou
débit : 20 a 40 | pompe pompe 200 mL dans
mL/min + doseuse en doseuse en I Ldeaueta
recirculation | cas de besoin | cas de besoin débit entre 0,1
de la (pH de la (pH de la et 0,2
chaudiére de | consigne : consigne : mL/min)
nitratation (9 a | 7,4) 7,4)
20 mL/min) +
acide
phosphorigque
(concentration
cible : 2ppm)
Source de Acide Non Non Non Méthanol
nutriments phosphorique | (acide (acide (acide (dilué a 100
75% avec une | phosphorique | phosphorique | phosphorique | ou 200 mL
dilution résiduel) résiduel) résiduel) dans 1L
variant entre d’eau et a
1/1000 et débit entre 0,1
15/1000 (cible et 0,2
2 ppm) mL/min)
TRH 5413h 8a2lh
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Problemes prévus et solutions proposées

Les problemes auxquels le manipulateur fera face sont les suivant :

- Risque de débordement : En effet, dans les 3 chaudiéres de nitrification, vu que les MBBR

sont plus en suspension que dans les 2 autres chaudiéres de dénitrification, celles-ci peuvent
venir boucher la sortie de I’effluent vers le réacteur suivant et ainsi 1I’effluent sera accumulé
dans la chaudiére ayant ce probléme jusqu’a débordement.

o Solution proposée : Prendre une bouteille en plastique, la trouer plusieurs trous et la fixer

avec un attache en plastique au niveau de la sortie de I’effluent vers le tuyau.

Risque d’arrét de systéme : 1’équilibre bactérien dans ce cas est fragile. Une variation de pH

ou de la concentration en oxygene dissout peut causer 1’arrét de systeme.
o Solution proposée : le suivi des paramétres doit étre fait judicieusement surtout durant le

1°" mois du suivie (2 a 3 fois par semaine).

Usure des tuyaux des pompes : les tuyaux appliqués dans les pompes péristaltiques s usent

surtout dans ce cas ou les pompes fonctionnent 24h/24h 7j/7j.
o Solution proposeée : Vérifier périodiquement 1’état des tuyaux et s’assurer qu’il y a toujours

un tuyau disponible pour les remplacements en cas d’usure.

Usure des nébuliseurs : En fur et a mesure du déroulement de la réaction, les nébuliseurs

utilisés vont étre dégradés et ne pourront plus assurer leur tache de produire de fines bulles

d’air aidant a I’oxydation des composés azotés.

o Solution proposée : Vérifier 1’état des nébuliseurs et la taille des bulles produites et les
changer en cas d’usure.

- Arrét de systeme lors de Iaugmentation de débit : Lors de 1’augmentation de débit pour

pousser le systéeme a son efficacité maximale, il se peut que les bactéries se trouvent inhibés
par exces de substrat ce qui causera 1’arrét de systeme.

o Solution proposée : En cas d’augmentation de débit, augmenter la fréquence de suivi des
paramétres. Si il y a arrét de systéme, il est conseiller de retourner a la derniere valeur de
débit ayant montré une efficacité de traitement et procéder si nécessaire a la dilution des
chaudieres ou il y a accumulation d’une entit¢ chimique particulicre. Exemple
augmentation de débit d’entrée, ce qui va engendrer moins de temps pour les bactéries dans

le 1°" bac de nitrification qui oxydent les SCN", donc on se trouve dans les chaudiéres
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suivantes avec des concentrations élevées de SCN™vu que les bactéries qui les oxydent ne

sont pas majoritaires dans les autres chaudiéres).

Analyses a réaliser

Le tableau B. 2 résume les analyses a réaliser sur 1’effluent récupéré durant la période du suivi des

réacteurs batch et fed-batch

Tableau B. 2: Echantillonnage et analyses a réaliser

Analyse Volume Préservation/durée Méthode d’analyse | Appareil de
de conservation mesure
pH Sonde - Sonde pH Appareil Hach
plongée
POR directement | - Sonde POR
dans la
Oxygéne dissout | chaudiere [ Sonde Oxygeéne
en question
SCN* 5mL Acidifier par HNOz | Dosage Spectrophotométre
(pH < 2) colorimétrique
4°C/14 jours (Csikai et Barnard,
1983)
NO2/NO3/SO4% | 2 mL Non conservé Chromatographie | Chromatographie
[PO* Analyse dans les 24h | ionique (CEAEQ- | ionique
MA.300, 2014)
N-NHs* 25 a 30 mL | Acidifier avec Dosage de N-NHz | Sonde N-NHs
H2SO04 (pH < 2) 4°C | gazeux (APHA,
/28 jours maximum | 2012)
Carbone 15420 mL | H3PO4 Oxydation par Appareil TOC
organique total* /28 jours maximum | I’acide
phosphorique
Compositionde |5 mL de Non conservé Chromatographie | GC/MS
gaz gaz Analyse dans les 24h | phase gazeuse +
minimum Spectroscopie de

masse

*: échantillon filtré & 25 pum.




ANNEXE C - BILAN D’AZOTE DES ESSAIS EN BATCH ET EN FED-BATCH

Tableau C. 1 : Bilan d'azote des essais conduits en batch et en fed-batch
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Mélange SCN™ + NO2» SCN + NOs’

Test Batch Fed-batch Batch Fed-batch

Date 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv
Entrée/Sortie | Entrée Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie | Entrée | Sortie
N total 386,88 (2291 |6564 |12,26 |51,40 |23,36 |68,29 |39,21 |522,98|101,02|113,88|136,17|106,96|120,74 94,214 |102,58
Mélange N-NHs + NO2 N-NHs+ NOs

Test Batch Fed-batch Batch Fed-batch

Date 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv
Entrée/Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie
N total 1016,17 |103,00 |238,52 |173,74|327,64|181,53|245,27|196,95|878,38 /99,10 |254,26 |225,16 |347,55|207,37|310,67 | 245,86
Mélange BP + NO2 BP + NOs’

Test Batch Fed-batch Batch Fed-batch

Date 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv
Entrée/Sortie | Entrée Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie | Entrée | Sortie
N total 297,06 |10,32 |115,46 [82,96 |125,66|96,27 |164,51|142,28|459,78|39,03 |76,63 |46,05 |81,37 |39,75 |83,74 |21,32
Mélange Bl + NO> Bl + NOs’

Test Batch Fed-batch Batch Fed-batch

Date 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv
Entrée/Sortie | Entrée Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée | Sortie |Entrée |Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie | Entrée | Sortie
N total 292,60 52,13 |50,10 |56,14 |50,03 (61,45 |60,95 |57,40 |436,08(35,86 (63,99 |48,86 68,73 (48,34 |71,1 |33,56




Tableau C.1 : Bilan d'azote des essais conduits en batch et en fed-batch (Suite)
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Mélange MeOH + NO» MeOH + NOz

Test Batch Fed-batch Batch Fed-batch

Date 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv
Entrée/Sortie | Entrée Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie |Entrée | Sortie | Entrée | Sortie
N total 296,92 |0,25 |5356 [3,51 |5356 [3,23 |54,28 |1,76 |459,78|3,46 |78,21 |8,86 |77,42 |8,67 |73,47 |6,89
Mélange EtOH + NOy EtOH + NOs

Test Batch Fed-batch Batch Fed-batch

Date 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv 12-janv 20-janv 22-janv 26-janv
Entrée/Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie |Entrée |Sortie
N total 296,85 |65,14 |49,10 [52,98 |50,61 [48,27 |52,91 |43,05 |439,24|36,96 |73,47 |37,98 |72,68 |41,67 |71,89 |41,98
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