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Introduction

L’exploitation miniere fait partie intégrante de 1’histoire de I’humanité. Il y a déja 450 000
ans, Homo sapiens recherchait des matériaux naturels, tel que le silex, nécessaires a la
confection d’outils, d’armes et d’ornements (Weisgerber et Pernicka, 1995 ; Ghose, 2009).
L’homme a ainsi pris conscience tres tot de I’intérét d’exploiter les ressources minérales
présentes dans le sous-sol pour améliorer sa qualité de vie.

L’exploitation a grande échelle d’un site minier finit inévitablement par cesser suite au
tarissement d’un gisement ou pour des raisons économiques. L’abandon de nombreux sites
miniers au cours de I’histoire, sans réhabilitation, a donc eu d’importantes conséquences
environnementales. L’une de ces conséquences est la formation de drainages miniers acides
(DMA), suite a I’oxydation des minéraux sulfurés contenus dans les déchets miniers stockés de
maniére non-adéquate. Le DMA est considéré comme 1’une des pollutions aquatiques les plus
graves des zones industrielles et post-industrielles dans le monde. Sans intervention, un DMA
peut s’auto-entretenir pendant des siécles, aboutissant a 1’acidification des cours d’eaux et la
dissémination de métaux et métalloides toxiques dans 1’environnement.

Historiquement, le traitement des drainages miniers acides le plus employé est la
neutralisation via 1’application de produits chimiques, tel que la chaux. Ce traitement est
cependant non viable a long-terme, en raison de son colt et de ses impacts néfastes
considérables au niveau climatique, économique, sanitaire et environnemental. La gestion des
anciens sites miniers doit donc privilégier I'utilisation de dispositifs applicables a long terme et
a moindre frais, dans une optique de développement durable.

Une alternative au traitement chimique est 1’exploitation de processus microbiens
naturellement impliqués dans ’atténuation des polluants présents dans les DMA. En effet,
certains microorganismes, capables de se développer dans ces environnements extrémes,
modulent la toxicité et la mobilité des polluants via leur métabolisme. L’utilisation de ces
processus biologiques au sein de systeémes de traitement dit passifs, c’est-a-dire sans apport de
matiere et d’énergie, s’avere donc une voie prometteuse pour traiter les DMA. Les traitements
passifs, nécessitent moins de maintenance et produisent des boues plus stables que les procédés
actifs. L’efficacité des systemes de traitements biologiques passifs dépend de processus
biotiques et abiotiques complexes en perpétuelle interaction. L’étendue de nos connaissances
actuelles sur ces processus et leurs facteurs de contrdle varie en fonction des polluants.

L’arsenic (As), I’antimoine (Sb) et le thallium (TI) sont trois éléments toxiques
potentiellement présents dans les DMA. L'arsenic (As) est de loin le plus abondant dans les
effluents miniers. Aussi, de nombreuses études ont permis de mieux comprendre son
comportement dans ces milieux et ses interactions avec les microorganismes. Des procédés
biologiques de traitement utilisant des communautés microbiennes ou des souches bactériennes
ont été développés afin de piéger 1’arsenic présent dans les DMA. Cependant, les liens qui
existent entre la dynamique des communautés, leur potentiel fonctionnel, la physico-chimie des
eaux et I’efficacité des traitements demeurent mal compris. Ceci constitue a 1’heure actuelle un
verrou pour I’amélioration et le controle des performances de ces systémes. L’antimoine et le
thallium représentent des problématiques émergentes sur les sites miniers. Ces deux éléments
ont été peu étudiés dans le contexte du traitement des drainages miniers acides. Les processus
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biogéochimiques et les communautés microbiennes impliquées dans [’atténuation de ces
polluants doivent donc étre mieux caractérisés afin de proposer des traitements biologiques
adaptés.

Cette these a pour objectif de contribuer au développement de systémes de traitement
biologique passif des drainages miniers acides contenant de 1’arsenic, de 1’antimoine et/ou du
thallium. Deux objectifs scientifiques distincts ont été poursuivis en fonction du niveau de
développement inégal de ces systémes selon le polluant visé:

Pour I’antimoine et le thallium, ’objectif était d’améliorer nos connaissances sur les
transformations directes ou indirectes du Sb et du TI par les microorganismes dans les DMA,
afin d’évaluer la possibilité de traiter ces polluants par des procédés passifs basés sur des
processus microbiens.

Pour I’arsenic, I’objectif était de mieux caractériser I’effet de facteurs physico-chimiques
sur la diversité et la structure des communautés bactériennes impliquées dans la remédiation de
I’As, pour qu’a terme, ces travaux contribuent a améliorer les performances des traitements
passifs des drainages miniers acides arséniés.

A cet effet, une synthése des connaissances concernant le comportement de 1’As, du Sb
et du TI dans les drainages miniers acides et leurs interactions avec les microorganismes a été
réalisée. Elle fait I’objet du chapitre I de ce manuscrit. Cet état de 1’art a permis de concevoir
une approche expérimentale permettant d’aborder certains des verrous associés au
développement de méthodes de bioremédiation adaptées a ces ¢léments.

Les résultats de ce travail expérimental sont présentés dans les chapitres 11, III et [V sous
la forme d’articles scientifiques.

Le chapitre II présente les résultats d’expérimentations en laboratoire visant a évaluer la
capacité d’un consortium microbien a tolérer et oxyder I’antimoine en condition acide typique
de DMA.

Le chapitre III porte sur I’¢limination simultanée de I’arsenic, de I’antimoine et du thallium
au sein d’un bioréacteur a flux continu de laboratoire traitant un DMA par sulfato-réduction.

Le dernier volet expérimental de cette thése, objet du chapitre IV, présente les résultats
d’une expérimentation utilisant un pilote de traitement a flux continu implanté sur le terrain et
alimenté¢ par un DMA réel, riche en arsenic. L’objectif est d’étudier la dynamique spatio-
temporelle des communautés bactériennes qui se développent au sein du pilote, en lien avec les
variations de la physico-chimie des eaux et des précipités.

La synthése des avancées obtenues suite a ces expérimentations conclue finalement ce
manuscrit, avec une ouverture sur leurs applications pour le développement de nouvelles
stratégies de bioremédiation des sites miniers et de nouvelles perspectives de recherches.
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Chapitre I : De la formation des DMA a leur bioremédiation

1. Drainages miniers acides (DMA) : origine et impacts

1.1. Formation des drainages miniers acides
1.1.1. Définition et caractéristiques d’un drainage minier acide

L’exploitation miniére a ¢été et représente toujours une activité indissociable du
développement industriel et technologique humain. Cependant, a chaque étape d’un projet
minier, de la prospection minérale jusqu’a I’aprés-mine, sont associ€s un ou plusieurs impacts
¢cologiques. Les séquelles environnementales majeures sont dues a la gestion et au stockage
des déchets miniers (ELAW, 2010). Lottermoser (2010) estime une production annuelle
mondiale des déchets miniers solides de 20 a 25 milliards de tonnes. Ces résidus miniers sont
riches en minéraux sulfurés, métaux et métalloides parfois toxiques. Lors d’un stockage
inadapté, I’air et le sol peuvent tre contaminés par la dispersion de poussieres, tandis que les
eaux souterraines ou de surface peuvent étre polluées par le lessivage de ces déchets (Hudson-
Edwards et al., 2011). La dispersion de métaux et métalloides, due aux activités minicres, dans
les écosysteémes terrestres, aquatiques et atmosphériques a été estimée a plusieurs millions de
kilogrammes par an (Nriagu et Pacyna, 1988). Il est possible de limiter cette dispersion en
améliorant les conditions de stockage des déchets miniers. Cependant, dans le cas d’anciens
sites miniers ayant généré des déchets riches en sulfures, les conditions de stockage inadaptées
conduisent a la formation de drainages miniers acides (DMA) capables de s'auto-entretenir
pendant des siecles (Modis et al., 1998).

Le drainage minier acide est un type de pollution des cours d’eau superficiels produit lors
du contact des minerais sulfurés présents dans les roches mises a nue par I'exploitation minicre
ou dans les déchets miniers riches en sulfures avec ’air et I’eau. Le DMA est caractérisé par un
pH faible (~3) et une forte teneur en sulfates (jusqu’a 4,9 g/L), fer (jusqu’a 1,7 g/L) et autres
métaux et métalloides (Casiot et al., 2004) (Fig.1). Il produit des effets déléteres sur les tres
vivants dans les milieux aquatiques exposés a ces pollutions (Hogsden et Harding, 2012). C’est
pourquoi les DMA sont considérés comme une des pollutions aquatiques les plus graves des
zones industrielles et post-industrielles dans le monde (Johnson, 1995). En 2005, Johnson et
Halberg ont estimé que 19 300 km de rivieres, 72 000 hectares de lacs et réservoirs d’eau douce
¢taient séverement impactés par les effluents miniers a I’échelle mondiale.
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Figure 1 : Localisation et caractéristiques physico-chimiques de quelques drainages miniers acides a travers le

monde. Certaines caractéristiques physico-chimiques n’ont pu étre renseignées faute de données (Méndez-Garcia
et al., 2015).

1.1.2 Processus géochimiques a I’origine des drainages miniers acides

L’oxydation des minerais sulfurés produit de 1’acide sulfurique et mobilise les métaux,
aboutissant a la formation des DMA. La pyrite (FeSz) est le minéral sulfuré le plus abondant.
Les réactions de son oxydation directe et indirecte ont été largement décrites (Evangelou, 1995
; Lowson, 1982 ; Singer et Stumm, 1970 ; Moses et al., 1987 ; Baker et Banfield, 2003 ; Akcil
et Koldas, 2006). A pH proche de la neutralité, la pyrite subit une oxydation directe et lente par
I’oxygene selon 1’équation suivante :

Equation 1 : FeS; + % 02 + H,0 2 Fe?" +2S04* + 2H"

Cette premicre oxydation aboutit a la libération de fer ferreux [Fe(II)] et d’acide sulfurique
(H2SO4) diminuant le pH. En condition oxydante, le fer ferreux est oxydé en fer ferrique
[Fe(III)] selon 1’équation 2 :

Equation 2 : Fe*" + %5 O, + 2H" 2 Fe*" + H,0
Le Fe(III) produit oxydera a son tour la pyrite lorsque le pH est inférieur a 4 (Nordstrom et
Alpers, 1999) :
Equation 3 : FeS> + 14Fe*" + 8H,0 2 15Fe*" +2S04* +16H"

Cette oxydation indirecte de la pyrite est 10 a 100 fois plus rapide que I’oxydation directe
(équation [1]) (Ritchie, 1994). Elle génére du Fe(Il) qui sera lui-méme oxydé selon I’équation
2, en particulier a travers les processus biologiques décrits dans la partie suivante. Un procédé
cyclique s’établit alors entre les équations 2 et 3 aboutissant a 1’auto-entretient des DMA. Pour
arréter ce cycle, il faudrait isoler les réactifs de I’oxygene ou bien augmenter le pH. En effet, le
Fe(III) précipite par exemple sous forme d’hydroxyde (Fe(OH)3) et d’oxyhydroxyde (FeOOH)
de fer lorsque le pH du milieu est supérieur a 5 :
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Equation 4 : Fe*" + 3H,0 2 Fe(OH)s3) + 3H"
Equation 5 : Fe*" + 2H,0 2 FeOOHs) + 3H"

Ces précipités brun-jaune sont a 1’origine de la couleur et des concrétions laminées
caractéristiques des DMA, illustrées par la figure 2. Cependant, la précipitation du fer reste
provisoire, car la libération de protons (H") lors de ces hydrolyses diminue le pH et rétablit ainsi
le procédé cyclique.

Figure 2 : Photographies montrant les différents facies des précipités de fer : formation de concrétions
laminées (a) et déshydratées (b); une vue en microscopie électronique a balayage des bactéries et des
diatomées dans les concrétions laminées (c); crofite ferrugineuse a la surface d’eau stagnante (d) (Egal et al.,
2008).

1.1.3. Biolixiviation

Des processus biologiques, nommés biolessivage ou biolixiviation, contribuent a la
formation et au maintien des DMA. Les déchets miniers représentent une niche écologique pour
une diversité de microorganismes acclimatés aux conditions extrémes des DMA. La plupart de
ces microorganismes sont impliqués dans le cycle du fer et du soufre (Schippers et al., 2010).
Ils agissent comme des catalyseurs des réactions chimiques ayant lieu a la surface des minéraux
et en solution (cf. chapitre précédent).

Les microorganismes capables d’oxyder le fer sont généralement favorisés par les
concentrations en fer élevées dans les DMA. C’est pourquoi ces milieux contiennent de
nombreux microorganismes qui tirent leur énergie de I’oxydation du Fe(Il) en Fe(Ill). La
premiere bactérie capable d’oxyder le fer ayant été isolée de DMA est Acidithiobacillus
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ferrooxidans. D’autres bactéries ainsi que des archées ferro-oxydantes ont par la suite été
recensées (Tableau 1). Leur activité accélere la formation des DMA. En effet, elle permet la
régénération du fer ferrique a pH acide (équation 2), nécessaire a I’oxydation indirecte de la
pyrite. Cette régénération est thermodynamiquement favorable, mais elle est tres lente voire
négligeable a un pH inférieur a 4 (Stumm et Morgan 1981 ; Baker et Banfield, 2003 ; Johnson
et Hallberg, 2005a). A un tel pH, I’oxydation microbienne du fer est jusqu’a 10° fois plus rapide
que son oxydation abiotique (Singer et Stumm, 1970). La dissolution de la pyrite suite a
I’oxydation microbienne du fer ferreux en fer ferrique correspondrait a un mécanisme indirect.
Cependant d’autres études supposent une catalyse directe. Cette hypothése s’appuie sur la
nécessité d’une proximité entre les microorganismes et la surface de la pyrite pour favoriser sa
dissolution (Larsson et al., 1993 ; Edwards et al., 1998 et 1999 ; Fowler et al., 1999 ; Edwards
et al., 2000 et 2001). Ces résultats suggerent donc une attaque enzymatique de la pyrite par les
bactéries liées a sa surface via la présence de substances polymériques extracellulaires (EPS).
Cette hypothese ne fait cependant pas consensus. Le débat reste donc ouvert concernant les
détails du mécanisme (ou des mécanismes) de la biolixiviation (Baker et Banfield, 2003 ;
Srichandan et al. 2019).

Certains procaryotes, tels qu’Acidithiobacillus ferrooxidans, sont aussi capables d’oxyder
des produits soufrés intermédiaires de 1’oxydation de la pyrite. L’ensemble de ces procaryotes
sulfo-oxydants, présentés dans le tableau 1, facilite 1’acidification et donc la génération du
DMA (Lindsay et al., 2015).
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Tableau 1 : Principaux procaryotes ferro- et sulfo-oxydants observés dans les DMA, adapté de Johnson et
Hallberg (2003, 2008) ; Hallberg, (2010) ; Volant (2012) ; Javerliat (2014) ; Johnson et al. (2014) et Chen et al.
(2016)

Oxydation

Phylum/Classe Genre/Espece
Fe S

Proteobacteria
o-proteobacteria Acidiphiphilium acidophilum
Acidiphiphilium angustum
Acidiphiphilium cryptum
Acidiphiphilium multivorum

+ o+ 4+ + +

Acidicaldus organivorans
pB-proteobacteria Ferrovum myxofaciens +

_|_

Gallionella ferruginea

+

Thiomonas spp.
y-proteobacteria Acidithiobacillus caldus
Acidithiobacillus ferridurans
Acidithiobacillus ferriphilus
Acidithiobacillus ferrivorans
Acidithiobacillus ferrooxidans
Acidithiobacillus thiooxidans

Halothiobacillus spp.

+ + + +
+ + + + + + + +

Actinobacteria Acidimicrobium ferrooxidans
Acidithrix ferrooxidans
Ferrimicrobium acidiphilum
Ferrithrix thermotolerans
Nitrospirae Leptospirillum ferriphilum
Leptospirillum ferrodiazotrophum

T T S S

Leptospirillum ferrooxidans
Firmicutes Alicyclobacillus disulfidooxidans

+

Alicyclobacillus tolerans
Sulfobacillus acidophilus +
Sulfobacillus thermosulfidooxidans +
Agquificae Hydrogenobaculum acidophilum
Crenarchaeota Acidanus brierleyi +
Sulfolobus acidocaldarius
Sulfolobus tokodaii
Sulfolobus metallicus

+ o+ + + + o+

Metallosphaera sedula
Euryarchaeota Acidiplasma aeolicum

Acidiplasma cupricumulans

Ferroplasma acidamanus

+ 4+ + + o+

Ferroplasma acidphilum
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1.2. Conséquences des drainages miniers acides

Au total, 4303 articles scientifiques traitant des DMA ont été recensés sur la base de données
Scorpus entre 1980 et 2016. Or, seulement 8 % de ces derniers ont ét€ publiés avant 1994. Cette
analyse effectuée par Kefeni et al. en 2017 illustre une prise de conscience tardive des
conséquences de la formation d’'un DMA. L’acidification et la libération d’¢éléments toxiques
dans I’environnement, lors de la formation des DMA, sont a 1’origine de la pollution des
écosystémes. Les conséquences sont a la fois écologiques, sanitaires et socio-économiques. De
plus, un DMA peut s’auto-entretenir pendant des siécles si aucune stratégie de remédiation n’est
appliquée (Modis et al., 1998).

1.2.1. Impact écologique

La biodiversité réduite observée dans les DMA est due a la fois a 1’acidité et a la présence
de polluants dans ces milieux extrémes. Au niveau cellulaire, 1’acidification des systémes
aquatiques provoque une altération des membranes et des composants internes pouvant mener
a la lyse cellulaire (Carlson-Gunnoe et al., 1983 ; Wortman et al., 1986). Plusieurs métaux et
métalloides présents dans les DMA sont hautement toxiques. Leur similarité structurale avec
des nutriments essentiels au métabolisme, comme 1’arsenic avec le phosphate et le glycérol,
leur permet de pénétrer dans les cellules et d’interagir avec certaines fonctions métaboliques
(Kelly, 1988 ; Tessier etal., 1982 ; Tyler et al., 1989). Plusieurs études signalent I’accumulation
des métaux et métalloides par les plantes aquatiques et terrestres, par les organismes benthiques
et par les animaux suite a une pollution par des effluents miniers acides (Kelly, 1988 ; Tessier
et al., 1982 ; Tyler et al., 1989 ; Cain et al., 2000 ; Besser et al., 2001 ; Greig et al., 2010). La
figure 3, issue de Gray, 1997, liste plusieurs des impacts métaboliques et physiologiques des
DMA sur les organismes. Cette étude note aussi une dégradation physique, chimique et
écologique des habitats incompatibles avec la vie. Par exemple, la coloration et les colloides
des drainages miniers acides augmentent la turbidité qui impacte la photosynthése et obstrue
les branchies des poissons. Les précipités d’oxydes de fer recouvrent le lit des cours d’eau
altérant I’habitat des étres vivants (substrat instable, perte de niche écologique, toxicité des
sédiments, augmentation du débit et réduction de la turbulence) (Hoehn et Sizemore, 1977 ;
Gray, 1997).

Les DMA induisent une perturbation de la structure des communautés et des réseaux
trophiques (Gray, 1997). La structure des communautés microbiennes est réduite a un nombre
limité d’especes dont les capacités métaboliques sont adaptées aux conditions extrémes de ces
environnements (Baker et Banfield, 2003 ; Lear et al., 2009). Les producteurs primaires sont
impactés par la destruction des ions carbonates et bicarbonates a pH acide, car ils les utilisent
comme source de carbone inorganique (Kelly, 1988). Ainsi, les conditions extrémes des DMA
entrainent une baisse de la productivité primaire (plantes aquatiques) et une réduction de la
diversité et des concentrations de phytoplancton, de zooplancton et du benthos (Niyogi et al.,
1999 ; Cherry et al., 2001 ; Battaglia et al., 2005 ; Bray et al., 2008 ; Hogsden et Harding, 2012).
Plusieurs études ont montré un impact significatif des DMA sur la vie piscicole amenant a une
réduction ou suppression totale des populations de poissons (Sullivan et Gray, 1992 ;
Rutherford et Mellow, 1994 ; Besser et al., 2001 ; Greig et al., 2010). C’est pourquoi, ces études
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suggerent 1’utilisation des poissons et des macroinvertébrés comme bioindicateurs de la
pollution induite par les DMA (Gray, 1997 ; Gray et Delaney, 2008 ; He et al., 2015).
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Figure 3 : Les principaux impacts des DMA sur un systeme lotique (Gray, 1997)

1.2.2. Impact sur la santé humaine

Les DMA peuvent dégrader la qualité des eaux souterraines (Lottermoser, 2003) et de celles
destinées a la consommation humaine (Rojas et Vandecasteele, 2007 ; Chen et al., 2007 ;
McCarthy et Humphries, 2013). Un autre risque sanitaire concerne la contamination via la
chaine alimentaire quand les cultures sont situées a proximité ou irriguées avec un DMA (Lin
et al., 2005 ; Garrido et al., 2009 ; Choudhury et al., 2017).

Selon I’OMS (Organisation Mondiale de la Sant¢), la santé est un état de complet bien-Etre
physique, mental et social, et ne consiste pas seulement en une absence de maladie ou
d'infirmité. C’est pourquoi I’impact des DMA sur la santé des populations ne peut étre évalué
seulement par rapport a un état physiologique. Des enquétes sociales menées sur les populations
vivant a proximité des DMA mettent en évidence une inquiétude et un mal-étre vis-a-vis du
danger que représentent les rejets miniers (Dogaru et al., 2009 ; Obiri et al., 2016 ; Moeng,

2018). Dans certains cas, I’existence de DMA peut causer un déplacement des populations
(Hobbs et al., 2008).
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Chapitre I : De la formation des DMA a leur bioremédiation

1.1.1. Impact économique

Les DMA limitent aussi d’autres usages des cours d’eau comme les activités récréatives, de
péche, d’agriculture et industrielles. Down et Stocks estimaient déja en 1977 un impact sur les
zones de péches et de récréation sur plus de 21 000 km de lacs et rivieres. En conséquence,
I’économie liée au tourisme peut en étre affectée. Les terres proches des DMA peuvent aussi
devenir inaptes a ’agriculture, soit via I’irrigation, soit par une baisse de productivité ou encore
une accumulation de polluants dans les cultures (Lin et al., 2005 ; Garrido et al., 2009 ;
Choudhury et al., 2017). Au niveau financier, la gestion des anciens sites miniers et de leurs
résidus représente un colt significatif. Le montant des dépenses liées aux DMA en Australie
est estimé approximativement a 80 millions de dollars annuel, voir plus de 1 000 millions de
dollars sur 15 ans. Des montants similaires sont rapportés pour le Canada, les Etats-Unis et
d’autres pays (Hobbs et al., 2008). En France, la gestion opérationnelle de sécurité aprés mine
est assurée depuis 2006 par le Département Prévention et Sécurité Miniere (DPSM) du Bureau
de Recherches Géologiques et Mini¢res (BRGM). Un budget de I’ordre de trente millions
d’euros lui est accordé par le Ministére de I’Environnement pour mener cette mission. Le
DPSM réalise chaque année entre 20 et 30 projets de travaux au titre de maitre d’ouvrage
délégué et assure la gestion de plus de 1850 ouvrages, implantés sur des sites miniers
abandonnés a travers tout le territoire national (Charles et al., 2017).
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2. Métaux et métalloides au sein des drainages miniers
acides : cas de I’arsenic, de ’antimoine et du thallium
2.1. Présence et toxicité

De nombreux métaux et métalloides sont présents dans les drainages miniers acides, tels
que le Pb, Sb, As, Bi, Cu, Co, Ni, Zn, Au, Ag, Se, et le Te (Deditius et al., 2011). Les présents
travaux de thése s’intéressent plus particuliérement a trois polluants d’intérét prioritaire selon
le conseil de ’'union européenne et 1’agence américaine de protection de I’environnement
(Council of the European Communities, 1976 ; US EPA, 1982): I’arsenic (As), I’antimoine (Sb)
et le thallium (T1).

2.1.1. Arsenic

L’arsenic (As) est le 20°™ élément le plus abondant dans la croiite terrestre. Sa
concentration y varie entre 2 et 5 mg/kg (Taylor et McLennan, 1985). Sa présence dans les
autres compartiments environnementaux provient a la fois de sources naturelles (altération des
roches, éruptions volcaniques, sources thermales et feux de forét) et anthropiques. Au cours du
siecle dernier, les composés arséniés ont €té utilisés dans de nombreux produits et procédés
industriels (e.g. pesticides, préservation du bois, tannerie, fabrication du verre et de produits
¢lectroniques). Ces activités agricoles, industrielles et mini¢res ont largement contribu¢ a la
libération de I’arsenic dans I’environnement (Bissen et Frimmel, 2003).

La toxicité de cet ¢lément est reconnue. De fagon générale, 1’arsenic inorganique présente
une toxicité aiglie plus importante que les especes organiques, et I’arsénite [As(III)] est plus
toxique que I’arséniate [As(V)] (Baker et al., 2018). Cette toxicité s’explique par la similarité
structurale de l'arséniate avec le phosphate et de 1'arsénite avec le glycérol qui leur permet de
rentrer dans les cellules respectivement via les transporteurs du phosphate et les
aquaglycéroporines (Rosen et Liu, 2009). A I’intérieur des cellules, 'arsenic interagit avec des
protéines et inhibe des réactions métaboliques essentielles a la vie (Goyer et Clarkson, 2001).
L’exposition chronique a D’arsenic via I’eau de boisson est a I’origine d’une variété de
pathologies incluant des cancers, comme I’illustre la crise sanitaire survenue au Bengladesh
suite a la pollution arséniée des eaux d’alimentation (Hossain, 2006). C’est pourquoi la norme
de qualité des eaux destinées a la consommation humaine a été fixées a 10 ug/L et la norme de
qualité environnementale a 4,2 ug/L au-dessus du bruit de fond géochimique (Décret n® 2001-
1220 ; Directive 98/83/CE ; valeur guide OMS ; Directive 2000/60/CE).

Les DMA représentent une menace pour les ressources en eau car ils peuvent contenir des
dizaines voire des centaines de mg/L d’arsenic dissous (Williams, 2001 ; Casiot et al., 2003).
La libération de I’arsenic dans les DMA dépend de 1’altération et de la teneur initiale en As des
minéraux (mécanisme décrit dans la section 1.1.2 via I’exemple de la pyrite) (Tableau 2). A
cause d’une affinité géochimique entre 1’arsenic et le soufre (élément chalcophile), il existe plus
de 156 minéraux sulfurés associés a 1’arsenic ; ceux-ci sont recensés dans la base de données
Mindat (Paikaray, 2015). Les sulfures d’arsenic les plus fréquents au niveau des sites miniers
sont la pyrite arsénifere (FeS;-As), 1’arsénopyrite (FeAsS), le réalgar (As2Sz), 1’orpiment
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(As2S3), la  cobaltite  (CoAsS), [I’énargite  (CuszAsS4), et la  tennantite
[(Cu,Ag;Zn,Fe)i2(As,Sb)4S13] (Paikaray, 2015).

Tableau 2 : Concentrations typiques en arsenic dans les minéraux sulfurés. Modifi¢ d’aprés Smedley et
Kinniburgh (2002) et Fernandez (2017).

Minéral Formule chimique Concentration As (mg/kg)
Réalgar As4Sy 701 000
Orpiment As2S3 610 000
Arsénopyrite FeAsS 460 000
Gersdorffite NiAsS 453 000
Cobaltite CoAsS 452 000
Tennantite (Cu, Fe)12As4S13 203 000-216 000
Enargite Cu3AsS,4 191 000
Marcasite FeS 20-126 000
Pyrite FeS 100-77 000
Sphalérite ZnS 5-17 000

Galene PbS 5-10 000
Chalcopyrite CuFeS; 10-5 000
Pyrrhotite Feq-xS 5-100

L’arsenic rejeté dans les eaux de surface par les activités minieres est actuellement quantifié
au niveau national pour 8 sites miniers sur 55 répertoriés sur le SIG Mines du BRGM (Manlius
et al., 2009). Cependant, d’apres I’inventaire minéralogique et géochimique mené sur 330 sites
miniers (Greffié et al., 2004), jusqu’a 65 gisements sont susceptibles d’induire une pollution
arséniée sur le territoire métropolitain (Fig. 4).

T T T T T 1
a 188 288 388 488 588 kn

Figure 4 : Carte des mines ayant extrait des
minerais arséni€s, représentées par des
triangles noirs, en France métropolitaine
d’aprés le site sigminesfrance.brgm. fr
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2.1.2. Antimoine

L’antimoine et I’arsenic sont deux analogues structuraux. Naturellement, la concentration
en antimoine dans les eaux douces est inférieure au pg/L et de quelques pg/g pour les sédiments
(Filella et al., 2002a). Cependant, des analyses de carottes de glace et de tourbes ont montré une
importante augmentation des rejets d’antimoine dans 1’environnement durant les deux derniers
siecles (Shotyk et al., 2005 ; Krachler et al., 2005). Cette augmentation est due a un important
usage industriel de ce composé, dont la consommation est répartie de la fagon suivante : 52 %
comme retardateur de flamme, 38 % comme alliage du plomb et comme composé des batteries
au plomb, 6 % comme catalyseur dans la production du polyéthyléne téréphtalate (PET), et
moins de 3 % pour la chimie et la céramique. La demande importante en antimoine en fait un
métalloide critique dont les réserves pourraient €tre épuisées d’ici une décennie (Dupont et al.,
2016). Cette situation fait de I’antimoine a la fois un probléme économique et environnemental
émergeant.

L’antimoine présente une toxicité aigiie dont le tableau clinique ressemble trés fortement a
celui d’une intoxication arsenicale (Lauwers et al., 1990). Tout comme 1’arsenic, les formes
trivalentes de I’antimoine sont plus toxiques que celles pentavalentes avec une toxicité moindre
des especes organiques par rapport aux inorganiques (Filella et al., 2007 ; Herath et al., 2017).
Cette toxicité semble étre due a des interactions avec les groupements thiols du glutathion et
des protéines (Sun et al., 2000). Cependant, la compréhension des mécanismes cellulaires et
moléculaires d’adsorption et de toxicité chez I’ Homme doivent encore étre approfondis. De
méme, le nombre limité d’études réalisées a ce jour ne permet pas de statuer quant a sa toxicité
chronique. Méme si plusieurs de ces études suggerent la génotoxicité et la cancérogénicité de
I’antimoine et de ses dérivés (Cooper et al., 1968 ; Potkonjak et Pavlovich, 1983 ; El Shanawany
et al., 2017), seul le trioxide d’antimoine est actuellement considéré comme un cancérogene
potentiel par le CIRC (Centre international de recherche sur le cancer). La concentration en Sb
dans I’eau potable a donc été limitée a 5 ng/L (Décret n® 2001-1220 ; Directive 98/83/CE).

Les activités minieres ont constitué la principale source anthropique de rejet d’antimoine
dans les sols et les eaux au cours du dernier si¢cle (Guo et al., 2014a). Sur les sites miniers, la
quantit¢ d’antimoine libérée dépend du type de gisements présents. Comme [’arsenic,
I’antimoine est un élément chalcophile. Le plus commun des minerais sulfurés d’antimoine est
la stibnite, aussi appelée stibine et plus rarement antimonite (Sb2S3). Il est fréquemment associé
a des minéraux secondaires dont les plus fréquents sont, dans I’ordre : la bindheimite
(Pb2Sb207), la stibiconite (Sb3OsOH), la valentinite (Sb203), la cervantite (Sb204), la kermesite
(Sb2S20) et la sénarmontite (Sb20Os3) (Roper et al., 2012 ; Multani et al., 2016). Le tableau 3
présente le pourcentage d’antimoine dans la composition chimique de ces principaux minerais.
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Tableau 3 : Principaux minerais contenant de I’antimoine (Webmineral Mineralogy database website, 2019,
http://www.webmineral.com).

Minéral Formule chimique Sb (mg/kg)
Sénarmontite Sb20s 884 000
Valentinite Sb,03 835 000
Cervantite Sby04 792 000
Stibiconite Sb;06OH 764 000
Kermesite Sb2S>0 752 000
Stibnite/Stibine/Antimonite Sb»S; 716 800
Bindheimite Pb2Sb,07 316 000

Les gisements susceptibles d’induire une pollution de I’environnement a 1’antimoine
représentent 100 sites sur I’ensemble du territoire métropolitain, soit 1/3 des exploitations
inventoriées (Greffi¢ et al., 2004) (Fig. 5).

T T T T 1
a 100 288 300 488 500 kn

Figure 5 : Carte des mines ayant extrait des
minerais d’antimoine, représentées par des points
noirs, en France métropolitaine d’apres le site
sigminesfrance.brgm. fr

2.1.3. Thallium

Le thallium est un élément naturellement peu abondant dans I’environnement. Sa
concentration dans les roches, la crotite continentale ou océanique est généralement inférieure
a 1 pg/g (Belzile et Chen, 2017). Cependant, 1’utilisation anthropique du thallium a augmenté
depuis sa découverte en 1861 par William Crookes. Son utilisation dans de nombreux produits
de consommation (e.g. crémes dépilatoires, pesticides et traitements médicaux) au début du
XX siecle a été rapidement interdite a cause de sa toxicité (Nriagu, 1998). Aujourd’hui, il est
encore largement utilisé dans des domaines comme les hautes technologies (e.g. cellules
photoélectriques) ou la médecine (Belzile et Chen, 2017). Cette utilisation entraine une
émission industrielle de Tl dans ’environnement estimée entre 2000 a 5000 tonnes par an
(Kazantzis, 2000). Or des problémes de santé¢ publique liés a une exposition au Tl ont été
détectés dans les régions minieres en Chine et en Italie (Zhou et al., 2008 ; Campanella et al.,
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2016). Méme si ces contaminations restent locales, le thallium est considéré par principe de
précaution comme un polluant émergeant au vu de sa consommation croissante et de sa haute
toxicité.

Cette toxicité est équivalente voire supérieure a celles de I’arsenic, du mercure, du
cadmium, du plomb et du cuivre (Peter et Viraraghavan, 2005 ; Rodriguez-Mercado et
Altamirano-Lozano, 2013). Elle s’explique notamment par sa capacité a remplacer le potassium
dans les systemes biologiques, mais les mécanismes liés a cette toxicité ne sont pas encore
pleinement ¢lucidés (Karbowska et Zembrzuski, 2016 ; Cvjetko et al., 2010). Le TI(I) serait
plus toxique que le TI(IIT) pour les humains et les mammifeéres selon des tests toxicologiques,
alors que le TI(II) serait plus toxique pour certaines espéces d’algues et d’invertébrés
aquatiques (Rodriguez-Mercado et Altamirano-Lozano, 2013). Malgré sa toxicité, aucune
norme de qualité environnementale, limite ou référence de qualité dans les eaux de
consommation n’est actuellement fixée en France. En effet, ’ANSES (Agence nationale de
sécurité sanitaire de l'alimentation, l'environnement et du travail) et ’EPA (Environmental
Protection Agency) s’accordent sur le fait que les données existantes sur la toxicité chronique
du thallium ne permettent pas de conclure quant a son caracteére cancérigéne, génotoxique et
reprotoxique (US EPA, 2009 ; ANSES, 2012).

Dans les résidus miniers, le thallium est souvent associ¢ aux gisements de sulfure de métaux
de base (Zn, Pb, Cu), tels que la pyrite (FeS,), la marcasite (FeS.), ou encore la sphalérite (ZnS),
dont les concentrations peuvent dépasser la centaine de mg/kg de solide (Tableau 4)
(Karbowska, 2016). Parmi ces gisements de sulfures, 11 présentent des quantités notables de
thallium a I’échelle nationale (Greffié et al., 2004).

Tableau 4 : Concentrations en thallium dans les principaux minéraux sulfurés (Karbowska, 2016)

Minéral Formule chimique Concentration Tl (mg/kg)
Pyrite FeS: 800-1200

Marcasite FeS: > 1000

Sphalérite ZnS 36-500

2.2. Spéciation et comportement
2.2.1.  Spéciation de I’As, du Sb et du Tl en solution

La toxicité de I’As, du Sb et du Tl et leur mobilité dans le milieu aquatique dépendent de
leur spéciation chimique. Un point commun a ces trois ¢léments est que leur spéciation est
gouvernée par des processus rédox dont les facteurs clés sont le pH et le potentiel rédox (Eh).
Les diagrammes Eh-pH de chacun de ces ¢léments sont représentés dans les figures 6, 7 et 8.
IIs permettent de visualiser les domaines de prédominance des différentes formes rédox et les
especes ioniques correspondantes en fonction du Eh et du pH. Ces diagrammes supposent
toutefois des conditions d’équilibre thermodynamique. Dans la nature, cet équilibre n’est pas
toujours atteint ; aussi la spéciation rédox mesurée pour ces ¢léments dans I’environnement
peut se distinguer notablement de ces prévisions théoriques.
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Figure 6 : Diagramme Eh-pH de I’arsenic dans le systéme
Fe-As-S-H,O0 a 25°C et 1 bar, modifi¢ d’aprés Suratman,
2016. La zone bleue représente les conditions de pH du
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Figure 7 : Diagramme Eh-pH de I’antimoine dans le

systéme Sb-S-H,O, pour des concentrations en antimoine
et en sulfure dissous de 10® mol/L et 103 mol/L
respectivement, modifi¢ d’apres Filella et al. (2002). La
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L’arsenic et I’antimoine se présentent respectivement sous quatre états d’oxydation (-3, 0,
+3, +5), sous formes inorganiques ou organiques. Ils peuvent évoluer réversiblement d’une
forme solide, liquide a gazeuse. Toutefois, les formes inorganiques trivalente ou pentavalente
prédominent dans I’environnement (Baes et Mesmer, 1976). Les especes aqueuses majoritaires
dans les DMA sont I’arséniate [As(V)] et I’antimoniate [Sb(V)] en condition oxydante, alors
que DP’arsenite [As(II)] et 1’antimonite [Sb(III)] sont majoritaires en condition réductrice.
Cependant, les cinétiques d’oxydo-réduction sont trés lentes (Johnson et Pilson, 1975 ;
Masscheleyn et al., 1991 ; Smedley et Kinniburgh, 2002 ; Baeyens et al., 2007). C’est pourquoi
des formes trivalentes peuvent persister dans des conditions oxydantes.

Le thallium est présent dans I’environnement sous deux états d’oxydation : le TI(I)
monovalent et le TI(II]) trivalent (Vink, 1993 ; Kaplan et Mattigod, 1998). Le TI(III) aqueux
est peu présent naturellement car les conditions environnementales doivent étre trés oxydantes.
De plus TI(IIT) précipite sous forme d’hydroxyde thallique, TI(OH)s, dont la solubilité est faible
(Lin et Nriagu, 1998 ; Xiong, 2009). Des exceptions ont toutefois été identifiées dans divers
environnements (Lin et Nriagu, 1999 ; Peacock et Moon, 2012 ; Voegelin et al., 2015 ;
Campanellaetal., 2017). La présence du TI(IIT) dans I’eau de mer (80 % du thallium) s’explique
par la formation d’un complexe anionique stable avec le ClI" ou OH™ (Batley et Florence, 1975).
Dans les Grands Lacs d’Amérique du Nord, la présence de TI(III) résulterait d’une oxydation
microbienne du TI(I) en TI(III), ce dernier étant complex¢é avec des substances organiques,
inorganiques ou encore méthylé pour former le dimethylthallium. En dépit de ces quelques
exception, il semble que le TI(I) soit la forme soluble la plus abondante dans les systemes
aquatiques (Vink, 1993 ; Kaplan et Mattigod, 1998 ; Xiong, 2007 ; Casiot et al., 2011). Cette
espece se complexe rarement avec des anions, tels que les sulfates, carbonates et phosphates,
excepté avec les ions chlorures (Kaplan et Mattigod, 1998 ; Casiot et al., 2011). C’est pourquoi,
le TI(I) reste généralement mobile et biodisponible sous sa forme ionique en solution (Vink,
1993 ; Jacobson et al., 2005 ; Casiot et al., 2011 ; Voegelin et al., 2015).

2.2.2. Mécanismes abiotiques qui influencent la mobilité de I’As, du Sb et du Tl

La mobilité de I’arsenic, de 1I’antimoine et du thallium dans les DMA est controlée par des
processus de sorption et de précipitation. Ces processus dépendent des caractéristiques des
phases solides (surface spécifique, charge de surface, changements structuraux), de la chimie
de la phase aqueuse (pH, potentiel rédox, présence d’anions compétiteurs) et de la spéciation
des trois ¢léments. La spéciation rédox conditionne fortement la sorption de 1’As, du Sb et du
Tl sur les phases solides car les espéces oxydées et réduites présentent des charges différentes
(cf. Fig. 6 2 8).

L’arsenic peut étre adsorbé sur de nombreux colloides, tels que les argiles, les carbonates
de calcium, la matiére organique, les hydroxydes de fer, d’aluminium et de manganése. En
général, les hydroxydes de fer sont les minéraux les plus impliqués dans 1’absorption de 1’As
(Cheng et al., 2009). Dans les DMA, les principales phases solides susceptibles d’adsorber
I’arsenic sont la schwertmannite, puis minoritairement la jarosite et la goethite (Bigham et al.,
1996). L’absorption de 1’As(V) sur ces solides est plus favorable que celle de I’As(III) a pH
acide (Dixit et Hering, 2003). En effet, I’arséniate est chargé négativement tandis que 1'arsénite
est une espece neutre dans la gamme de pH caractéristique des DMA (pH 2-5). En conséquence,
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la réduction de ’arsenic adsorbé sur ces solides contribue a sa mobilisation vers le milieu
aquatique.

La spéciation et le comportement du Sb dans les différents compartiments
environnementaux ne sont pas toujours clairement établis (Filella et al., 2002ab ; Asta et al.,
2012 ; Herath et al., 2017). Il est admis que Sb(III) est moins mobile que Sb(V) et peut
s’adsorber sur les hydroxydes métalliques selon I’ordre suivant : MnOOH > Al(OH)3; > FeOOH
(Thanabalasingam et Pickering, 1990). L’oxydation chimique du Sb(III) en Sb(V) augmente la
mobilité du Sb. Cependant, I’immobilisation du Sb(V) sur les oxydes de fer est favorisée en
condition acide, et devient équivalente a celle du Sb(III) (Leuz et al., 2006a ; Guo et al., 2014b).

De plus en plus d’études montrent que le thallium peut €tre immobilisé sur des phases
minérales (Liu et al., 2011 ; Peacock et Moon, 2012 ; Voegelin et al., 2015 ; Coup et Swedlund,
2015 ; Martin et al., 2018). Selon Martin et al. (2018), le TI(I) peut s’adsorber sur des phases
minérales selon 1’ordre suivant : MnO>> illite> smectite ~ ferrihydrite ~> Al,O3 ~ goethite>
Si0,. Toutefois, il semble que les oxydes de fer n’aient qu'une relative, voire faible affinité
pour le thallium (Liu et al., 2011 ; Casiot et al., 2011 ; Coup et Swedlund, 2015).

Compte-tenu des réactivités distinctes des différentes formes rédox vis-a-vis des phases
solides, les agents oxydants ou réducteurs naturellement présents dans 1’environnement
contribuent a modifier la mobilité de 1’As, du Sb et du TI. Il s’agit de ’oxygene, des especes
réactives de 1’oxygene (e.g. le peroxyde d’hydrogéne H»>O») et de certaines phases solides
minérales ou organiques. L’oxydation de I’As et du Sb par ’oxygene est trés lente dans les
solutions homogenes (Leuz et Johnson, 2005 ; Cheng et al., 2009). De méme, H>O oxyde trés
lentement I’As dans des gammes de pH acides a neutres en absence de Fe(Il) (Pettine et al.,
1999). 1l peut contribuer a oxyder Sb(IlI) dans des environnements proches de la neutralité¢ ou
alcalins, mais pas dans des conditions acides équivalentes aux DMA. Parmi les phases
minérales ayant des propriétés oxydantes, les hydroxydes de fer et de manganese sont les plus
fréquemment cités comme oxydants de 1’ As(III) (Cheng et al., 2009), du Sb(III) (Herath et al.,
2017 ; He et al., 2019) et du TI(I) (Peacock et Moon, 2012; Voegelin et al., 2015). Toutefois, a
pH acide, les hydroxydes de manganése ne sont pas stables (Cheng et al., 2009). C’est pourquoi
les hydroxydes de fer sont les agents oxydants les plus importants dans de telles conditions. En
conditions réductrices, les composés sulfurés réduits peuvent induire la réduction de I’As et du
Sb (Rochette et al., 2000 ; Polack et al., 2009).

La précipitation de minéraux secondaires d’As, Sb ou T1 dans les DMA contribue également
a limiter leur dissémination dans I’environnement. En conditions oxydantes, 1’arsenic peut
précipiter sous forme de scorodite (Drahota et Filippi, 2009) et de tooeleite (Morin et al., 2003).
L’antimoine précipite sous forme de valentinite, senarmontite et de différents sulfates
(coquandite, klebelsbergite, peretaite) (Filella et al., 2009a). Le TI(III) précipite sous forme
d’hydroxyde thallique, TI(OH)3 (Lin et Nriagu, 1998). Le TI(I) précipite sous forme de
lanmauchangite (TIA1(SO4)2¢12H,0) dans les DMA enrichis avec de I’aluminium et du sulfate
(Xiong, 2009). En condition réductrice, la sulfato-réduction joue un réle important car les
sulfures peuvent précipiter avec I’ As, le Sb et le T1 sous la forme de stibnite (Sb2S3), d’orpiment
(As2S3) ou de sulfure de thallium (T14S3) (Cullen et Reimer, 1989 ; Filella et al., 2002b ; Weiner,
2010).
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2.3. Biotransformations

Divers microorganismes eucaryotes (levure, champignon et protozoaire) et procaryotes
(bactérie et archée) sont capables de se développer dans des environnements concentrés en
polluants métalliques. Ces microorganismes emploient différentes stratégies pour limiter
I’accumulation de ces polluants dans leur cytosol : (i) I’inhibition de leur entrée ; (ii) leur
excrétion via des pompes a efflux ; (iii) leur séquestration intracellulaire ou extracellulaire (Sun
etal., 2015 ; Li et al., 2016 ; Bruneel et al., 2017). L’efflux d’As et du Sb est le mécanisme de
résistance le plus répandu a la fois chez les procaryotes (systéme Ars) et les eucaryotes (systeme
ACR ou ARR), selon des voies métaboliques tres similaires (Bruneel et al., 2017).

D’autres microorganismes sont capables de modifier la forme chimique de 1’As, du Sb et
du TI, via des réactions rédox, de méthylation ou de déméthylation. Ces biotransformations
modifient la spéciation de ces éléments, leur mobilité et leur toxicité. En effet, I’ As est moins
mobile et toxique sous sa forme oxydée que réduite (Baker et al., 2018). Le Sb réduit et oxydé
précipite de fagon équivalente avec les oxydes de fer, mais la forme oxydée est moins toxique
(Leuz et al., 2006a ; Guo et al., 2014b). Le TI oxydé précipite plus facilement sous forme
d’hydroxyde thallique, TI(OH)3 (Lin et Nriagu, 1998). La méthylation convertit les formes
inorganiques en composés organiques méthylés (Cullen et Reimer, 1989 ; Schedlbauer et
Heumann, 2000 ; Li et al., 2016). Cette biométhylation peut aboutir a la volatilisation de 1’As
et du Sb, donc au transfert de ces éléments du DMA vers I’atmosphére.

Les biotransformations de 1’arsenic ont fait I’objet de nombreuses études synthétisées dans
plusieurs revues (e.g. Oremland et Stolz, 2003 ; Paéz-Espino et al., 2009 ; Tsai et al., 2009 ;
Lloyd et al., 2011 ; Yamamura et Amachi, 2014 ; Bruneel et al., 2017). Deux revues récentes
font un bilan des connaissances acquises sur les transformations bactériennes du Sb (Li et al.,
2016 ; He et al., 2019). La figure 9 résume les transformations bactériennes pour I’As et Sb. En
revanche, les transformations bactériennes du Tl font actuellement 1’objet de peu d’études
abordées par la revue de Belzile et Chen (2017). Ces dernieres seront succinctement évoquées
en premier. Puis les transformations bactériennes de 1’ As et du Sb seront traitées simultanément
du fait de leurs relatives similitudes.
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Figure 9 : Transformations bactériennes de I’arsenic (A) et de ’antimoine (B) adaptée de Kruger

et al. (2013) et Li et al. (2016). L’As(IIT), Sb(Ill) et

As(V) entrent dans la cellule via les

transporteurs de glycérol ou phosphate et sont excrétés par des pompes a efflux via le systéme Ars
(1). Le transport du Sb(V) reste encore méconnu (5). Ces métalloides peuvent étre transformés par
des processus de réduction (2), de méthylation (3) et d’oxydation (4).
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2.3.1. Transformations bactériennes du thallium

Malgré la haute toxicité du thallium, de nombreuses bactéries sont capables de croitre dans
des environnements pollués par cet ¢lément (Twining et al., 2003 ; Sun et al 2012 ; Bao et al.,
2014 ; Rasool et Xiao, 2018 ; Liu et al., 2019). Liu et son équipe (2019) montrent notamment
une corrélation positive entre plusieurs genres bactériens ferro- et sulfo- oxydant (e.g.
Ferroplasma, Leptospirillum, Ferrovum, Metallibacterium, Acidithiobacillus, et Sulfuriferula)
et le thallium dans un DMA, suggérant une haute résistance de ces bactéries. Certaines bactéries
se sont aussi avérées capables de transformer le thallium (Huber et Kirchman, 1978 ;
Schedlbauer et Heumann, 2000 ; Twining et al., 2003). Huber et Kirchman (1978) ont suggéré
que la biométhylation du TI, réalisée in vitro par des bactéries anaérobies, correspondrait a un
mécanisme de détoxification. La production de dimethylthallium dans 1’océan suite a une
activité bactérienne a ét¢ ultérieurement confirmée par Schedlbauer et Heumann (1999, 2000).
Dans les grands lacs canadiens, les bactéries planctoniques seraient responsables de I’oxydation
du TI(I) en TI(III) (Twining et al., 2003). A ce jour, I’identité de ces bactéries et leurs processus
biologiques restent méconnus.

2.3.2. Transformations bactériennes de I’arsenic et de I’antimoine
2.3.2.1. Réduction bactérienne de I’arsenic et de I’antimoine

- Réduction via I’arséniate réductase C (ArsC)

La réduction bactérienne de I’As, et possiblement du Sb, peut étre catalysée par ArsC, une
arséniate réductase. Cette protéine fait partie du systeéme Ars présent chez de nombreuses
bactéries Gram positives et négatives. Ce systeme a d’abord ét¢ identifi€¢ comme un mécanisme
de résistance a ’arsenic, puis a I’antimoine en condition aérobie et anaérobie (Li et al., 2016).
Sa présence dans des procaryotes phylogénétiquement tres variés, et dans des environnements
divers avec ou sans As et/ou Sb, tend a prouver que ¢’est un mécanisme de résistance trés ancien
présent trés tot dans les cellules (Mukhopadhyay et al., 2002 ; Silver et Phung, 2005).

Ce mécanisme de résistance est codé par 1’opéron ars, localisé sur des plasmides ou des
chromosomes. Cet opéron peut contenir plusieurs genes avec des configurations différentes
selon les procaryotes (Fekih et al., 2018). Deux geénes doivent cependant étre présents, en plus
de celui de ’arséniate réductase (arsC), afin de coder : un régulateur transcriptionnel (arsR) et
une pompe a efflux (arsB). Suite a la transcription de I’opéron, 1’As(III) et le Sb(III) sont
directement ¢liminés du cytoplasme bactérien par une pompe a efflux, ArsB ou Acr3p (Li et
al., 2016). En revanche, ’excrétion de I’As(V) par ces pompes requiert au préalable une
réduction en As(IIl) par ArsC (Mukhopadhyay et al., 2002). Bien qu’aucune preuve ne
démontre une réduction intracellulaire du Sb(V) via ArsC, cette arséniate réductase est
probablement aussi impliquée dans la résistance au Sb (Li et al., 2016).

- Réduction dissimilatrice (respiration anaérobie)

Indépendamment du processus de résistance, la réduction de 1’As(V) et Sb(V) peut étre
couplée a la respiration. En condition anaérobie, certains procaryotes utilisent I’As(V) ou le
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Sb(V) comme accepteur final d’électron pour générer de 1’énergie (Oremland et Stolz, 2003 ;
Lietal., 2016).

La réduction dissimilatrice de I’arséniate est couplée a 1I’oxydation de substrats organiques
(e.g. acetate, lactate ou composés aromatiques) ou inorganiques (e.g. H» or Sy7) (Stolz et al.,
2006). Cette réduction a d’abord été mise en évidence chez Sulfurospirillum arsenophilum et
S. barnesii, puis dans les groupes phylogénétiques bactériens incluant les y-, o-, e-
Proteobacteria, Firmicutes et Chrysiogenes (Oremland et Stolz, 2003). Comme pour le systéme
ars, la large distribution de ce processus chez les procaryotes suggeére une origine ancienne de
la respiration dissimilatrice de I’arséniate (Stolz et Oremland, 1999). A ce jour, seule la souche
MLMS-1 a été identifiée comme une As(V)-réductrice obligatoire (Hoeft et al., 2004). Hormis
cette derniere, les bactéries As(V)-réductrices peuvent utiliser une variété d’accepteur
d’¢lectrons, tel que 1’0O», le séléniate, le NO3", le NO>", le fumarate, le Fe(IIl), le thiosulfate, le
soufre élémentaire, le dimethylsulfoxide et le trimethylamine oxide (Héry et al., 2008).

La réduction respiratoire de I’As(V) en As(IIl) est catalysée par une As(V) réductase
membranaire, caractérisée chez Chrysiogenes arsenatis, Bacillus selenitireducens et
Shewanella sp. ANA-3 (Krafft et Macy, 1998 ; Afkar et al., 2003 ; Malasarn et al., 2008). Cette
enzyme appartient a la famille des diméthyl sulfoxyde réductases (DMSO) des
molybdoenzymes. Elle est constituée de deux sous-unités :

-La grande sous-unité catalytique ArrA (87 kDa) qui contient un cofacteur a molybdene et
un centre [4Fe-S],

- La petite sous-unité ArrB (29 kDa) qui peut contenir jusqu’a 4 centres et qui permet le
transfert des électrons.

Les génes arrAd et arrB, localisés sur I’opéron arr, codent ces deux sous-unités. Chez
Shewanella sp. ANA-3, la présence de ces deux genes suffit a la réalisation de la réduction
respiratoire de I’As(V) (Saltikov et Newman, 2003). D’autres genes peuvent étre associés au
sein de I’opéron arr selon les procaryotes avec des fonctions différentes (e.g. arrT, arrR, arrS)
(Saltikov, 2011).

La réduction dissimilatrice du Sb(V) a également été rapportée (Li et al, 2016 ; He et al.,
2019). Seulement quelques bactéries responsables de cette réduction ont été identifiées :
Sinorhizobium sp. JUK-1 (Nguyen et Lee, 2014), Desulfuribacillus stibiiarsenatis sp. (Abin et
Hollibaugh., 2014 et 2017), Shewanella sp. CNZ-1 (Zhang et Hu, 2019). Des enrichissements
en microorganismes réduisant Sb ont été obtenus a partir de sédiments miniers (Lai et al., 2016 ;
Wang et al., 2018). Lai et al. (2016) ont ainsi obtenu un enrichissement autotrophe, dominé par
le genre Rhizobium ; le second contient majoritairement les genres Alkaliphilus (1836 %),
Clostridiaceae (17-18 %), Tissierella (24—27 %), et Lysinibacillus (16—37 %) (Wang et al.,
2018). Toutes les bactéries Sb-réductrices, isolées ou enrichies a ce jour, nécessitent un substrat
organique comme donneur d’électrons, excepté celles enrichies par Lai et al. (2016). Dans cette
expérience, la réduction de I’antimoine est aussi rapide que le donneur d’¢électron soit du H> ou
du lactate. A contrario, Nguyen et al. (2018) ont trouvé que la réduction du Sb était plus rapide
en utilisant des donneurs d’électrons organiques. La morphologie et la nature cristallisée ou
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amorphe des phases solides obtenues suite a la réduction de Sb semblent aussi varier selon les
donneurs d’¢électron utilisés.

Contrairement a I’ As(V), la réduction respiratoire du Sb(V) n’a pas encore été élucidée d’un
point de vue moléculaire. Récemment, Abin et Holligauth (2019) ont cependant découvert un
gene, BHU72 07145 nommé anrA, qui coderait une sous-unité catalytique d’une Sb(V)
réductase respiratoire chez Desulfuribacillus stibiiarsenatis MLFW-2T.

2.3.2.2. Oxydation bactérienne de I’arsenic et de I’antimoine

En 1918, Green isolait Bacillus arsenoxydans, la premiére bactérie capable d’oxyder As(III)
en As(V). Depuis, de nombreuses bactéries As(Ill)-oxydantes ont été identifiées a partir
d’environnements variés (e.g. sols, sédiments miniers, lacs hypersalins ...) (Quéméneur et al.,
2008). Elles appartiennent a différents phyla, tels que les Proteobacteria, les Firmicutes, les
Actinobacteria, les Deinococcus-Thermus, les Chloroflexi, et les Aquificae (Green, 1918 ;
Mokashi et Paknikar, 2002 ; Quéméneur et al., 2008).

La premicre bactérie capable d’oxyder Sb(Ill), Stibiobacter senarmontii, a été isolée en
1974 a partir d’un gisement de minerai (Lialikova, 1974). En 2016, plus d’une soixantaine de
bactéries Sb(Ill)-oxydantes étaient répertoriées et classifiées dans les a-, f-, y-Proteobacteria
et les Actinobacteria. Toutes ces bactéries ont été isolées a partir d’environnements présentant
des pH proches de la neutralité¢, comprenant soit des sols miniers soit des sédiments contaminés
(Li et al., 2016).

Les bactéries As(I1I)- et Sb(III)- oxydantes sont généralement divisées en deux groupes
métaboliques : les hétérotrophes et les chimiolithotrophes. Certaines chimiolithotrophes
utilisent 1’ As(IIT) et Sb(III) en tant que donneur d’électron pour générer de 1’énergie (Lialikova,
1974 ; Oremland et Stolz, 2003 ; Kulp et al., 2008 ; Terry et al., 2015). Les autres bactéries As
et Sb oxydantes utilisent I’oxydation comme un mécanisme de détoxification (Oremland et
Stolz, 2003 ; Li et al., 2016). Cette oxydation s’effectue a la fois en condition aérobie et
anaérobie. En condition anaérobie, c’est le nitrate qui est utilisé comme accepteur d’électron
(Oremland et al., 2002 ; Rhine et al., 2006 ; Terry et al., 2015 ; Nguyen et al., 2017).
Contrairement a [’As(IIl), [’utilisation du Sb(IIl) comme source d’électron pour la
photosyntheése bactérienne anoxygénique n’a pas encore ét¢ démontrée (Kulp et al., 2008 ; Li
et al., 2016).

L’oxydation bactérienne de I’As(IIl) et Sb(IIl) peut étre catalysée par trois types
d’oxydases: Aio, Arx et Ano. Les deux premiéres appartiennent a la famille des diméthyl
sulfoxyde réductases (DMSO) des molybdoenzymes.

Arx a ¢été découvert plus récemment que Aio, chez Alkalilimnicola ehrlichii MLHE-1 et
Ectothiorhodospira PHS-1 (Zargar et al., 2010 et 2012). Sa particularité est qu’elle peut soit
oxyder soit réduire I’arsenic sous condition aérobie ou anaérobie respectivement. L’abréviation
Arx, the arsenate reductase arsenite oxidase (arx4) en anglais, réfere a cette double
fonctionnalité découverte in vitro. Cependant les génes arxA et arxB présentent une plus grande
similarité avec arrAB que aioAB (Zargar et al., 2012).

L’arsénite oxydase AioA est impliquée a la fois dans I’oxydation de 1’As(III) et du

Sb(III). C’est une protéine membranaire (Alcaligenes faecalis) ou périplasmique (Rhizobium
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sp. NT-26 et Hydrogenophaga sp. NT-24) qui a été entierement caractérisée chez A. faecalis
NCIB 8667 (Ellis et al., 2001 ; Santini et vanden Hoven, 2004 ; vanden Hoven et Santini, 2004).
Comme pour I’arséniate réductase, elle est composée d’une large sous-unité catalytique a
molybdoptérine et centre [3Fe-4S], AioA, et d’une petite sous-unité a centre [2Fe-2S] de type
Rieske, AioB, qui transfére les électrons. Les geénes aioA et aioB, qui codent cette oxydase, ont
¢été référencés au préalable sous différents noms (aoxAB chez Herminiimonas arsenicoxydans
ULPAsI et Agrobacterium tumefaciens SA ; asoAB chez A. faecalis NCIB 8667 ; aroAB chez
Rhizobium sp. NT-26) (Anderson et al., 1992 ; Muller et al., 2003 ; Santini et vanden Hoven,
2004 ; Silver et Phung, 2005 ; Kashyap et al., 2006). Ces génes sont localisés sur I’opéron aio
qui peut facultativement en contenir d’autres selon les souches bactériennes. Bien que I’oxydase
Ai10AB soit capable d’oxyder Sb(III) in vitro et in vivo, I’expression de I’opéron aio n’est induit
que par la présence d’As(Ill). De méme, la délétion du gene aioA élimine 1’oxydation de
I’ As(IlT) chez Agrobacterium tumefaciens SA, mais réduit seulement d’environ 25 % celle du
Sb(II) (Wang et al.,, 2015). Ces résultats suggérent donc I’implication d’autres voies
biochimiques dans 1’oxydation du Sb(III).

Li et al. ont d’ailleurs découvert en 2015 une nouvelle Sb(IIl) oxydase cytoplasmique
appartenant a la famille des déshydrogénases/réductases a chaine courte. Selon une analyse
génomique de ces mémes auteurs, cette enzyme serait largement distribuée parmi le domaine
des Bacteria. La délétion du gene anoAd chez A. tumefaciens GW4 diminue 1’oxydation du
Sb(IIT) d’environ 27 % ; alors que sa surexpression 1’augmente d’approximativement 34 % (Li
et al., 2015). AnoA et AioA oxydent respectivement le Sb(IIl) au niveau du cytoplasme et du
périplasme. Sans AioA, une quantité plus importante du Sb(IIl) entre dans les cellules, régule
I’expression d’AnoA et finalement augmente le taux d’oxydation du Sb(III) (Li et al., 2017b).
Comme AioA, AnoA peut oxyder As(IIl) in vitro, mais moins efficacement que Sb(III) (Li et
al., 2016). Cette enzyme serait donc plus impliquée dans 1’oxydation du Sb(III) que dans celle
de I’As(III), alors que AioA favoriserait I’oxydation de 1’ As(III). Cependant la délétion de anoA
et aio4 ne supprime pas 1’oxydation du Sb(IlI) chez 4. tumefaciens GW4 et SA, suggérant une
fois encore I"implication d’autres mécanismes d’oxydation (Li et al., 2015 ; Wang et al., 2015).

Deux études récentes ont proposé un troisieme mécanisme d’oxydation bactérienne
indirecte du Sb(III) en Sb(V), basé sur I’oxydant Ho O, (Wang et al., 2016 ; Li et al., 2017a). La
présence intracellulaire du Sb(III) chez A. tumefaciens GW4 induit un stress oxydatif. Ce stress
génere des especes réactives de 1’oxygene, comme H>O> qui s’avere étre capable d’oxyder
Sb(IIT) en Sb(V). Ce processus permet donc a la fois d’atténuer la toxicité du Sb mais aussi de
consommer le H>O» toxique lors de I’oxydation (Li et al., 2017a).

2.3.2.3. Méthylation bactérienne de I’arsenic et de I’antimoine

Les formes inorganiques de 1’As et du Sb peuvent étre converties en composés organiques
méthylés dans différents environnements (Cullen et Reimer, 1989 ; Li et al., 2016). La
volatilisation des especes méthylées peut permettre de diminuer la concentration cellulaire en
As et Sb. Cependant, Filella (2010) suggere que la biométhylation du Sb serait plutdt un
processus fortuit qu’un mécanisme de détoxification. Différentes bactéries capables de réaliser
cette méthylation, en condition aérobie et anaérobie, ont été identifiées (Bentley et Chasteen,
2002 ; Li et al., 2016). Quelques bactéries sont méme capables de déméthyler le mono- et
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diméthylarsenic (e.g. Alcaligenes, Pseudomonas et Mycobacterium spp.), mais ce mécanisme
reste encore mal compris (Bentley et Chasteen, 2002 ; Maki et al., 2004). La S-
adenosylméthionine (SAM) est le donneur de groupe méthyl chez la majorité des bactéries
méthylant 1’ As, mais la méthylacobalamine peut aussi étre utilisée par des bactéries anaérobies.
Les bactéries méthylant Sb utilisent certainement les mémes donneurs d’électrons (Bentley et
Chasteen, 2002 ; Grob et al., 2018).

La méthylation bactérienne emploie la voie moléculaire proposée par F. Challenger en 1945
(Wehmeier et Feldmann, 2005 ; Stolz, et al., 2006 ; Paéz-Espino et al., 2009). Ainsi les formes
pentavalentes inorganiques sont d’abord réduites en formes trivalentes puis des méthylations
successives aboutissent finalement a la formation d’espéces méthylées volatiles (monométhyl
MMA/MMS ; diméthyl DMA/DMS ; triméthyl TMA/AMX). Le géne arsM, code une S-
adenosylméthionine méthyltransférase qui catalyse le transfert du groupe méthyl lors de la
biométhylation de I’As. Ce géne, localisé¢ au niveau ou a proximité de I’opéron ars, a été
identifi¢ dans le génome de 125 bactéries (Qin et al., 2006). Cette méthyltransférase est
stirement impliquée, ou au moins en partie, dans la biométhylation du Sb (Challenger, 1945 ;
Andrewes et al., 2000 ; Wehmeier et Feldmann, 2005). De méme, I’implication d’une
méthylarséniate/méthylantimoniate réductase a été suggérée, mais reste encore a confirmer
(Qin et al., 2006).
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3. Processus microbiens qui contribuent a ’atténuation
naturelle des polluants métalliques dans les drainages
miniers acides

Les risques liés aux drainages miniers acides sont dus a leur acidité et a la présence de
polluants métalliques extrémement toxiques, tels que 1’As, le Sb et le Tl. Contrairement aux
polluants organiques, ces ¢léments ne sont pas dégradables. C’est pourquoi ils peuvent étre
disséminés sur de trés grandes distances sous leurs formes dissoutes. Cependant, une
immobilisation de ces polluants au sein de la phase solide a été observée dans de nombreux
DMA (e.g. Casiot et al., 2003 ; Fukushi et al., 2003 ; Manaka et al., 2007 ; Asta et al., 2010 ;
Favas et al., 2016). Cette atténuation naturelle de la pollution métallique est due a la réduction
et I’oxydation biologiques des sulfates et du fer, respectivement. En effet, I’As et le Sb sont
alors éliminés de la phase aqueuse par formation 1) d’(oxy)hydroxydes métalliques suite a la
ferro-oxydation microbienne en condition aérobie et 2) de stibnite (Sb2S3), d’orpiment (As>S3)
ou de sulfure de thallium (TI4sS3) suite a la sulfato-réduction microbienne en condition
anaérobie. D’autres réactions d’oxydation et de réduction biologiques interagissent directement
avec I’As, le Sb et le Tl et peuvent favoriser la co-précipitation de ces polluants avec les phases
solides en modulant leurs spéciations rédox. Ces dernicres ont déja été abordées dans la
partie 2.3. Cette troisieme partie abordera donc 1’atténuation naturelle des polluants métalliques
au sein des DM A en décrivant plus amplement les processus bactériens de réduction des sulfates
et d’oxydation respective du fer. Les facteurs de contrdle qui peuvent limiter cette atténuation,
en modulant la croissance et I’activité des bactéries impliquées dans ces processus au sein des
DMA, seront abordés dans un dernier temps.

3.1. Précipitation des sulfures métalliques

En conditions anoxiques, les bactéries sulfato-réductrices (BSR) sont impliquées dans des
processus de bio-précipitation de métaux et métalloides présents dans les drainages miniers
acides (Jong et Parry, 2003 ; Amils et al., 2007 ; Qiu et al., 2009). Ces bactéries appartiennent
a quatre taxa différents, les Deltaproteobacteria, Firmicutes, Nitrospira et
Thermodesulfobacteria. Cependant, leur présence dans les DMA semble restreinte aux
Deltaproteobacteria et aux Firmicutes (Méndez-Garcia et al., 2015).

Le nom et le role clé de ces bactéries provient de leur capacité a réduire les sulfates (SO4%)
dans le cadre de leur métabolisme respiratoire. Certaines BSR sont aussi capables d’utiliser
d’autres formes oxydées du soufre, tels que le sulfite (SO3%), le thiosulfate (S205%) et le soufre
¢lémentaire (So) (Bak et Pfennig, 1987 ; Jackson et McInerney, 2000).

Cette réduction dite dissimilatrice doit €tre couplée a 1’oxydation d’une source de carbone
organique, bien que certaines chimiolithotrophes utilisent le CO> et H> comme source de
carbone et d’¢électrons (Lens et Kuenen, 2001). Le catabolisme de ces composés génere de
I’ ATP et des ¢€lectrons. Le transport de ces électrons dans la chaine respiratoire de la membrane
cytoplasmique fournit I'ATP nécessaire a la réduction des sulfates en sulfures. L'ATP est donc
entierement consommeée par cette derniére réduction. Le gain énergétique provient finalement
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des phosphorylations oxydatives lors du transport des électrons dans la membrane
cytoplasmique et des réactions de phosphorylation au niveau du substrat.

La respiration anaérobie des sulfates, ou d’autres composés soufrés, est composée
principalement de trois étapes (Widdel, 1988), schématisées sur la figure 10:

Etape 1 Etape 3

Etape 2

ATP PPi 6e 3,0

SO APS aps/apr SO, m H,S
(Sulfate) ATP- (Adenosine-5°- APS- (Sulfite) e (Sulfure)
sulfurylase phosphosulfate) reductase . dissimiatice

Figure 10 : Les différentes étapes de la réduction dissimilatrice des sulfates par les bactéries sulfato-réductrices.
Les enzymes et les génes sont respectivement représentés par des cercles et des fléches bleues.

- Etape 1 : le sulfate doit étre activé en adénosine-5’-phosphosulfate (APS) par une ATP
sulfurylase (ou ATP adénylyltransférase sulfate, CE 2.7.7.4) codé par le géne sat (Rabus
et al., 2006).

- Etape 2 :laréduction de cette APS en sulfite est ensuite catalysée par une APS-réductase
dissimilatrice, dont le géne codant est apsAB ou aprAB (Hipp et al., 1997 ; Fritz et al.,
2000).

- Etape 3 : le sulfite produit est réduit en sulfure par la sulfite réductase dissimilatrice,
codée par le gene dsr4B ou dsvAB.

Le geéne dsrAB est majoritairement utilisé comme biomarqueur afin de détecter la présence
de microorganismes sulfato-réducteurs (Miiller et al., 2015). Le géne dsrA précede le gene dsrB
sur ’opéron dsr (Fig. 11) (Dahl et al., 1993 ; Karkhoff-Schweizer et al., 1995 ; Wagner et al.,
1998 ; Larsen et al., 1999 ; Pereira et al., 2011). Ces deux genes seraient issus de la duplication
d’un geéne unique ancestral avant la séparation des domaines Bacteria et Archaea (Wagner et
al., 1998 ; Dhillon et al., 2005 ; Loy et al., 2009). Les génes dsrA et dsrB codent respectivement
les deux sous-unités a et B de la sulfite réductase dissimilatrice. D’autres génes peuvent étre
associés au sein de I’opéron dsr selon les procaryotes, avec des fonctions différentes (e.g. dsrN)
ou encore a I’étude (e.g. dsrC et dsrD) (Fig. 11) (Rabus et al., 2015).
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Figure 11 : Organisation de I’opéron dsr au sein de différentes bactéries sulfato-réductrices et chez Bilophila
wadsworthia (D’aprés Zverlov et al., 2005 et Giloteaux, 2010)

Au final, les métabolites générés par la réduction dissimilatrice des sulfates (Equation 1)
correspondent a des ions bicarbonates (HCO3") et des sulfures (H>S/HS™ fonction du pH) :

Equation 1: SO4* + 2CH,0 — H,S + 2HCO5

Par la suite, le sulfure d’hydrogéne, trés réactif, précipite avec les métaux et métalloides
présents sous forme de sulfures métalliques insolubles (Neculita et al., 2007). L’augmentation
du pH suite a la libération de bicarbonate favorisera d’autant plus la précipitation des cations
métalliques (notés M>*, équation 2) (Hallberg et Johnson, 2005) :

Equation 2: HS"+ M*" - H"+ MS
L’arsenic et I’antimoine sont des oxy-anions dont le comportement différe de celui des

cations métalliques. La précipitation de 1’orpiment, sulfure d’arsenic, est favorisée en
conditions acides et a de faibles concentrations en sulfure dissous (Eary 1992, équation 3) :

Equation 3: 2 H3AsO3 + 3 HsS = As2S3 (am) + 6 HO
Le méme phénomene a été mis en évidence pour I’antimoine, avec une solubilité fortement
diminuée de la stibnite lorsque le pH diminue (Olsen et al., 2018, équation 4) :
Equation 4: 2Sb(OH)saq + 3 HS" + 3 H" = SbaS;3 + 6 H20
La précipitation du sulfure de thallium, par contre, semblerait étre optimale a pH ¢élevé,
d’apreés Mueller (2001) :

Equation 5 : 2T1" + HS" = TLS + H"

3.2. Formation des (oxy)hydroxydes métalliques

Les bactéries ferro-oxydantes (BFO) jouent un role majeur dans les environnements riches
en fer. La premiére bactérie capable d’oxyder le fer ayant été¢ isolée d’un DMA est
Acidithiobacillus ferrooxidans. D’autres bactéries ont par la suite €té recensées. Ces bactéries
sont inclues dans de nombreux phyla bactériens, dont majoritairement les Proteobacteria (e.g.
Acidithiobacillus, Ferrovum, Gallionella), les Nitrospirae (Leptospirillum), les Firmicutes
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(Sulfobacillus et Alicyclobacillus) et les Actinobacteria (Acidimicrobium, Ferrimicrobium et
Ferrithrix) (Méndez-Garcia et al., 2015 ; Chen et al., 2016). Les BFO sont a 1’origine du
processus de biolixiviation qui contribue a la formation des DMA (cf partie 1.1.3). Mais ces
bactéries sont aussi responsables de processus d’atténuation naturelle au sein méme du DMA
en condition aérobie.

En effet, ’oxydation abiotique du fer ferreux [Fe(Il)] en fer ferrique [Fe(Ill)] a pH acide
étant trés lente (Stumm et Morgan, 1981), les BFO peuvent catalyser cette réaction. A pH 4-5,
le fer ferrique résultant de cette oxydation biologique précipite alors sous forme
d’(oxy)hydroxydes et (oxy)hydroxysulfate de fer. De plus, les parois cellulaires des
microorganismes et/ou la production d’exopolysaccharides (EPS) pourraient jouer le role de
sites de nucléation (formation des premiers germes cristallins) et favoriser la précipitation des
oxydes de fer. Ce phénomene reste cependant encore mal compris (Clarke et al., 1997 ; Kawano
et Tomita, 2001 ; Benzerara et al., 2008). Ainsi, les BFO participent directement a la formation
de bioprécipités ou biominéraux riches en fer. Ces biominéraux peuvent piéger des polluants
métalliques et métalloides (tels que I’arsenic) par des processus de sorption et/ou de co-
précipitation. De plus, les oxydes de fer peuvent oxyder certains polluants, comme 1’arsenic et
I’antimoine, modulant ainsi leur toxicité et leur mobilité (Belzile et al, 2001 ; Leuz et al., 2006b ;
Asta et al., 2012).

Pour certaines BFO, comme Leptothrix discophora, I’oxydation du fer est un mécanisme
de résistance dans les environnements riches en cet ¢lément (Corstjens et al. 1992). D’autres
ont intégré cette réaction dans leur métabolisme énergétique, bien que I’énergie générée par
cette oxydation soit faible (Johnson et Hallberg 2008). L’oxydation biologique du fer peut
s’effectuer en condition aérobie et anaérobie. En condition aérobie, les bactéries acidophiles
utilisent le fer comme donneur d’électron pour réduire 1’oxygeéne au cours de leur respiration et
régénérer du NAD+ en NADH. Cette voie métabolique est plus intéressante a pH acide
(Johnson et Hallberg 2008). Les conditions acides et I’utilisation du Fe(II) posent cependant
deux problémes majeurs : le maintien de ’homéostasie et I’oxydation abiotique intracellulaire
du Fe(II). Pour maintenir un pH cytoplasmique neutre, les bactéries acidophiles maintiennent
un potentiel électrique membranaire inversé (AW positif) afin d’empécher I’entrée de protons
dans la cellule (Baker-Austin et Dopson, 2007). Le Fe(Il) est oxydé en Fe(Ill) a I’extérieur de
la cellule, prés de la membrane, car une oxydation intracellulaire pourrait endommager les
cellules (radicaux libres, acidification et obstruction par les oxydes de fer) (Bird et al., 2011).

L’oxydation biologique du Fe(II) a été particulicrement bien étudiée et décrite d’un point
de vue moléculaire chez Acidithiobacillus ferroxidans (Ingledew, 1982 ; Quatrini et al., 2009 ;
Bird et al., 2011 ; Bonnefoy et Holmes, 2012 ; Hedrich et al., 2011a). Acidithiobacillus
ferroxidans est un chimiolithotrophe autotrophe. La fixation du CO; nécessite de 1’énergie
(ATP) et du pouvoir réducteur (NADH). Les ¢électrons issus de 1’oxydation du Fe(Il) permettent
la production d’ATP (voie descendante) et/ou la régénération des coenzymes réduits (NAD+)
(voie ascendante) (Fig. 12). Le mécanisme de régulation des électrons entre ces deux voies est
a ce jour encore non ¢lucidé (Ferguson et Ingledew, 2008).
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pH 1.6-3 2Fe(l)  2Fe(ll))

Outer
membrane

Periplasm

Inner bec; complex
membrane (PetABC,)

Cytoplasm
(pH B6.5)

H* H* H* H*

Figure 12 : Oxydation du Fe(Il) chez Acidithiobacillus ferroxidans. Les électrons issus de cette oxydation sont
transportés jusqu’a Oz ou le NAD". Le flux des électrons et des protons sont respectivement indiqués par des
fleches en pointillés ou pleines. Tous les cytochromes ¢ sont représentés en vert clair, la rusticyanine en violet,
I’oxydase terminale aa3 en rouge, I’ ATP synthase en jaune, le complexe bc; en bleu foncé et le complexe NADH1
en vert foncé. (Modifié a partir de Bird et al., 2011).

Le cytochrome Cyc2, localis¢é dans la membrane externe, catalyse |’oxydation
extracellulaire du Fe(Il). Le transport des €lectrons issus de cette oxydation est ensuite assuré
par la rusticyanine, une protéine a cuivre de type I du périplasme. La rusticyanine est lie a
deux cytochromes dihémiques c4, Cycl et CycAl respectivement impliqués dans la voie
descendante et la voie ascendante. C’est pourquoi il a été supposé que la régulation entre ces
deux voies se fasse au niveau de la rusticyanine.

Le flux descendant des ¢électrons va s’effectuer du cytochrome Cycl jusqu’a la cytochrome
oxydase terminale de type aa3, ou est réduit le Oz en H>O. Les protons intracellulaires sont ainsi
a la fois consommés par la réduction de 1’0O> et expulsés par 1’oxydase terminale vers le
périplasme, ce qui contribue au maintien de 1’homéostasie. Le gradient de protons entre le
périplasme (pH ~2) et le cytoplasme (pH ~6,5) permet également la synthése d’ATP via I’ATP
synthase. L opéron rus contient les génes codant le cytochrome cyc2 (cyc?2), la rusticyanine
(rus) et les protéines impliquées uniquement dans le voie descendante (respectivement cyc/ et
coxBACD pour le cytochrome Cycl et le complexe aa3).

Les ¢lectrons de la voie ascendante sont transférés au cytochrome CycAl, puis a un
complexe cytochromique becl (complexe III, coenzyme Q — cytochrome ¢ réductase), au pool
de quinone puis a la NADH déshydrogénase (complexe I). Le complexe bcl est codé par
I’opéron petl. L’énergie nécessaire au transport ascendant des électrons jusqu’au NAD+ est
fournie par la force proton-motrice générée entre le périplasme et le cytoplasme.

L’oxydation du fer a été étudiée chez d’autres bactéries acidophiles (At ferrivorans,
Thiobacillus prosperus, Leptospirillum ferrooxidans, L. rubarum et L. ferrodiazotrophum). Ces
organismes utilisent des protéines différentes au cours de cette oxydation. Cependant le
mécanisme est présumé Etre similaire (au moins chez les bactéries a gram négative) : les
¢lectrons issus de 1’oxydation du Fe(Il) sont transférés d’un cytochrome c inclus dans la
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membrane externe, & une protéine périplasmique, puis un cytochrome c localisé dans la
membrane interne, jusqu’a la cytochrome oxydase terminale, en parallele le complexe bel peut
transférer les €électrons jusqu’au NAD+ (Bird et al., 2011 ; Bonnefoy et Holmes, 2012).

3.3. Influence des facteurs biotiques et abiotiques

Dans les DMA, les bactéries jouent un réle majeur dans 1’atténuation naturelle de I’As, du
Sb et du TI. Ces ¢éléments sont ¢liminés de la phase aqueuse sous forme d’(oxy)hydroxydes
métalliques suite a la ferro-oxydation bactérienne en condition aérobie ; alors qu’en condition
anaérobie la sulfato-réduction bactérienne aboutit a la formation et a la précipitation de sulfures
métalliques. A pH acide, I’As s’adsorbe mieux sur les oxydes de fer sous sa forme oxydée.
Sb(III) et Sb(V) précipitent de facon équivalente avec les oxydes de fer (Leuz et al., 2006a ;
Guo et al., 2014b). Le T1 précipite plus facilement sous forme d’hydroxyde thallique, TI(OH)3
(Lin et Nriagu, 1998 ; Ralph et Twiss, 2002).

L’¢limination de ces polluants métalliques va donc dépendre a la fois de la diversité et
de I’activité des BFO, des BSR, des bactéries As(IlI)-oxydantes, et possiblement de bactéries
Sb- et Tl-oxydantes non-identifiées. Or, leurs dynamiques spatio-temporelles sont contrdolées a
la fois par les interactions biologiques et les conditions environnementales, en particuliers
physico-chimiques (cf. paragraphe 3.3.2), au sein des DMA. Ces deux éléments vont favoriser
les bactéries aux capacités physiologiques les plus adaptées au détriment des autres. Un apergu
de la diversité phylogénétique et physiologique de ces bactéries est donné dans les tableaux 5 a
7. Les bactéries As(IIl)-oxydantes les mieux décrites et étudiées au sein des DMA sont celles
appartenant au genre Thiomonas, c¢’est pourquoi nous nous attarderons plus particuliérement
sur ces dernieres. En revanche, aucune bactérie capable d’oxyder le Sb et le Tl en condition
acide n’a été isolée a ce jour.

3.3.1. Interactions biologiques

La communauté microbienne d’'un DMA est composée d’eucaryotes et de procaryotes en
interactions constantes. Les relations trophiques, la compétition et le commensalisme peuvent
impacter positivement ou négativement la dynamique des communautés bactériennes
responsables de I’atténuation des polluants métalliques au sein du DMA.

3.3.1.1. Relations trophiques

Les DMA étant généralement des environnements oligotrophes, les producteurs primaires
y jouent un rdle important. Parmi eux, des eucaryotes photosynthétiques tels que Euglena
mutabilis, jouent ainsi probablement un réle indirect dans 1’atténuation naturelle en fournissant
de la matiére organique aux bactéries hétérotrophes ou mixotrophes, présentées dans les
tableaux 5 a 7 (Halter et al., 2012 ; Volant et al., 2016). Plusieurs bactéries autotrophes ferro-
oxydantes sont aussi des producteurs primaires (e.g. Acidithiobacillus ferrooxidans,
Leptospirillum ferrooxidans et Ferrovum myxofaciens) (Hallberg, 2010).

La prédation est un autre type de relation trophique qui peut aboutir a la diminution des
populations bactériennes présentes dans un écosysteme. La prédation d’A. ferrooxidans et L.
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ferrooxidans par un flagellé proche des Eutreptia a été observée en co-culture, avec une
préférence pour A. ferrooxidans (Mc Ginness et Johnson, 1992 ; Johnson et Rang, 1993).

3.3.1.2. Compétition

Les capacités physiologiques d’une bactérie peuvent lui conférer un avantage compétitif
selon les conditions environnementales. Par exemple, Ferrovum myxofaciens produit des
substances polymériques extracellulaires qui facilitent sa fixation aux surfaces, un avantage
selon le débit du DMA (Rowe et Johnson, 2008). Des phénomeénes de compétition apparaissent
aussi pour l’utilisation d’une ressource partagée et limitée, particulierement les substrats
(source de carbone et d’¢lectron) et I’habitat. Une inhibition compétitive a ainsi ét€¢ observée
lors d’une concentration excessive en bactéries ferro-oxydantes (> 0,6 mg de cellule/mL, poids
sec). Le contact entre les cellules bactériennes limite la fixation du Fe(Il), provoquant une
inhibition de I’activité d’oxydation (Suzuki et al., 1989 ; Okereke et Stevens, 1991).

3.3.1.3. Commensalisme

Le commensalisme définit une relation bénéfique pour une espece et sans préjudice pour
I’autre, dans le cas d’un gain mutuel la relation devient mutualiste. Par exemple, I’association
de Desulfosporosinus M1 et d’Acidocella PFBC apporte un bénéfice commun. La sulfato-
réduction catalysée par Desulfosporosinus M1 génére de ’acétate qui est consommé par
Acidocella PFBC. Cette consommation permet d’¢liminer 1’acétate qui est un composé
inhibiteur pour Pactivité de Desulfosporosinus M1 a faible pH (Kimura et al., 2006). Les
auteurs font également I’hypothése d’un transfert d’hydrogeéne entre PFBC et M 1. Tout comme
Desulfosporosinus M1 de nombreuses bactéries seraient impactées par leurs propres
métabolites, s’ils n’étaient pas consommés par les hétérotrophes (Johnson, 1998 ; Johnson et
Hallberg, 2008). Cet effet synergique explique pourquoi I'utilisation de cultures mixtes est
souvent plus probante que celle de cultures pures pour reproduire ou optimiser un processus
biologique en laboratoire (Norris, 1990 ; Johnson, 1998).

3.3.2. Parameétres environnementaux

Dans les DMA, les principales variables environnementales responsables de la dynamique
des communautés bactériennes sont I’oxygeéne dissous, le pH, la température, le carbone
organique total et les concentrations en éléments métalliques (Giloteaux et al., 2013 ; Méndez-
Garcia et al., 2015 ; Jones et al., 2015 ; Volant et al., 2014). La concentration en sulfate est aussi
un facteur déterminant pour les BSR (Widdel, 1988).

3.3.2.1. Oxygéne

La concentration en oxygene dissous peut conduire a la stratification des populations
bactériennes entre zone oxique, suboxique et anoxique selon leur type respiratoire (aérobie
strict, microaérophile/anaérobie facultatif, anaérobie strict) (Méndez-Garcia et al., 2014).
Comme précisé dans les paragraphes précédents, les réactions d’oxydation ou de réduction sont
généralement favorisées en aérobiose ou en anaérobiose, respectivement. Ainsi, les BSR sont
des bactéries anaérobies alors que les BFO ont plutot une respiration aérobie (Tableau 6 et 7).
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Des exceptions peuvent cependant étre observées. Comme présenté dans la partie 2, certaines
bactéries peuvent par exemple coupler ’oxydation de 1’As(III) et du Sb(Ill) en condition
anaérobie a la respiration des nitrates (Oremland et al., 2002 ; Rhine et al., 2006 ; Terry et al.,
2015 ; Nguyen et al., 2017). De facon similaire, la réduction bactérienne de I’As(V) en
aérobiose est possible via le systéeme Ars (Mukhopadhyay et al., 2002). La concentration en
oxygene dissous peut induire aussi une sélection plus fine selon la sensibilité de chaque bactérie
a ce parametre. Ainsi, Gallionella est une bactérie micro-aérophile, alors que Ferrovum est une
acrobie stricte (Hanert, 2006 ; Johnson et al., 2014). Plusieurs ¢études tendent d’ailleurs a
montrer que I’abondance de Ferrovum serait corrélée a une augmentation des concentrations
en oxygene (Jwair et al., 2016 ; Fabisch et al., 2016 ; Fernandez-Rojo et al., 2018 ; Laroche et
al., 2018).

3.3.2.2. pH

Les conditions acides des drainages miniers semblaient a priori inappropriées au
développement des BSR, au vu de 1’énergie nécessaire pour le maintien de leur homéostasie et
de la toxicité¢ des métabolites de la sulfato-réduction (Martin, 1990 ; Lowe et al., 1993 ;
Koschorreck, 2008). C’est pourquoi, la détection de BSR dans des environnements acides a
d’abord été expliquée par la présence de microniches dont le pH serait plus élevé (Widdel,
1988 ; Hao et al., 1996). L’¢échec des isolements de BSR acidophiles ou actives a pH acide
appuyait cette théorie. L’explication de cet échec réside en partie dans 1’utilisation de sources
de carbone toxiques a pH acide, comme le lactate (Norris et Ingledew, 1992). Par la suite,
’utilisation d’autres substrats, comme le glycérol ou le méthanol, s’est avérée plus efficace
pour la culture de BSR en milieu acide (Johnson, 1998). Les bactéries qui se développent dans
les DMA, sont toutes des acidophiles ou des acidotolérantes. Pour maintenir leur homéostasie,
les acidophiles doivent maintenir un potentiel électrique membranaire inversé (AY positif) afin
d’empécher I’entrée de protons dans la cellule (Baker-Austin et Dopson, 2007). Cependant,
toutes les acidophiles n’ont pas la méme sensibilité aux pH. Par exemple, Gallionella prétfere
des pH moins acides (>3) que Leptospirillum, Acidithiobacillus et Ferrovum. Le
développement de ces derniéres s’effectue a des optimums de pH différents (respectivement
pH <2, pH<3 et pH 3) (Coram et Rawlings, 2002 ; Grettenberger et al., 2017). Toutefois, pour
des pH inférieurs a 1, I’activité des bactéries ferro-oxydantes peut-&tre inhibée (Johnson, 1998
; Baker-Austin et Dopson, 2007). Le tableau 5 montre aussi que les différentes especes de
Thiomonas peuvent croitre dans des gammes de pH différentes.

3.3.2.3. Température

La majorité des bactéries impliquées dans I’atténuation des polluants métalliques au sein
des DMA sont mésophiles (Tableaux 5-7). Leur température optimale de croissance et
d’activité est inférieure a 40 °C (Johnson et Hallberg, 2003). Certaines bactéries des DMA sont
cependant des thermophiles modérées (e.g. Ferrithrix thermotolerans et Sulfobacillus spp.)
(Dopson et Lindstrom, 2004 ; Johnson et al., 2009 ; Méndez-Garcia et al., 2015). A contrario,
At. ferrooxidans est capable de tolérer des températures descendant jusqu’a 5°C (Kupka et al.,
2007). De méme, certaines BSR peuvent tolérer une large gamme de température variant de -5
a 75°C (Neculita et al., 2007). Plusieurs études ont démontré une corrélation entre les variations
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de température et la croissance ou I’activité de bactéries issues d’environnements pollués
(Battaglia-Brunet et al., 2002 ; Dopson et al., 2007 ; Ito et al., 2012 ; Tardy et al., 2018). Ainsi
Tardy et al. (2018) ont observé une oxydation de 1’As plus importante lorsque la température
augmente de 20 a 35°C. Cette augmentation résulterait d’une activité accrue des bactéries
arsénite-oxydantes ou de la sélection de bactéries plus efficientes, vu qu’aucune augmentation
de la biomasse n’est constatée entre les deux conditions.

3.3.2.4. Carbone organique total

Comme évoqué plus haut (partie 3.3.1.1.) la présence d'une source de carbone organique
assimilable est un facteur crucial pour tous les hétérotrophes. C’est le cas pour la majorité des
BSR qui couplent 1’oxydation du carbone organique a la réduction des sulfates. L’oxydation
des composés organiques par les BSR permet de les classer dans deux groupes : le groupe 1
dont I’oxydation des substrats carbonés est incompléte, et, le groupe 2 qui oxydera
complétement les sources d’électrons carbonées en CO, (Muyzer et Stams, 2008). Une centaine
de molécules ont été identifiées comme une source de carbone utilisable par des BSR, mais
elles préferent généralement utiliser les composés organiques a faible poids moléculaire
(Hussain et al., 2016). Les préférences pour les composés organiques varient cependant en
fonction du genre et de I’espéce bactérienne, aussi bien chez les BSR que les BFO ou
Thiomonas spp. (Johnson et Hallberg, 2008 ; Battaglia-Brunet et al., 2006a et 2011).

3.3.2.5. Concentrations en éléments métalliques et sulfates

Les BSR et les BFO dépendent respectivement des sulfates et du Fell pour leur métabolisme
énergétique. Certaines Thiomonas, comme Tm. delicata DSM 1636, sont aussi capables de
générer de I’énergie a partir de 1’oxydation de 1’As (Tableau 5). Cependant, a fortes
concentrations, les ¢léments métalliques peuvent aussi €tre toxiques pour les bactéries. Le
Fe(III) agit par exemple comme un inhibiteur pour les BFO (Rawlings et al., 1999 ; Meruane
etal., 2002; Kuang et al., 2013). Le ratio Fe(III)/Fe(II) dissous peut donc moduler la distribution
et activité des bactéries ferro-oxydantes dans un DMA, en fonction de leur affinité et
sensibilité pour ces ¢léments. Un ratio important de Fe(Ill)/Fe(Il) favorisera le développement
de Leptospirillum spp. au détriment de At. ferrooxidans (Rawlings et al., 1999). Des résultats
similaires ont été observés pour les BSR et le genre Thiomonas (Bryan et al., 2009 ; Giloteaux
etal., 2013).
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Tableau 5 : Principales caractéristiques métaboliques de souches appartenant au genre 7Thiomonas isolées a partir d’environnements miniers

Souches Tm. arsenitoxydans 3As Tm. delicata DSM 16361 Thiomonas sp. Ynysl Thiomonas sp. WJ68
Groupe I II I I
Origine DMp‘?(’);I;C;gzst?flé?: de DMA, .mine d'or Mine de charbon DMA, systéme de bioremédiation
(Carnoules, France) (Cheni, France) (Ynysarwed, UK) (Wheal Jane, UK)
Oxydation + + - +
Gain d'énergie - + - -
As CMI As(I1I) 10 10 5 10
(en mM) As(V) 100 100 12.5 >100
genes aoxAB, arsB1 et arsB2 aoxAB et arsB2 arsBl1 aoxAB et arsBl
Type trophique Mixotrophe
Type respiratoire Aérobie Anacérobie facultative Aérobie
B Mésophile Mésophile Mésophile
Température (en °C) (optimur[;l 430) (optimum eﬁtre 20-30) (cultivée erﬁre 20-30)
Acidophile modérée Acidophile modérée (optimum Acidophile modérée
pH (optimum a 5) entre 4,0-7,5) (cultivée entre 3,8-6)
Références Duquesne et al., 2008 ; Battaglia-Brunet et al., 2006a et Halberg et Johnson, Johnson et Hallberg, 2005b ;
Bryan et al., 2009 2011 ; Bryan et al., 2009 2003 ; Bryan et al., 2009 Bryan et al., 2009
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Tableau 6 : Principales caractéristiques métaboliques de bactéries sulfato-réductrices détectées au sein de drainages miniers acides

Phylum/Classe Genre/Espéce Type trophique Type respiratoire Classification thermique pH Références
J-proteobacteria Desulfomicrobium Hétérotrophe Anaérobie Mésophile N.A Rozanova et al., 1988
baculatum
Desulfomonile tiedjei Mixotrophe Anaérobie Meésophile Neutrophile DeWeerd et al., 1990
Desulfosarcina spp. N.A N.A N.A N.A Bruneel et al., 2005
Desulfurella spp. N.A N.A N.A N.A Sanchez-Andrea et al., 2011
Desulfovibrio africanus Hétérotrophe Anaérobie Meésophile N.A Campbell et al., 1966
Desulfov'lbrlo Hétérotrophe Anaérobie Meésophile Neutrophile Gilmour et al., 2011
desulfuricans
Desulfovibrio longus Hétérotrophe Anaérobie Mésophile Neutrophile Magot et al., 1992
Desulfovibrio magneticus Hétérotrophe Anaérobie Meésophile Neutrophile Sakaguchi et al., 2002
Syntrophobacter spp. N.A N.A N.A N.A Sanchez-Andrea et al., 2011
Firmicutes Desulfotcp Orosuus Mixotrophe Anaérobie Mésophile Acidophile modéré Sanchez-Andrea et al., 2015
acididurans
Desulfosjp OroSImuS Mixotrophe Anaérobie Meésophile Acidophile modéré Alazard et al., 2010
acidiphilus
Desulfosp orosuus Hétérotrophe Anaérobie Meésophile Neutrophile Lee et al., 2009
youngiae
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Tableau 7 : Principales caractéristiques métaboliques de bactéries ferro-oxydantes détectées au sein de drainages miniers acides

. . . . Classification s or
Phylum/Classe Genre/Espéce Type trophique Type respiratoire thermique pH Références
Proteobacteria
. . e M¢sophile/ . .
p-proteobacteria Ferrovum myxofaciens Autotrophe Aérobie Psychrotolérant Acidophile Johnson et al., 2014
Gallionella ferruginea Mixotrophe Micro-aérophilie Meésophile Neutrophile Ehrlich et al., 2002
Thiomonas spp. Mixotrophe Aérobie Mésophile Acidophile Kelly et Wood, 2015
y-proteobacteria Acidithiobacillus ferridurans Autotrophe Anaérobie facultative Me¢ésophile Acidophile Hedrich et Johnson, 2013
e . g g . Meésophile . . .
Acidithiobacillus ferriphilus Autotrophe Anaérobie facultative /Psychrotolérant Acidophile Falagéan et Johnson, 2016
Acidithiobacillus ferrivorans Autotrophe  Anaérobie facultative Meésophile Acidophile Hallberg et al., 2010
/Psychrotolérant "
Acidithiobacillus ferrooxidans Autotrophe Anaérobie facultative Me¢sophile Acidophile Quatrini et Johnson, 2019
Actinobacteria Acidimicrobium ferrooxidans Mixotrophe Anaérobie facultative =~ Thermophile modéré Acidophile Donati et Sand, 2007
Acidithrix ferrooxidans Hétérotrophe Anaérobie facultative Mésophile Acidophile Jones et Johnson, 2015
Ferrimicrobium acidiphilum Hétérotrophe Anaérobie facultative Mésophile Acidophile
Johnson et al., 2009
Ferrithrix thermotolerans Hétérotrophe Anaérobie facultative =~ Thermophile modéré Acidophile
. . .. L R Me¢sophile . .
Nitrospirae Leptospirillum ferriphilum Autotrophe Aérobie /Thermotolérant Acidophile
Leptospirillum 1 . . . .
ferrodiazotrophum Autotrophe Aérobie Me¢sophile Acidophile
Leptospirillum ferrooxidans Autotrophe Aérobie M¢sophile Acidophile
Mésophile Donati et Sand, 2007
Firmicutes Alicyclobacillus tolerans Mixotrophe Anaérobie facultative Pl Acidophile
/Thermotolérant
Sulfobacillus acidophilus Mixotrophe Anaérobie facultative =~ Thermophile modéré Acidophile
Sulfobacillus . g . . L . .
thermosulfidooxidans Mixotrophe Anaérobie facultative =~ Thermophile modéré Acidophile
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4. Développementd'éco-technologies de bioremédiation
microbienne des drainages miniers
4.1. Traitements actifs ou passifs

Une fois généré, un drainage minier acide peut s’auto-entretenir pendant des siecles (Modis
et al., 1998). C’est pourquoi il est préférable d’agir en amont de sa formation en appliquant des
techniques préventives au niveau des déchets miniers, telles qu’un stockage adapté, un
confinement, un ajout d’inhibiteurs, une biolixiviation accélérée ou une maitrise des
¢coulements (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et Hallberg, 2005a). Ces méthodes vont ainsi
permettre d’inhiber ou de limiter I’acidification, mais restent complexes a mettre en place.
Quand les DMA sont déja formés, différentes techniques sont alors disponibles pour les traiter
avant leur déversement dans le milieu naturel. Ces techniques reposent sur des mécanismes
physiques, chimiques ou biologiques afin de neutraliser et éliminer les polluants métalliques
des eaux minieres. Elles sont classées dans deux catégories, les processus actifs et les systeémes
passifs.

Les traitements actifs sont des technologies qui nécessitent un apport continu de ressource
(Johnson et Hallberg, 2005a). Plus précisément, ces traitements nécessitent un apport de réactifs
chimiques ou la mise en place d’équipements importants nécessitant a la fois de la maintenance
et de 1’énergie (Brunet et Coste, 2000). Les techniques employées, pour mener a bien ces
traitements, sont basées sur des réactions de neutralisation, d’oxydation, d’adsorption,
d’échange d’ions, d’extraction, des réactions €lectriques, de filtration et de sulfato-réduction
biologique (Tableau 8) (Brown et al., 2002).

La neutralisation est le traitement actif le plus employé. Les effluents miniers a traiter
doivent étre préalablement collectés. Dans un premier temps, les ions H" vont étre neutralisés
par I’ajout de réactifs alcalins. La hausse du pH entraine une précipitation des polluants
métalliques sous forme d’(oxy)hydroxydes. Comme observé dans la partie 2, les
(oxy)hydroxydes de fer jouent un réle majeur dans I’immobilisation des polluants. La
précipitation du fer ferrique nécessite un pH supérieur a 5. Différents agents neutralisants
peuvent étre utilisés comme le calcaire, la chaux hydratée ou vive, le carbonate de soude, la
soude caustique, I’hydoxyde de magnésium, 1’ammoniac, les laitiers d’aciérie et les cendres
volantes (Chevalier, 1996 ; Akcil et Koldas, 2006). L’aération ou I’ajout d’oxydants chimiques,
tel que le peroxyde d’hydrogene, accélere I’oxydation du fer et favorisent donc la précipitation.
Cette précipitation est aussi favorisée par I’emploi de coagulants et de floculants, qui en
complément augmentent la densité des boues générées (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et
Hallberg, 2005a). L’utilisation de ces réactifs chimiques permet au final de neutraliser un
volume important de DMA a court terme et nécessite peu d’espace. Cependant, le colt financier
a long terme lié a ces traitements chimiques est non négligeable. Il englobe a la fois le prix et
le transport des réactifs, une maintenance et un suivi continu, mais aussi le traitement, la
stabilisation et le stockage des boues générées en grande quantité par ces méthodes (Brunet et
Coste, 2000 ; Brown et al., 2002). La neutralisation a la chaux est la méthode la plus
fréquemment employée au vu de son efficacité, sa fiabilité et son colit moindre par rapport aux
autres méthodes chimiques. Cependant une analyse du cycle de vie des traitements actifs a la
chaux, par rapport a d’autres traitements, conclut a des impacts néfastes considérables au niveau
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climatique, de la consommation d’énergie et des ressources, ainsi qu’au niveau sanitaire et
environnemental (Hengen et al., 2014).

Des alternatives a [’utilisation des réactifs chimiques ont été développées parmi les
traitements actifs. Les méthodes les plus attrayantes permettent de traiter I’effluent tout en
récupérant les métaux et métalloides valorisables économiquement. Cette précipitation
sélective nécessite des technologies basées sur la sulfato-réduction biologique, 1’échange
d’ions, ’extraction, des méthodes électriques ou la filtration (Tableau 8) (Bru, 2006). Les
bioréacteurs de sulfato-réduction ont été¢ développés ces dernieres années et testés avec succes
a I’échelle du pilote (Boonstra et al., 1999 ; Xingyu et al., 2013). Ces réacteurs contiennent des
bactéries sulfato-réductrices, dont 1’activité induit une augmentation du pH et la précipitation
des polluants métalliques sous forme de sulfures. Le zinc et le cuivre sont notamment deux
¢léments qui peuvent étre valorisés suite a cette précipitation. Cependant, ces biosystémes actifs
ont un colt de construction et de fonctionnement conséquents (Johnson et Hallberg, 2005a ;
Panda et al., 2016). Les autres technologies disponibles sont aussi relativement colteuses, ce
qui peut limiter I’avantage économique de la valorisation des métaux. De plus, elles semblent
actuellement assez complexes a mettre en place a I’échelle d’'un DMA, et nécessiteraient
souvent la combinaison de plusieurs types de traitements (prétraitement ou neutralisation
supplémentaire). Leurs applications sur des sites miniers abandonnés ou géographiquement
difficiles d’accés ne semblent pas, a ce stade de développement, envisageables.
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Tableau 8 : Principes, avantages et limites des traitements actifs (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et Hallberg, 2005a ; Bru, 2006 ; ITRC, 2010 ; US EPA, 2015 ; Rakotonimaro, 2017 ; Moodley et
al., 2018)

Type Méthode Principe Technique Avantages Limites
-Rapide et simple .
-Peu ou pas d'infrasguctures - Cottteux
Augmenter le pH afin de Ir)lécessaires - Mo, Cr, Hg et Ar ne sont pas précipité suite au changement
L précipiter les éléments Ajout de réactifs . \ . de pH
Neutralisation P . -Applicable a des volumes importants e o
métalliques sous forme alcalins de DMA - Instabilité et quantité importante de boues
d’(oxy)hydroxydes . . - Pas de valorisation des ¢léments métalliques (non sélectif)
- Applicable a une large gamme de .
. S - Impacts environnementaux
DMA (physico-chimie)
Oxyder les éléments métalliques
. afin d'accélérer leur Aération ou ajout de R o -Pas de neutralisation du pH
Oxydation e o -Mémes avantages que la neutralisation .
précipitation sous forme réactifs oxydants -A coupler avec la neutralisation
d’(oxy)hydroxydes
. . Séparer les (oxy)-hydroxydes de ~ Ajout de coagulants  -Mémes avantages que la neutralisation -Pas de neutralisation du pH
Décantation R . . . L
I’eau et floculants -Réduction de la densité des boues -A coupler avec la neutralisation
=a] . - . . -Faible capacité d'adsorption et durée de vie limitée des
=) Ajout de matériaux -Rapide et simple P csorp " v
= . - matériaux conventionnels
= ‘12 e adsorbants (biomasse -Peu ou pas d'infrastructures IS . .
o . Accélérer la précipitation sous . , . -Cott élevé de certains absorbants commerciaux
@) Adsorption , morte, argiles et ses nécessaires . - .
I forme d’(oxy)hydroxydes L. . -Sensible aux matiéres en suspension (MES)
o dérivés, adsorbants -Faible volume de boue R N L
@) . . .. -Régénération coliteuse des matériaux
= commerciaux) -Pas de réactifs chimiques P S
& -Pas de neutralisation du pH
E L’¢échangeur d’ions est une - Colit important des résines
matrice solide qui va adsorber . - -Sensible au pH, aux MES, aux fortes concentrations de Fe, Al
. 11 . . -Pas de réactifs chimiques
Echange les ions métalliques présents Adsorption sur et Mn
- 5 L. fo -Peu ou pas de boues , . .
d'ions dans I’effluent et les remplacer résines synthétiques e . . - Non adapté aux matrices complexes et au traitement des
. . -Valorisation des métaux possibles ) . 11
par des ions non toxiques de faibles concentrations en polluants métalliques
charge équivalente -Pas de neutralisation du pH
-Non adapté aux faibles concentrations en métaux/métalloides
Extraction par solvant -Adapté aux matrices complexes - Cotit élevé du solvant
p -Valorisation des métaux possibles -Transfert de solvant (parfois toxique) dans l'effluent a traiter
-Pas de neutralisation du pH
Extraction Extraire les ions métalliques par -Adapté aux matrices complexes et aux -Cofit élevé du solvant

un solvant organique

Extraction via une
membrane liquide

effluents peu concentrés
-Valorisation des métaux possibles
-Utilisation de faible quantité de
solvant

-Transfert de solvant dans I'effluent a traiter
-Sensible aux composés organiques
-Pas de neutralisation du pH
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Tableau 8 (suite) : Principes, avantages et limites des traitements actifs (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et Hallberg, 2005a ; Bru, 2006 ; ITRC, 2010 ; US EPA, 2015 ; Rakotonimaro, 2017 ;
Moodley et al., 2018)

Type Méthode Principe Technique Avantages Limites
-Efficace pour de fortes concentrations en éléments
métalliques
Précinitation des él& Electrolvse -Valorisation des métaux -Empoisonnement des électrodes
, ref:lpltatl(?n es clements y -Pas de réactifs chimiques -Sensible au Fe et matrice complexe
métalliques directement sur une -Besoin d'énergie
Technologies  électrode (électrolyse) ou avec _Utilisation essentiellement ex-sifu
basées sur un les ions libérés par sa
E courant dissolution (électrocoagulation). -Valorisation des métaux Cot élevé
= électrique La cathode peut neutraliser le -Pas de réactifs chimiques “Besoin d'énergie
R ) N i .
Q pH en réduisant les ions H" en Electrocoagulation Neutra}@aﬂon du pH . -Remplacement régulier des électrodes
o Ho. -Bonne qualité des eaux traitées \
@) -Inefficace a pH <3
= -Boues plus compactes \ . o
g -Complexe a appliquer in situ
m . .
R -Eau traitée de trés bonne qualité
Rétention des ions métalliques Séparation par -Faible cotit d'exploitation -Cott éleve des membranes
suite au passace de l'e fﬂueczlnt 3 membranes (e.g. -Large rang de polluants métalliques -Sensible aux variations de pH, aux microorganismes et MES
Filtration traiter 4 'ltoravergs une membrane osmose inverse, ¢liminés -Colmatage
sélective ¢lectrodialyse, -Peu ou pas de boues -Nécessite un prétraitement
nanofiltration) -Valorisation des métaux -Besoin d'énergie
-Pas de réactifs chimiques
-Performance plus prédictibles et
contrdlable que les autres traitements
biologiques
-Valorisation des métaux/métalloides
= Neutralisation et précipitation ossibles
G , . utra preeip . .. . b (14 -Cott de construction et opérationnel important
o) Réduction des des éléments sous forme de Bioréacteur -Elimination des sulfates et ¢léments Besoin d'éneroic
= sulfates sulfures métalliques suite a une sulfidogénique métalliques . L g .
Q . . . . . , s - Besoin de réactif (donneur d’électrons)
m sulfato-réduction biologique -Production d’alcalinité

-Possibilité de modifier les paramétres
opératoires du systéme afin de
favoriser 'activité des BSR (e.g.
substrat organique, débit, pH)
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Les traitements passifs sont actuellement considérés comme une option de traitement plus
durable pour la remédiation des DMA, particulierement lorsque les activités mini€res ont cessé
(Santos Jallath et al., 2018). Ils consistent a favoriser et controler les processus chimiques et
biologiques qui naturellement atténuent 1I’impact des DMA (Brunet et Coste, 2000). En général,
le besoin énergétique de ces technologies est minimisé par une valorisation de la topographie
des sites en privilégiant 1’écoulement gravitaire (Johnson et Hallberg, 2005a). Ils consomment
moins d'énergie, nécessitent moins de maintenance et produisent des boues plus stables
(Skousen et Ziemckiewicz, 2005 ; Zagury et al., 2007 ; Skousen et al., 2017). Au final, ces
traitements nécessitent peu de ressource et minimisent les cotts financiers et environnementaux
a long terme (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et Hallberg, 2005a).

Tout comme les traitements actifs, les traitements chimiques passifs reposent
principalement sur des réactions d’alcalinisation. La disposition de drains ou lits calcaires, en
condition oxique ou anoxique, va augmenter le pH suite a la formation de bicarbonate. En
aérobiose, I’augmentation du pH entraine la précipitation des (oxy)hydroxydes métalliques.
Cette précipitation peut etre favorisée par des réactions d’oxydation via I’utilisation de cascades
d’aération (Trumm, 2010). L’utilisation de drains calcaires est une solution relativement simple
qui est souvent couplée a d’autres systemes de traitement. Leur durée de vie reste cependant
limitée avec une efficacité dépendante de leurs limites d’application (Tableau 9) (Trumm,
2010 ; Skousen et al., 2017 ; Moodley et al., 2018).

Le traitement biologique passif utilise des organismes morts ou vivants. Par exemple, le
traitement des effluents par biosorption peut désigner la séquestration passive des métaux et
métalloides sur une biomasse inanimée, ou une séquestration active par des organismes vivants.
Les plantes et les microorganismes sont les organismes vivants les plus utilisés pour la
bioremédiation des DMA, avec une exploitation plus fréquente des bactéries (Brunet et Coste,
2000 ; Brown et al., 2002). Comme décrit précédemment, certaines bactéries interagissent avec
les métaux via leur métabolisme, ce qui contribue a ’atténuation naturelle des DMA. Ces
processus bactériens sont reproduits, voire stimulés quand les facteurs de contrdles sont connus,
au sein de systémes de traitement. Les systémes les plus utilisés sont les lagunes aérobies ou
anaérobies, les bioréacteurs, les systémes successifs de production d’alcalinit¢ (SAPS en
anglais) et les bio-barrieres réactives perméables. Ces technologies reposent sur la sulfato-
réduction bactérienne en condition anaérobie et 1’oxydation du Fe et/ou du Mn en condition
aérobie (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et Hallberg, 2005a ; Skousen at al., 2017). Le tableau
9 résume les principaux avantages et limites de chacune de ces technologies, de plus amples
détails seront donnés dans la suite du chapitre. De fagon générale, ces traitements biologiques
présentent 1’avantage d’étre vraiment autonomes suite a une période de latence due au
développement des bactéries. En revanche, leur efficacité fluctue selon les conditions physico-
chimiques, qui peuvent varier saisonni¢rement et impacter la dynamique des communautés
bactériennes impliquées dans la bioremédiation (Brunet et Coste, 2000 ; Brown et al., 2002).

La suite de notre étude se focalisera sur les systémes de traitement biologique passifs, qui a
ce stade semblent plus appropriés aux traitements des DMA abandonnés. Cependant, chaque
technologie de traitement a ses avantages et ses limites, comme détaill¢ dans les tableaux 8 et
9. Ces caractéristiques sont a étudier en amont de toute tentative de remédiation en considérant
a la fois les caractéristiques propres a I’effluent a traiter, les moyens disponibles et les objectifs
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de traitement a atteindre. Au final, le couplage de ces différentes technologies est souvent
nécessaire pour minimiser les limites de chaque systéme et optimiser I’efficacité globale.
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Tableau 9 : Principes, avantages et limites des traitements passifs (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et Hallberg, 2005a ; Bru, 2006 ; ITRC, 2010 ; US EPA, 2015 ; Rakotonimaro, 2017 ; Moodley

et al., 2018)
Type Méthode Principe Technique Avantages Limites
-Colmatage
-Simple -Non adapté aux fortes concentrations en éléments
Drain -Neutralisation du pH métalliques
anoxique -Pas de réactifs chimiques -Débit faible nécessaire
calcaire -Peu couteux -Elimination peu efficace des ¢éléments métalliques
) ) ) ) (DAC) -Peu de maintenance (e.g. sulfate, Fe, Al)
Neutralisation Augmenter ‘16' pH via la dissolution dP calcaire -Adapté aux variations climatiques -Perte d'efficacité a long terme
passive afin de précipiter les éléments métalliques sous -Anoxie difficile & maintenir
forme d’(oxy)hydroxydes .
© -Simple
E Lit/Tranchée -Augmentation du pH -Colmatage
f, oxique -Elimination des polluants métalliques -Sensible aux fortes concentrations en fer
8 calcaire -Pas de réactifs chimiques -Faible réactivité du matériau
2 (LOC/TOC) -Peu couteux
= -Peu de maintenance
S \ . -Minimise le volume de boue
. Utilisation de l'oxygéne de l'air comme oxydant . ..
Oxydation s e Cascade -Pas de réactifs chimiques < .
. afin d'accélérer la précipitation des polluants , . -A coupler a d'autres traitements
passive o , d’aération -Pas de maintenance
métalliques sous forme d’(oxy)hydroxydes N
-Peu coliteux
Barriére L . -Besoin de plusieurs substrats pour étre efficace
. JRTT . -Pas de réactifs chimiques . . . L. o
. Sorption des polluants métalliques sur les réactive N -Nécessite de bien caractériser et modéliser en amont
Sorption o . . - , -Peu cofiteux N
réactifs chimiques qui composent une barriére perméable . le DMA a traiter
o -Pas de maintenance
chimique . . \ L - Colmatage
— - — -Prévention d'une contamination des Adapté aux DMA qui se situe 4 moins de 20 m en
Neutralisation et précipitation de sulfures Barriére caux souterraines -Pas d'espace au sol pte au q qu Ze Sl ue o oms de ©
métalliques suite a l'activité des bactéries sulfato- réactive requis cssous de fa surtace o
réductrices dont la croissance est favorisée parle  perméable -Pas de traitement des boues -Les performances a 1011?1% terme sont encore a I'étude
substrat dans la barriére biologique -Colmatage
© -Pas de réactifs chimiques .y
= ) ) . -Besoin d'espace
) Réduction -Peu de maintenance . L .
2 L -Sensible aux variations environnementales
= bactérienne . e . 1r -Peu couteux - . .
M Neutralisation et précipitation des éléments sous o , -Temps de s¢jour hydraulique important
Y e . Lagune -Elimine les métaux et les sulfates ., . .
forme de sulfures métalliques, suite a la sulfato- C 1 . -Efficacité relative sur les fortes concentrations en
anaérobie -Efficace a long terme

réduction bactérienne, en zone humide anaérobie

- Boues stables et produites en faible
quantité
-Neutralisation

¢léments métalliques
-Cott initial de construction important
-Traitement plus lent
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Tableau 9 (suite) : Principes, avantages et limites des traitements passifs (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et Hallberg, 2005a ; Bru, 2006 ; ITRC, 2010 ; US EPA, 2015 ; Rakotonimaro, 2017 ;

Moodley et al., 2018)

Type Méthode Principe Technique Avantages Limites
Systemes -Colmatage
Neutralisation et élimination des polluants en successifs de -Pas de réactifs chimiques -Besoin d’espace
combinant le traitement par la dissolution du production -Neutralisation et élimination des -Limiter selon la concentration en oxygene dissous
calcaire et la lagune anaérobie d’alcalinité ¢léments métalliques initiale dans I’effluent
(SAPS) -Cott élevé selon la complexité du systéme
Réduction -Besoin d’espace
bactérienne Neutralisation et précipitation des éléments o e e -Sensibles aux variations environnementales et
A . Bioréacteurs -Pas de réactifs chimiques
métalliques, soit sous forme de sulfures R surtout au pH
1 . i . de sulfato- -Neutralisation, élimination des . \
métalliques suite a la sulfato-réduction . . 12 o -Apport de substrat organique a adapter pour rester
L. . réduction éléments métalliques et sulfates . .
bactérienne, soit avec les (oxy)hydroxydes de fer . k en traitement passif
N . e passifs -Peu de maintenance , . - .
suite a la ferro-oxydation bactérienne -Dépend de la diversité et de la dynamique des
m bactéries
g
— -Besoin d'espace
o . Précipitation, sorption et bioaccumulation des o - -Sensible aux variations environnementales
m Oxydation [ — o -Pas de réactifs chimiques L L
. polluants métalliques et neutralisation suite a Lagune L , -Temps de séjour hydraulique important
bactérienne, Ve s ., , . . -Elimination des métaux ., . .
A l'activité combinée de plantes et bactéries aérobie . N -Efficacité relative sur les fortes concentrations en
oxygenation, . . . . . -Peu de maintenance et peu coliteux 21 T
. oxydants les métaux ou métalloides en condition plantée \ ¢léments métalliques
sorption -Efficace a long terme s S
oxydante -Cot initial de construction important
-Traitement lent
. . . e R -Pas de réactifs chimiques
. Bio-oxydation et bio-précipitation d’(oxy)- . e N - Colmatage
Oxydation R Biofiltre -Elimination des métaux » . .
o hydroxydes, co-précipitation de . . R - Efficacité relative sur les fortes concentrations en
bactérienne . . i passif -Peu de maintenance et peu colteux 1 o1
métaux/métalloides \ ¢éléments métalliques
-Efficace a long terme
Séquestration passive des métaux et métalloides . L . .
. . , . . . . -Simple -Sorption réversible des métaux
Sorption sur la biomasse, ou séquestration active par des Biosorption

organismes vivants

-Pas de réactifs chimiques

-Saturation rapide des sites de sorption
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4.2. Traitements biologiques passifs des DMA

De nombreux traitements actifs ou passifs permettent le traitement des drainages miniers
acides. Cependant, les traitements biologiques passifs sont actuellement considérés comme la
meilleure option pour le traitement des DMA abandonnés. L’ As, le Sb et le T1 sont susceptibles
d’étre ¢éliminés des effluents miniers acides par des traitements aérobies ou anaérobies. Les
traitements biologiques passifs anaérobies reposent sur la précipitation des sulfures métalliques
suite a une sulfato-réduction, alors que les traitements aérobies favorisent la précipitation des
(oxy)hydroxydes métalliques via des processus d’oxydation bactérienne. L’¢limination de 1’ As,
du Sb et du TI via ces processus sera favorisée au sein de lagunes ou de bioréacteurs, dont les
caractéristiques seront plus amplement détaillées dans cette partie.

4.2.1. Lagunage

Le systeme de lagunage s’inspire des zones humides naturelles qui permettent d’atténuer la
concentration en métaux ou métalloides présents dans les DMA. Cette atténuation naturelle a
¢été constatée des 1978 dans 1’Ohio et en West Virginia, aux Etats-Unis (Huntsman et al., 1978 ;
Wieder et Lang, 1982). Cependant, les zones humides naturelles sont protégées dans de
nombreux pays, d’ou la création de zones humides artificielles comme systémes de
remédiation. Ces zones humides artificielles sont désignées comme « constructed wetland » en
anglais mais peuvent étre dénommées de différentes fagons en francais : terre humide, marais
¢purateur ou encore lagune (Brunet et Coste, 2000). Cette technologie combine des processus
physiques, géochimiques et biologiques. Ils sont a ce jour le type de traitement passif le plus
employé pour remédier les effluents miniers de fagon passive. Deux types de lagunes ont été
développées, celles dites aérobies et les anaérobies (Pat-Espadas et al., 2018).

4.2.1.1. Principe

Les lagunes sont constituées de facon générale d’un support physique (sol, roche, granulat
de type calcaire, matiéres organiques ou autres), de I’effluent, de végétaux aquatiques et de
communautés microbiennes. Tous ces composants vont jouer un role dans 1’¢limination des
polluants et contribuer a un effet synergique. Le processus reposera principalement sur des
réactions de réduction en condition anaérobie, alors que 1’oxydation est favorisée en condition
aérobie (Pat-Espadas et al., 2018).

- Lagunes anaérobies

Les conditions réductrices des lagunes anaérobies ou « de compost » favorisent la réduction
des sulfates suivie de la précipitation des sulfures métalliques. L’effluent a traiter s’écoule
horizontalement dans un milieu poreux, souvent alcalin, mélangé avec de la mati¢re organique
(Fig. 13). La lagune anaérobie a flux vertical ou réacteur a flux vertical est un dispositif
alternatif pouvant combiner un traitement par du calcaire et le lagunage anaérobie (Brunet et
Coste, 2000 ; Zipper et al., 2014 ; Skousen et al., 2017 ; Pat-Espadas et al., 2018). Le matériau
calcaire peut étre soit intégré au remplissage de la lagune, soit placé en amont de la lagune dans
un drain. La végétation plantée en surface de la lagune permet une consommation de 1’02
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dissous au niveau des racines par la production d’exsudats racinaires, le renouvellement du
substrat organique et un support de fixation pour les bactéries. Certaines especes végétales
peuvent aussi séquestrer les polluants métalliques (Pat-Espadas et al., 2018). Beaucoup
d’études considerent cependant que le role de la végétation est minoritaire par rapport a celui
des microorganismes (Vymazal et Kropfelova, 2008 ; Li et al., 2014 ; Adrados et al., 2014 ; Wu
et al., 2014 ; Haydar et al., 2015). Les conditions réductrices dans ces systemes favorisent
principalement le développement et I’activité des BSR (Faulwetter et al., 2009 ; Zipper et al.,
2014).

Anaerobic Wetland

Figure 13 : Schéma d’une lagune anaérobie plantée (Zippper et al., 2014)

- Lagunes aérobies

Contrairement aux lagunes anaérobies, les lagunes aérobies fonctionnent essentiellement
par des processus de surface (pas d’apport de matiére organique sur une grande épaisseur). Le
temps de résidence important des effluents dans une lagune aérobie permet leur aération,
I’oxydation du fer et la précipitation des (oxy)hydroxydes métalliques. La formation d’oxydes
de manganese et d’aluminium contribue également a 1’¢élimination des polluants métalliques
par adsorption ou co-précipitation. La lagune consiste en un bassin d’eau libre, généralement
situé au-dessus du sol, avec un écoulement horizontal. La lame d’eau atteint une hauteur
maximum de 0,45 m afin de maintenir I’aérobiose (Fig. 14). Les macrophytes plantés dans ces
systémes sont majoritairement des 7ypha. Ils peuvent favoriser la régulation du débit, apportent
de la matiére organique (pour des bactéries aérobies hétérotrophes pouvant oxyder le
mangangse), peuvent augmenter la surface de précipitation, accélérer 1’oxydation du fer et
stabiliser les précipités par effet de filtration. Cependant, le role de la végétation dans les
lagunes aérobies est moindre qu’en condition anaérobie, et se limite fréquemment a un aspect
esthétique (Brunet et Coste, 2000 ; Johnson et Hallberg, 2005a ; Skousen et al., 2017 ; Pat-
Espadas et al., 2018).

Aerobic Wetland

Wetland Soil / Organic Matter

Figure 14 : Schéma d’une lagune aérobie plantée (Zipper et al., 2014)
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4.2.1.2. Efficacité du lagunage pour traiter I’As, le Sb et le Tl

LAl le Mn, le Ni et le Zn sont les ¢léments métalliques les mieux €éliminés au sein des
lagunes (Pat-Espadas et al., 2018). Aucune étude n’a été réalisée sur le thallium au sein de ces
systémes a ce jour. En revanche, I’élimination du Sb a bien été constatée au sein de lagunes
naturelles ou construites mais a partir d’effluents miniers neutres (Palmer et al., 2015 ; Warnken
et al., 2017). Finalement I’application de ces systémes aux DMA arséniés a fait I’objet de
quelques études.

Des expériences en laboratoire ont confirmé la faisabilité de I’élimination de 1’As a partir
de milieux acides, d’eaux synthétiques ou de DMA, au sein de lagunes aérobies et anaérobies
(Buddhawong et al., 2005 ; Stottmeister et al., 2006 ; Lizama-Allende et al., 2014 ; Lizama-
Allende et al., 2018). Buddhawong et al. (2005) ont montré que 95 % de I’ As peut étre éliminé
par co-précipitation avec le fer dans un systeme de lagunage in vitro traitant une eau synthétique
a pH initial 4 et avec une concentration d’As de 0,5 mg/L. Lizama-Allende et al. (2018) ont
aussi réussi a ¢liminer plus de 99 % de 1’ As, a partir d’une eau synthétique a pH 2 et contenant
2 mg/L d’As, au sein d’une lagune de laboratoire anaérobie plantée constituée de zéolite ou de
calcaire. Le traitement d’un drainage minier arsénié¢ a aussi été mené in situ en combinant les
deux types de lagunes a d’autres technologies (drains calcaires et bassin d’aération) (Hamilton
et al., 1999 ; Kalin et Caetano Chaves, 2003 ; Whitehead et al., 2005 ; Elbaz-Poulichet et al.,
2006 ; Macias et al., 2012). La combinaison de ces traitements permet d’éliminer enti¢rement
I’arsenic présent dans ces DMA lorsque les concentrations initiales sont relativement faibles (<
3 mg/L) (Hamilton et al., 1999 ; Whitehead et al., 2005 ; Macias et al., 2012). En revanche,
I’¢élimination de I’arsenic s’est avérée limitée (maximum 20 %) dans un systéme de traitement
d’un DMA fortement concentré en As (50 a 250 mg/L) (Elbaz-Poulichet et al., 2006).

4.2.2. Bioréacteurs microbiens

Les bioréacteurs sont un autre type de traitements passifs employé€s pour le traitement des
DMA. Contrairement aux lagunes qui combinent I’activité¢ biologique de la végétation et de
microorganismes, 1’efficacité des bioréacteurs ne repose que sur ’activité de microorganismes.
Le réacteur consiste en une cuve dans laquelle s’écoule horizontalement ou verticalement
I’effluent a traiter en mode batch ou en régime continu. Les bactéries peuvent étre fixées ou en
suspension dans la solution respectivement au sein de bioréacteur a lit fixe ou fluidis¢. Ce
réacteur peut étre fermé (anaérobie) ou ouvert (aérobie) selon les réactions rédox souhaitées.

4.2.2.1. Principe

- Bioréacteurs ou biofiltres passifs anaérobies

Les bioréacteurs fermés s’inspirent des lagunes anaérobies. Les conditions réductrices de
ces systemes favorisent la sulfato-réduction qui augmente le pH et précipite des sulfures
métalliques. Par conséquent, I’objectif de I’optimisation de ces réacteurs est de promouvoir la
croissance et I’activité de bactéries sulfato-réductrices. C’est pourquoi un mélange réactif est
intégré a leur remplissage pour apporter une source de carbone organique et d’électrons, de
’azote et éventuellement un agent alcalin (Zagury et al., 2007 ; Kaksonen et Puhakka, 2007).
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- Bioréacteurs a lit fixe ou fluidisé aérobies

Les conditions oxydantes des bioréacteurs aérobies favorisent les microorganismes ferro-
oxydants. Comme décrit dans la partie 3.2, ces microorganismes catalysent 1’oxydation du fer
initialement lente & pH acide. Les polluants métalliques sont ensuite co-précipités avec les
oxydes de fer formés (Johnson et Hallberg, 2005a ; Johnson et al., 2016).

4.2.2.2. Efficacité des bioréacteurs pour traiter 1I’As, le Sb et le Tl

- Arsenic

Des trois polluants étudiés, 1’As est celui qui a bénéficié d’un plus grand nombre d’études.
Ces derniéres ont été effectuées aussi bien en conditions oxydantes que réductrices.

Dans une revue récente, Alam et McPhedran (2019) analysaient 8 publications qui se sont
intéressées a la remédiation de I’ As a partir de DMA, basée sur la sulfato-réduction, au sein de
bioréacteurs de laboratoire en mode batch ou continu. Les taux d’abattement atteints varient de
39 a 100 % en fonction des études (Tableau 10). Le meilleur taux est de 2,5 mg d’As €éliminé
par litre et par heure au sein d’un bioréacteur colonne a lit fixé traitant une eau synthétique a un
pH initial de 4,4 et une concentration en As de 100 mg/L (Battaglia-Brunet et al., 2012).

La remédiation de 1’As via une co-précipitation avec des oxydes de fer, générés par des
bactéries ferro-oxydantes, a aussi été explorée a I’échelle du réacteur de laboratoire (Ahoranta
et al., 2016 ; Fernandez-rojo et al., 2017 et 2018 ; Tardy et al., 2018 ; Kamde et al., 2018).
Comme pour les bioréacteurs anaérobies, les taux d’abattement varient entre les
expérimentations avec des maximums entre 37 et 100 % (Tableau 10). Il est intéressant de noter
que plusieurs de ces études observent une oxydation de I’As(IIl) en As(V) dans ces réacteurs
(Ahoranta et al., 2016 ; Fernandez-rojo et al., 2017 ; Tardy et al., 2018). La détection du gene
aioA dans deux de ces expériences suggeére une oxydation microbienne de 1’As, qui pourrait
notamment &tre reliée a Thiomonas spp. (Fernandez-rojo et al., 2017 ; Tardy et al., 2018).

La faisabilité de ces traitements par bioréacteurs aérobies et anaérobies a été explorée pour
traiter des drainages de mine riches en As in situ. En 2006, un bioréacteur a lit fixe rempli de
pouzzolane a ét¢ installé sur le site minier de Lopérec (France), pour traiter une eau a pH neutre,
contenant du fer ferreux (1 a 5 mg/L) et une concentration en As de 400 a 1800 pg/L. La
concentration résiduelle totale d’As était inférieure a 100 pg/L, et la vitesse maximale
d’abattement atteint 1900 pg/L.h. Cette atténuation a ét¢ attribuée a une oxydation microbienne
de I’As, suivie de sa co-précipitation avec les oxydes de fer générés par les bactéries
autochtones (Battaglia-Brunet et al., 2006b).

Un autre bioréacteur aérobie a 1’échelle pilote a été installé en 2016 sur le site minier de
Carnoules (France) pour traiter un DMA riche en As (Fernandez-rojo et al., 2019). Le taux
d’abattement au sein du systéme varie de 3 a 97 %, soit une moyenne de (1,8 +0.8). 10~® mol
d’As éliminé par litre et par seconde, pour un influent de pH moyen de 3,2 et contenant environ
118 mg/L d’As. La présence de bactéries oxydant le Fe et I’ As dans le bioréacteur semble €tre
a ’origine de cette atténuation. La dynamique de ces bactéries sera plus amplement détaillée
dans le chapitre 3 de la présente thése.
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Un systéme de traitement en série a I’échelle réelle, installé en Colombie-Britannique
(Canada) a été particulierement étudié (Mattes et al., 2011 ; Khoshnoodi et al., 2013 ; Baldwin
et al., 2015 ; Baldwin et al., 2016). Il se compose de deux bioréacteurs suivis de deux lagunes,
dont I’ensemble est en conditions réductrices. Dans ce systéme, 1’arsenic, initialement présent
en moyenne a 1,7 g/L dans I’effluent, est éliminé par co-précipitation avec les sulfures générés
par des BSR. 99,6 % de I’As est éliminé au sein du systeme, dont 80,9 % au sein des
bioréacteurs anaérobies.
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Tableau 10 : Exemples de traitement de I’As en bioréacteurs en mode batch ou continu (modifié a partir de Alam et McPhedran, 2019)

- Type [As]
Traitement lIEc.helle Source de pH Bacterle.s . d'effluent Initiale Durée Abattement Référence
expérimentale carbone autochtones ou inoculées . .
traité (mg/L)
. Pelure de
Laboratmre/ pommes de 6 NA Eaux de lac 1-3 .210 ~100 % Castro et al., 1999
Microcosme . jours
terre et fumier
Laboratoire/ Glycérol 4,5 NA DMA o 4 80 % Le Pape et al., 2017
Batch jours
Laboratoire/ Lactate ou 7 Culture mixte de BSR issues Eaux usées 5 14 Jusqu'a 98,2 % en Liu of al.. 2018
Batch Ethanol d'un stérile minier synthétiques jours présence de Fe "
. 1,4
Laboratoire/ Lactose of NA DMA 0.14 . 95 65 % Costa et Duarte,
Colonne 6.5 jours 2005
Laboratoire/ 6,3 Eaux 95 % en présence
Ethanol et NA e 1 48 h Luo et al., 2008
Colonne 22 synthétiques de Fe
Précipitation sous Laboratoire/ Glycérol et/ou 2,7 . Eaux 7 Battaglia-Brunet et
forme de sulfures Colonne hydrogéne as Desulfosporosinus synthétiques 100 jours 2,5 mg/L.h al., 2012
métalliques Desulfomicrobium baculatum,
générés par les . Desulfovibrio desulfuricans, ,
BSR Laboratoire/ Ethanol 4 Desulfovibrio africanus, Eaux’u‘sees 0,5-20 ‘245 85 % Altun et al., 2014
Colonne . . synthétiques jours
Desulfovibrio magneticus,
Desulfovribrio sp.
Laboratoire/ Sulfate 4 NA Eaux gs 0 3999 %  Jackson et al., 2013
Bioréacteur synthétiques jours
Laboratoire/ 3a Desulfomicrobium baculatum, Eaux 500 o Sahinkaya et al.,
Bioréacteur Ethanol 4 Desulfovibrio desulfuricans synthétiques 10 jours 98-100 % 2015
Methanocorpusculum sp., Mattes et al., 2011 ;
. Methanosarcina sp., Khoshnoodi et al.,
Insitu Déchets de 5 Bacteroidetes, PSS 170 sans 99,6 % 2013 ; Baldwin et
p pap Ruminococcaceae, al., 2015 ; Baldwin

Rhodobium, Hyphomicrobium,

Comamonadaceae

et al., 2016
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Tableau 10 (suite) : Exemples de traitement de 1’As en bioréacteurs en mode batch ou continu (modifié a partir de Alam et McPhedran, 2019)

Echelle Source de Bactéries Type [As]
Traitement . . pH autochtones ou d'effluent Initiale Durée Abattement Référence
expérimentale carbone . . ..
inoculées traité (mg/L)
Laboratoire/ Extrait de Gallionella, Thiomonas,
4,77  Acidocella, Acidicapsa, DMA 53,8 8 jours 100 % Tardy et al., 2018
Batch levure . .
Ferritrophicum
Laboratoire/ Aucune 2,5 Acidothiobacillus Milieu de 5 4jours  80a85%  Kamdeetal, 2018
Batch ferrooxidans culture
. Leptospirillum
Lal?oraton?/ . Sferriphilum et Eaux 253 Ahoranta et al.,
Bioréacteur a lit Aucune 3 o . héti . 99,5 %
L fAuidisé Acidithiobacillus synthétiques jours 2016
Co-précipitation avec u Jerrooxidans
des oxydes de fer suite : ; i
Wi e e 35w o waa 2w e
bactérienne ? -
Laboratoire/ Aucune 3,65 Gallionella et Ferromm — DMA 35 19 37% Fernandez-rojo et
Bioréacteur jours al., 2018
Pseudomonas, Ralstonia,
Sphingomonas,
Methylobacterium,
. 6a Methylophilus, Effluent 0.4a 15 Battaglia-Brunet et
In situ Aucune 7 Gallionella, minier 1.8 jours 1900 pg/L-h al., 2006b
Curvibacter,
Herbaspirillum, et
Flavobacterium
~ Laroche et al.
. . . :l: x 9
In situ Aucune 32 Gallionella, Sulfuriferula, DMA 118 6 mois 180810 2018 ; Fernandez-
Ferrovum mol/L.s

rojo et al., 2019
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- Antimoine

En 2006, Huisman et al. indiquaient que I’'un des meilleurs traitements pour éliminer les
¢léments métalliques et métalloides contenus dans les eaux, dont I’antimoine, consistait a les
précipiter sous formes de sulfures. Des études de laboratoire ont depuis montré la faisabilité de
ce traitement en utilisant des BSR issues d’environnements miniers (Wang et al., 2013 ; Zhang
et al., 2016 ; Liu et al., 2018) (Tableau 11). Plus de 90 % du Sb a été éliminé au cours de
chacune de ces études, en utilisant des solutions neutres contenant initialement de 5 a 25 mg/L
du Sb. Au cours de ces expériences, Sb(V) est d’abord réduit en Sb(III) par les sulfures dissous,
puis précipité sous forme de stibnite (Sb2S3) (Wang et al., 2013 ; Zhang et al., 2016). D’apres
Zhang et al. (2016), les BSR seraient incapables de réduire directement Sb via leurs enzymes.

Les BSR ne semblent pas étre les microorganismes principalement responsables de la
remédiation du Sb au sein d’un systéme du traitement in situ décrit par Sun et al. (2016b). Les
auteurs ont étudi¢ pendant un an un bioréacteur traitant un DMA riche en Sb (pH 2,8-3 ; [Sb]
= 1,4 a 7,8 mg/L). Ce traitement est constitué¢ de 5 unités disposées en séries : une unité¢ de
prétraitement aérobie, deux unités aérobies et deux unités micro-aérobies. Le bioréacteur
permet 1’abattement de 90 % du Sb, principalement dans les deux premicres unités. La
dominance de bactéries oxydant le Fe et I’ As dans ces deux unités suggere leur implication dans
cette bioremédiation. La co-précipitation avec les oxydes de fer, générés par ces bactéries, serait
donc le mécanisme a I’origine de cette atténuation. Le Sb restant serait par la suite éliminé sous
forme de sulfures via I’activité¢ de BSR, qui se sont développées dans les derniéres unités.
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Tableau 11 : Traitement de I’antimoine en bioréacteurs en mode batch ou continu

L . , [Sh] .
Traitement ],Ec.helle Source de carbone pH Bactene.s , Typed ‘?f?“e“t Initiale l?uree Abattement  Référence
expérimentale autochtones ou inoculées traité (mg/L) (jours)
Laboratoire/ Extrait de levure et . " o Wang et al.,
Batch lactate 5,7et9 Culture mixte de BSR Eaux synthétiques 25 7 ~99 % 2013
Précipitation Culture mixte de BSR issues
sous forme de ~ Laboratoire/ Extrait de levure et . de sédiments miniers, avec (e \ 5010 Zhang et al.,
sulfures Batch lactate a9 dominance du genre Eaux synthétiques 2,52 75 1 Jusqua 93 % 2016
métalliques Clostridium
générés par les
BSR . .
Culture mixte de BSR issues Jusqu'a 98.2
Laboratoire/ Lactate ou éthanol d'un stérile minier (dont Eaux usées 5 14 C(l) % on ’ Liu et al.,
Batch 7 Escherichia coli, Clostridium synthétiques ° 2018
! présence de
sp., et Ruminococcaceae) Fe
Co-
précipitation
avec des Fumicr dans les Ferrovum, Rhodobacter,
oxydes de fer . o ~ Rhodanobacter, Escherichia, \ ~ o Sun et al.,
suite a la In situ unlt?s Tiero- 3 Thiomonas, Gallionella, et DMA 14278 365 100% 2016b
aérobies -
ferro- Leptospirillum
oxydation
bactérienne
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- Thallium

De maniére générale, la remédiation du TI d’effluents miniers a été peu étudiée
(Tableau 12). Deux ¢tudes ont d’abord constaté la possibilité de traiter par sulfato-réduction
microbienne des drainages miniers neutres, dont la concentration en TI était inférieure a 1,4
mg/L, au sein de bioréacteurs anaérobies, avec des rendements supérieurs a 99 % (Mueller,
2001 ; Blumenstein et al., 2008). Plus récemment, Zhang et al (2017) ont aussi démontr¢ les
performances de BSR, enrichies a partir de boues de traitement d’un DMA, pour traiter de fortes
concentrations en T1, 50 mg/L, a partir d’une eau synthétique a pH 6. Dans ces conditions, les
BSR permettent la précipitation de 221 mg de Tl par gramme de biomasse bactérienne. La
méme équipe de recherche a également isolé¢ une nouvelle BSR, Citrobacter freundii, qui
présente des capacités intéressantes pour le traitement du T1. En effet, elle est capable d’éliminer
99,6 % ou 96 % de TI(I) dans un milieu de culture a pH neutre contenant respectivement 5 mg/L
et 20 mg/L de Tl (Zhang et al., 2017b).

A ce jour un seul bioréacteur a été employé in situ pour traiter un DMA contenant du TI.
Ce bioréacteur a écoulement vertical a été installé et suivi pendant 27 mois sur le site minier
de Stockton en Nouvelle-Z¢lande. L’écoulement vertical de I’effluent induit un gradient
d’oxygene, avec une stratification des populations microbiennes impliquées dans le cycle du
Fe et du S. Ce réacteur, rempli de coquilles de moules contenant des résidus de matiére
organique, permet de neutraliser le pH (initialement a 2,8) et d’atténuer 99,4 % du TI,
initialement a une concentration de 4,6 10 mg/L. Les auteurs observent une précipitation
préférentielle du Tl dans la zone anoxique, qui serait due a une complexation avec les sulfures
produits par les bactéries sulfato-réductrices (Crombie et al., 2011 ; DiLoreto et al. 2016ab).
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Tableau 12 : Traitement du thallium en bioréacteurs en mode batch ou continu.

. . , [T1] ,
Traitement Echelle Source de pH Mlcroorgam.smes , Typed ‘?fi,]uent initiale l?uree Abattement  Référence
carbone autochtones ou inoculés traité (jours)
(mg/L)
. . . Eaux de surface \
Laboratoire/  Fumier et paille ¢ N.A et souterraines de 202 205 99.70%  Mueller, 2001
Colonne seche . .. 0,79
site minier
Laboratoire/ Fumier, foin et Eaux de surface Blumenstein
. copeaux de 7,2a8,3 N.A . .. ~1,40 84 ~99 %
Réacteur bois de site minier et al., 2008
Précipitation Jusqu’é
sous forme de
sulfures Laboratoire/ Extrait de 6 BSR enrichies a partir de Eaux 50 | 221{,31/4 Igeg de Zhang et al.,
métalliques Batch levure et lactate boues de traitement d’'un DMA synthétiques biorﬁasse 2017
générés par les bactérienne
BSR
Laboratoire/ Extrait de ; . Eaux o Zhang et al.,
Batch levure et lactate 7 Citrobacter freundii synthétiques > 4 99,60 % 2017b
Aidovorax spp, .
Coquilles et Desulfotomaculum (;ior;(‘t)nlel e.t
In situ résidus de 2,8 acetoxidans, Sideroxydans DMA 4,6 107 1027 99,4% Dil(;re to of ’al
moules lithotrophicus, Methanosaeta 2016ab ’

concilli et Methanolinae tarda
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4.2.3. Facteurs de controle

Les systémes de traitement passifs reposent principalement sur des processus biologiques
de sulfato-réduction ou ferro-oxydation. Or, comme décrit dans la partie 3.3, la diversité et
I’activité des bactéries a I’origine de ces processus varient en fonction de nombreux parametres
environnementaux. Ces fluctuations peuvent limiter 1’efficience des systemes de traitement in
situ lors de variations saisonniéres. A contrario, la connaissance des facteurs de controle, aussi
bien environnementaux que biologiques, peut permettre [’optimisation des processus
biologiques et par conséquent un meilleur abattement des polluants métalliques.

4.2.3.1. Oxygéne

Les différents traitements présentés sont soit aérobies, soit anaérobies. Les conditions du
traitement doivent promouvoir la croissance et ’activité des bactéries selon leur type
respiratoire. C’est pourquoi, un apport en oxygene dans les bioréacteurs anaérobies crée des
conditions non optimales pour I’activit¢ des BSR, diminuant par conséquent I’efficacité du
traitement (Leff et al., 2015 ; Vasquez et al., 2016ab, 2018). A contrario, la concentration en
oxygene s’est avérée étre un facteur limitant dans certains bioréacteurs aérobies traitant les
DMA par ferro-oxydation (Elbaz-Poulichet et al., 2006 ; Fernandez-Rojo et al., 2017). C’est
pourquoi Fernandez-Rojo et al. (2017) recommandent de maintenir une faible hauteur d’eau
dans leurs bioréacteurs aérobies afin d’améliorer la diffusion de 1’oxygéne. De méme, Lizama
et al. (2011) indiquent un effet du mode d’écoulement de I’eau a traiter sur la disponibilité de
I’oxygene dans les lagunes. Ainsi, un écoulement vertical permettra une meilleure oxygénation
qu’un flux horizontal.

4.2.3.2. pH

Le pH est un facteur qui controle la croissance et I’activité des communautés bactériennes
(cf partie 3.3.2.2), mais aussi la mobilité et la toxicité des ¢léments métalliques en modulant
leurs spéciations (cf partie 2.2). C’est pourquoi des gammes de pH sont recommandées en
fonction du type de traitement biologique passif employé.

Les lagunes aérobies sont généralement recommandées pour le traitement d’effluents
neutres a alcalins, dont le pH favorise 1’oxydation abiotique du Fe(Il) et I’hydrolyse du Fe(III)
(Johnson et Hallberg, 2005a ; Zipper et al., 2014). A ce pH, les (hydr)oxydes de fer sont chargés
négativement et co-précipitent donc avec des cations métalliques. En revanche, les oxyanions
tels que I’arsenic et I’antimoine, co-précipitent plus facilement a pH acide, avec les
(hydr)oxydes de fer chargés positivement (Sheoran et Sheoran, 2006). L’emploi de bactéries
acidophiles, plus particulieérement d’A. ferrooxidans et Leptospirillum ferriphilum, a permis de
maintenir une oxydation du fer in vitro a des pH compris entre 0,9 et 2,2 (Karamanev et
Nikolov, 1988 ; Kinnunen et Puhakka, 2005). Cependant, Ahoranta et al. (2016) observent une
diminution de 1’abattement de I’arsenic de 99,5 %, 80,1 % a 7,1 % lorsque le pH diminue de
3,0, 2,4 a 1,6 au sein d’un bioréacteur a lit fluidisé aérobie.

La découverte de BSR acidotolérantes ou acidophiles a permis le développement de
réacteurs anaérobies adaptés aux effluents acides (Kaksonen et Puhakka, 2007). Nancucheo et
Johnson (2014) ont ainsi réussi a éliminer le sulfate d’effluent minier au sein d’un bioréacteur
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dont le pH était maintenu entre 2,8 et 4,5. Un pH supérieur a 5,5 est cependant recommandé
pour le traitement d’effluents miniers par sulfato-réduction (Neculita et al., 2007 ; Lizama et
al., 2011). En effet, des pH inférieurs inhiberont 1’activité des BSR, augmenteront la solubilité
des sulfures métalliques (Dvorak et al., 1992), mais diminueront celle du sulfure d’arsenic
(Eary, 1992). Des drains ou lits calcaires, ainsi que des réactifs alcalins, peuvent étre utilisés en
amont ou intégrés au sein des lagunes ou des bioréacteurs anaérobies pour traiter des DMA
dont le pH est inférieur a 5,5. La fixation des BSR sur un support leur permet ¢galement de
générer des microenvironnements propices a leur développement lorsque le pH est trop acide
(Lyew et Sheppard, 1997).

4.2.3.3. Température

La variation saisonniere des températures représente un véritable défi pour I’implantation
de systemes de traitements biologiques passifs in situ. La majorité des bactéries impliquées
dans ces traitements sont mésophiles (cf partie 3.3.2.3). C’est pourquoi la chute des
températures en saison hivernale a été fréquemment citée comme un facteur limitant, tant pour
I’activité biologique que pour la décomposition des substrats organiques et la solubilité de
certaines substances (e.g. Oz, H2S) (Neculita et al., 2007 ; Lizama et al., 2011 ; Alam et
McPhedran, 2019). Quelques études menées in vitro et in situ ont cependant montré I’efficience
de bioréacteurs anaérobies a des températures inférieures a 10 °C (Reisinger et al., 2000 ;
Zaluski et al., 2003 ; Tsukamoto et al., 2004 ; Kuyucak et al., 2006). Les résultats de ces études
suggerent que les BSR employées doivent étre au préalable adaptées aux températures froides
(Kuyucak et St-Germain, 1994 ; Tsukamoto et al., 2004).

La configuration des systémes de traitement peut €galement permettre une meilleure
adaptation de la microflore aux variations de températures. Les lagunes anaérobies sont par
exemple plus adaptées au climat froid que les systémes aérobies, car I’épaisseur de matiére
organique disposée en position supérieure des dispositifs favorise leur isolation (Wallace et al.,
2001). L’installation d’un revétement isolant, I’aménagement du réacteur dans la profondeur
du sol, ou encore le controle de la température de 1’effluent a traiter ont aussi été suggérés pour
maintenir I’efficience des bioréacteurs (Gusek, 2005 ; ITRC, 2010 ; Rutkowski, 2013 ; Ness et
al., 2014). Controler la température de 1’effluent est cependant peu compatible avec le
développement d’un systéme passif. Gusek (2005) suggérait plutdt d utiliser des eaux miniéres
souterraines, dont la température varie moins, pour alimenter des réacteurs anaérobies.

4.2.3.4. Substrats organiques

Les DMA sont des environnements oligotrophes (COD < 10 mg/L) (Kolmert et Johnson,
2001). L’apport de substrats organiques peut donc étre nécessaire lorsque le traitement emploie
des bactéries qui utilisent une source d’énergie et/ou d’électrons organique. Les BSR
notamment couplent la réduction des sulfates avec 1’oxydation de carbone organique (cf partie
3.1).

Une multitude de substrats organiques ont ainsi ét¢ employés in vitro comme par exemple
des alcools, des acides organiques, des sucres, du compost ou des copeaux de bois (Sheoran et
al., 2010). Selon Muyzer et Stams (2008), les BSR ne seraient cependant pas capables de
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dégrader certains de ces substrats (e.g. cellulose, acides nucléiques, composés organiques
polymériques, protéines et amidon) et dépendraient des métabolites générés par d’autres
microorganismes. L’utilisation de cultures mixtes s’avere aussi une bonne solution pour
dégrader I’acétate généré par les BSR du groupe 1 (Kimura et al. 2006 ; Neculita et al., 2007).
En effet, ’acétate est protoné (forme neutre) en conditions acides, donc il pénétre facilement
dans les cellules et induit une toxicité qui diminue I’efficacité du traitement (Battaglia-Brunet
et al., 2012). De méme, une inhibition de la croissance des BSR est observée en présence de
concentrations importantes en H>S (Luo et al., 2008 ; Rodriguez-Freire et al., 2016). Méme si
ce composé est nécessaire a la formation des sulfures métalliques, il peut induire un
disfonctionnement des coenzymes, une dénaturation des protéines, une diminution de
I’assimilation des sulfates et une augmentation du pH intracellulaire (Kaksonen et Puhakka,
2007). De plus, en présence d’arsenic, un exces de sulfure peut aboutir a la formation d’especes
thioarseniées solubles.

Plusieurs critéres doivent finalement €tre considérés pour une utilisation d’un substrat
organique in situ : la capacité a promouvoir 1’activité des BSR, la durée de vie du substrat, son
colt et le potentiel de génération de métabolites toxiques. Le tableau 13 présente les avantages
et inconvénients de quelques substrats organiques.

Tableau 13 : Avantages et inconvénients de plusieurs substrats organiques utilisés pour la sulfato-réduction
biologique (modifié a partir de Kaksonen et Puhakka, 2007)

Substrat ..
. Avantages Inconvénients
organique
Formate - Utilisable par de nombreuses BSR - Les méthanogenes concurrencent les BSR aux
- Abordable températures élevées (65-75°C)
Acétate - Utilisable par peu de BSR
- Compétition avec les méthanogenes
- Faible rendement de biomasse
Lactate - Bonne source de carbone et d’électrons - Cotlteux
pour plusieurs BSR - Accumulation d’acétate en cas d’oxydation
- Bon rendement de biomasse incompléte
- Production d’alcalinité
Méthanol - Abordable - Les méthanogeénes concurrencent les BSR aux
- Les BSR concurrencent les températures modérées
méthanogénes aux températures élevées - Utilisable par peu de BSR
(55-70°C)
Ethanol - Utilisable par de nombreuses BSR - Pas de neutralisation et accumulation d’acétate en
- Facilement oxydable par les BSR cas d’oxydation incompléte
- Moins cotiteux que le lactate - Coliteux comparé a d’autres substrats
Glucose -Fermentation possible qui diminue le pH par
génération d’acide carboxylique
-Coliteux comparé aux maticres végétales
Matiéres - Abordable - Fermentation possible qui diminue le pH par
végétales génération d’acide carboxylique
- Compétition possible
- Compétition possible
Déchets - Abordable - Biodisponibilité possiblement limitée
organiques - Concentre I’effluent en carbone organique dissous

si I’oxydation des déchets est incompléte
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4.2.3.5. Concentrations en éléments métalliques et sulfates

Comme discuté dans la partie 3.3.2.5, les éléments métalliques et les sulfates peuvent
de ces ¢léments. C’est pourquoi plusieurs auteurs observent une diminution de I’abattement de
I’As, du Sb et du Tl en augmentant la concentration initiale de ces ¢léments dans I’effluent a
traiter (Zhang et al., 2016 ; Briones-Gallardo et al., 2017 ; Zhang et al., 2017 ; Zhang et al.,
2017b).

En revanche, un résultat intéressant est que la précipitation de I’As avec les sulfures
augmente lors d’ajout de Zn ou de Fe (Luo et al., 2008 ; Jackson et al., 2013 ; Altun et al., 2014 ;
Liu et al., 2018). Ces résultats ne s’appliquent pas a Sb malgré sa similitude structurale avec As
(Liu et al., 2018). En présence de Zn, I’abattement de I’ As augmente de 76 a 94 %. Les auteurs
suggerent que le Zn permettrait une meilleure stabilisation des sulfures d’arsenic et limiterait la
formation de thioarsenates soluble (Jackson et al., 2013). L’ajout de Fe(Il) augmente
significativement les rendement d’élimination de ’arsenic, de 8 a 85 % (Altun et al., 2014), ou
de 26,4 a4 98,2 % (Liu et al., 2018) selon les études ou semble les maintenir a un taux fixe de 95
% (Luo et al., 2008). Ces résultats suggerent que 1’élimination de 1’ As est plus efficiente suite
a une co-précipitation avec des sulfures de fer (FeS), pyrite (FeSz) ou arsénopyrite, plutdt que
sous forme d’orpiment (As2S3), a condition de travailler a un pH suffisamment élevé pour
permettre la précipitation de sulfures de fer. Lorsque le réacteur fonctionne a pH acide, le fer
ne précipite pas et ce sont des sulfures d’arsenic qui sont formés (Le Pape et al., 2017).

4.2.3.6. Support physique

Dans les milieux naturels, les bactéries sont réguliérement attachées aux sols et sédiments
sous forme de biofilms. C’est pourquoi de nombreuses €tudes insistent sur I’'importance d’un
substrat physique pour la fixation du biofilm bactérien au sein des systémes de traitement,
particuliérement pour les BSR (Lyew et Sheppard, 1997 ; Nemati et al., 1998 ; Neculita et al.,
2007). En effet, ce support permet de générer des microenvironnements propices au
développement des BSR lorsque le pH est trop acide ou que 1’effluent apporte de 1’oxygene
(Lyew et Sheppard, 1997). Le support physique idéal doit posséder une faible surface et une
porosité importante afin d’augmenter le contact entre le biofilm et I’effluent, mais limiter le
colmatage (Neculita et al., 2007). Cependant, les bactéries peuvent aussi €tre en suspension
dans les bioréacteurs (bioréacteur a lit fluidis¢). Une étude a ainsi montré I’efficacité de la
remise en suspension d’Acidithiobacillus ferrooxidans pour le traitement de concentration
élevée en Fe(II) (70 g/L) (Nikolov et Karamanev, 1992). De plus, Ozkaya et al. (2019) indiquent
plusieurs avantages a 1’utilisation de bioréacteur a lit fluidisé pour traiter des DMA par sulfato-
réduction. Les avantages d’un tel systéme sont une meilleure résistance aux éléments toxiques
et une meilleure rétention de la biomasse a un temps de résidence hydraulique faible.
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4.2.3.7. Temps de résidence hydraulique (TRH)

Plusieurs études montrent 1’influence du temps de résidence hydraulique dans différents
systemes de traitement biologique des DMA en conditions anaérobie et aérobie (Vasquez et al.
2016ab ; Fernandez-Rojo et al., 2017 ; Vasquez et al. 2018 ; Fernandez-Rojo et al., 2018). En
effet, le temps de résidence hydraulique est un parametre de dimensionnement qui peut impacter
le métabolisme des bactéries a ’origine du traitement. Un TRH important augmentera le temps
de contact entre les bactéries, I’effluent a traiter et les nutriments. Cependant il aboutira a une
déplétion de la source de carbone, un colmatage plus important et possiblement une
accumulation de métabolites toxiques (sulfures dans les bioréacteurs basés sur la sulfato-
réduction ; Vasquez et al. 2016ab). A contrario une diminution trop importante du TRH limitera
la fixation, I’activité et la croissance de la biomasse (Neculita et al., 2007). Vasquez et al. (2018)
observent aussi une entrée d’oxygene qui inhibe I’activité des BSR. Au final le TRH devra étre
optimisé en fonction des caractéristiques de 1’effluent a traiter, des bactéries présentes et du
substrat organique utilisé.
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5. Questions scientifiques et objectifs de la thése

Les traitements biologiques passifs de DMA riches en As, Sb ou TI, objets de cette these,
reposent sur la réduction des sulfates et/ou I’oxydation du fer. La littérature indique que ces
¢léments peuvent étre éliminés de la phase aqueuse par : 1) la formation de sulfures d’As, de
Sb et de TI suite a la sulfato-réduction microbienne en condition anaérobie ou 2) I’adsorption
ou co-précipitation avec des (oxy)hydroxydes métalliques suite a la ferro-oxydation
microbienne, en condition aérobie (As, Sb). Dans les deux cas, les microorganismes
interviennent de maniere indirecte, en catalysant la réduction du soufre ou 1’oxydation du fer.
Certains microorganismes peuvent aussi jouer un role direct en modifiant la spéciation du
contaminant, en particulier son degré d’oxydation, ce qui dans certains cas, favorise son
piégeage sur la phase solide.

Des procédés de traitement basé€s sur la sulfato-reduction biologique ont montré la
possibilité de traiter des effluents miniers dont le principal polluant est I’As, le Sb ou le TI.
Leurs comportements biogéochimiques au sein de ces réacteurs restent cependant méconnus,
particuliérement dans le cadre d’un traitement simultané de ces polluants a partir de DMA. En
effet, des phénomenes de compétition entre les polluants, pour la précipitation avec le sulfure,
pourraient moduler ’efficacité de ces dispositifs. Cette éventualité est d’autant plus probable
pour I’arsenic et I’antimoine, deux métalloides proches dans la table périodique des éléments
et présentant donc certaines propriétés communes. Par conséquent, trois questions scientifiques
sont abordées au sein de cette thése :

(1) Peut-on éliminer simultanément 1I’As, le Sb et le Tl au sein d’un bioréacteur traitant un
DMA par sulfato-réduction ?

(2) L’antimoine affecte-t-il 1’efficacité du procédé a traiter ’arsenic lorsque leurs
concentrations sont équivalentes dans I’effluent a traiter ?

(3) Quelle est la dynamique du consortium bactérien sulfato-réducteur, issu du DMA réel,
au cours du traitement biologique ?

Concernant I’antimoine, il a ét¢ montré que cet élément co-précipitait avec le fer au cours
de I’oxydation biologique du fer dans les DMA ; des tentatives d’exploiter ce processus pour
traiter les DMA contenant de I’antimoine ont été effectuées. Néanmoins, alors que 1’oxydation
biologique de 1’antimoine pourrait, comme dans le cas de 1’arsenic, jouer un réle déterminant
dans Defficacité du traitement, ce processus a jusqu’ici €té relativement peu étudié, et
uniquement dans des conditions de pH voisin de la neutralité. Aussi les questions scientifiques
abordées dans cette thése sont :

(1) Peut-on obtenir un consortium microbien capable de se développer en condition acide
typique d’un DMA et en présence de Sb(IIl), a partir d’'une communauté microbienne
allochtone a un environnement contaminé par de 1’antimoine ?

(2) Ce consortium microbien est-il capable de tolérer d’importantes concentration initiale
en Sb(III) ?

(3) Ce consortium microbien est-il capable d’oxyder Sb(III) en condition acide ?
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Concernant ’arsenic, des procédés de traitement des DMA basés sur 1’adsorption et la co-
précipitation de I’As avec des oxydes de fer biogéniques ont été testés en laboratoire, a
différente échelles, du réacteur batch au pilote a flux continu, et sur le terrain. Toutefois, alors
méme que ’activité des microorganismes est a la base de ces traitements, la dynamique spatio-
temporelle des communautés microbiennes au sein de ces systémes et son contrdle par les
variables physico-chimiques est rarement explorée. Dans cette these, seules les communautés
bactériennes ont été ¢étudiées car 1’implication des genres bactériens tels que Thiomonas,
Gallionella et Ferrovum dans 1’oxydation biologique de 1’arsenic et du fer est connue. Aussi,
les questions scientifiques abordées dans cette thése sont les suivantes :

(1) Comment s’organisent les communautés bactériennes au sein d’un pilote de traitement
a partir des communautés autochtones présentes dans 1’eau ?

(2) Quels sont les facteurs physico-chimiques de I’eau a traiter qui influencent la dynamique
spatio-temporelle de ces communautés ?

(3) Peut-on relier la dynamique des communautés bactériennes et 1’efficacité du traitement
?

Pour aborder ces différentes questions scientifiques, cette thése s’intéresse au
comportement des polluants et a leurs interactions avec les microorganismes en lien avec les
conditions physico-chimiques. Différentes échelles expérimentales permettent 1’acquisition de
données en milieu controlé, semi-controlé ou représentatif des conditions environnementales in
situ. Au total trois études ont été menées :

(1) Etude des capacités de résistance et d’oxydation de [D’antimoine par des
microorganismes dans des conditions équivalentes aux drainages miniers acides. Cette
étude a été menée en laboratoire, dans des conditions controlées en mode batch et en
condition aérobie. Les résultats de cette étude apporteront de nouvelles connaissances
sur les transformations microbiennes de Sb en condition acide, plus particuli¢rement
I’oxydation microbienne qui représente un intérét particulier dans la bioremédiation de
Sb.

(2) Elimination simultanée de 1’arsenic, de I’antimoine et du thallium présents dans un
drainage minier acide par sulfato-réduction au sein d’un bioréacteur en colonne de
laboratoire. Les résultats de cette étude apporteront de nouvelles connaissances vis-a-
vis du comportement géochimique de ces polluants au sein de ce type de réacteur. Une
attention particuliére sera accordée au comportement de 1’As et du Sb dont les analogies
structurales pourraient entrainer une compétition pour réagir avec le sulfure produit par
les BSR. Le devenir du thallium dans ce systéme sera également considéré.

(3) Etude de la dynamique des communautés bactériennes au sein d’un pilote de terrain
traitant un drainage minier acide riche en arsenic. L’objectif est de mieux comprendre
I’évolution de la diversité et de la structure des communautés bactériennes dans un
pilote de traitement, en lien avec la variation de la physico-chimie et la microbiologie
des eaux d’alimentation et la composition du bioprécipité.

Ces expérimentations reposent sur une approche pluridisciplinaire, basée a la fois sur des
techniques microbiologiques classiques, moléculaires et physico-chimiques. Le traitement et
I’analyse des données acquises requiert 1’utilisation d’outils bio-informatiques et statistiques
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afin d’étre corrélés. Cette vision intégrative contribue a 1’acquisition d’une compréhension
globale des processus biogéochimiques complexes qui participent a la remédiation des métaux
et métalloides au sein des drainages miniers acides. L’ensemble de ces études est exposé dans
ce manuscrit sous forme de trois chapitres, organisés par ordre croissant d’échelle
expérimentale (cultures en batch de laboratoire, culture en continu au laboratoire, biotraitement
en continu sur site).
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en conditions acides
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Chapitre II : Bio-oxydation de 1’antimoine et croissance microbienne en conditions acides

1. Introduction, objectifs et démarche

L’antimoine est un polluant d’intérét prioritaire (Council of the European Communities,
1976 ; USEPA, 1979) qui représente une menace environnementale €mergeante. La
concentration naturelle en antimoine dans les sédiments est de I’ordre de quelques pg/g, et du
ng/L au pg/L pour les eaux douces (Filella et al., 2002a). Cependant, les rejets d’antimoine dans
I’environnement ont augmenté au cours des deux derniers siecles, en lien avec un usage intensif
dans I’industrie (Shotyk et al., 2005 ; Krachler et al., 2005 ; Dupont et al., 2016). Les activités
minieres sont la principale source anthropique de rejet d’antimoine dans les sols et les eaux au
cours du dernier siécle (Guo et al., 2014a). La concentration en antimoine dans les eaux
minicres peut atteindre plusieurs dizaines de milligramme par litre (Hiller et al., 2012 ; Wang
etal., 2011 ; He et al., 2018).

L’antimoine et ’arsenic présentent des propriétés physico-chimiques communes. Certains
systemes de traitement basés sur des processus microbiologiques, au préalable étudiés pour les
drainages miniers riches en As (Battaglia-Brunet et al., 2006 ; Mattes et al., 2011 ; Khoshnoodi
et al., 2013 ; Baldwin et al., 2015 ; Baldwin et al., 2016 ; Laroche et al., 2018 ; Fernandez-rojo
etal., 2019), ont été transposés avec succes a I’antimoine (Wang et al., 2013 ; Sun et al., 2016b ;
Zhang et al., 2016 ; Liu et al., 2018). Un bioréacteur traitant un DMA riche en Sb (pH 2,8-3 ;
[Sb] = 1,4 a 7,8 mg/L) a ainsi ¢liminé jusqu’a 90 % de cet élément (Sun et al., 2016b). Les
résultats de cette étude suggerent que cette ¢limination résulte principalement de la co-
précipitation de Sb avec les oxydes de fer générés par des bactéries. Plusieurs études ont
d’ailleurs souligné les capacités d’adsorption de Sb sur les (hydro)oxydes de fer (Herath et al.,
2017 ; He et al., 2018). La sorption de Sb sur ces phases solides est controlée par de nombreux
facteurs dont le pH et la spéciation rédox. L’antimonite (Sb(IlI)) s’adsorbe fortement sur la
goethite et les oxyhydroxides de fer sur une large gamme de pH (3-12), tandis que le maximum
d’adsorption de I’antimoniate (Sb(V)) est atteint a pH inférieur a 7 (Leuz et al., 2006a ; Guo et
al., 2014b). Toutefois les études comparant I’adsorption des deux especes redox sur des phrases
solides a un pH donné restent limitées (Herath et al., 2017 ; He et al., 2018). L’oxydation du
Sb(III) en Sb(V) pourrait influencer I’atténuation du Sb présent dans les DMA. Pour ces raisons,
il est essentiel de mieux comprendre dans quelles conditions le Sb peut etre oxydé. L’oxydation
permet également d’abaisser la toxicité du Sb (Filella et al., 2007 ; Herath et al., 2017). Ce
processus pourrait donc étre a privilégier pour le développement d’un procédé de remédiation.
La cinétique d’oxydation abiotique de Sb est plus lente a pH acide qu’a pH neutre (Leuz and
Johnson, 2005 ; Leuz et al., 2006b) ; cette réaction pourrait toutefois étre catalysée par des
microorganismes, de fagon similaire a I’As.

Les études sur 1’oxydation microbienne de Sb ont récemment augmenté de facon
exponentielle au vu de leur intérét tant au niveau fondamental que pour les applications
potentielles en bioremédiation (Li et al., 2016 ; Herath et al., 2017 ; He et al., 2018). Plus de 60
bactéries oxydant 1’antimoine ont été¢ identifiées a partir d’environnements dont le pH est
proche de la neutralité (Li et al., 2016). En condition acide, Asta et al. (2012) ont constaté une
oxydation de I’antimoine par des oxydes de fer formés suite a une oxydation microbienne mais
I’oxydation directe de Sb par des microorganismes en milieu acide n’a jamais été rapportée a
ce jour.
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L’objectif de ce chapitre est d’évaluer le potentiel de microorganismes a oxyder 1’antimoine
en condition acide, équivalente a celle d’'un DMA. La premiere phase expérimentale a consisté
en ’obtention d’enrichissements en microorganismes oxydant Sb(II[) a partir d’un sol
contaminé a I’antimoine (Auzon, Haute-Loire, [Sb] = 240 mg/kg). Dans un second temps, la
tolérance et le potentiel d’oxydation de Sb de cet enrichissement microbien ont été évalués en
condition acide (effet de la concentration initiale en Sb(III) et cinétique d’oxydation a pH 3,5).
Des techniques moléculaires basées sur le géne bactérien de I’ARNr 16S ont finalement permis
la caractérisation des communautés bactériennes présentes dans cet enrichissement et leur
dynamique, selon les différentes conditions expérimentales appliquées (pH et concentration
initiale en Sb(III)). Les recherches relatives a ce chapitre sont présentées sous forme d’un article
en préparation.
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2. Article: Microbially mediated Sb(IIT)-oxidation under
acidic conditions
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"BRGM, Geomicrobiology and Environmental Monitoring Unit, Orléans, France
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Abstract:

Antimony is a contaminant of emerging concern. Mining is the major factor of anthropogenic
Sb flux. The fate and behavior of Sb in the mining environment may be controlled by microbial
activity. Microbially mediated oxidation of Sb(III) to the less toxic Sb(V) may be exploited for
the remediation of polluted environments. The ability of microorganisms to oxidize Sb(IIl) in
acid mining environment remains poorly documented. The aim of this study is to gain insight
into antimony biotransformations at acid pH. In this study, microorganisms were enriched from
a moderately acid soil highly contaminated with Sb. The microbial consortium obtained
tolerates high concentration of antimony (up to 100 mM Sb(III)), and mediated the oxidation
of 0.1 mM Sb(III) when grown at an initial pH of 3.5. Although bacterial growth was associated
with an increase of pH, evidence for Sb(III) oxidation was observed under acidic conditions
(pH<4). Metabarcoding and fingerptrinting approaches based on bacterial 16S rRNA gene
showed that Leifsonia, Burkhoderiaceae, Rhodanobacter and Bradyrhizobiaceae taxa
dominated the bacterial consortium. These bacteria could play a role in Sb biogeochemical
cycling in Sb-rich environments.

Keywords: Antimony, microbial process, Sb(IIl)-oxidation, Sb-tolerant microorganisms,
acid pH

2.1. Introduction

Antimony is a priority pollutant (Council of the European Communities, 1976 ; USEPA,
1979) whose concentration has increased in the environment during the last decades (Shotyk et
al., 2005; Krachler et al., 2005). Mining is considered as the major source of anthropogenic Sb
at the global scale (Guo et al., 2014a). This metalloid is commonly found in sulfide minerals.
It can be released into the water compartment through Acid Mine Drainage (AMD). AMD
results from the oxidation of metal sulphides (especially pyrite) in mine tailings. It pollutes
water resources due to acidity (pH ~3-4) and high concentrations of sulphate, iron and toxic
metals and metalloids (Johnson, 1995). AMD may contain Sb at high concentration ranging
from <1 pg/L to dozen mg/L (Hiller et al., 2012; Wang et al., 2011; He et al., 2018).

Despite the toxicity of Sb, a wide range of microorganisms can thrive in Sb contaminated
environments. Microbial transformations of Sb that promote immobilization into the solid
phase are promising strategies for remediation of contaminated sediments and waters.
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Natural attenuation of Sb was observed in mine drainage waters (Manaka et al., 2007; Filella
etal.,2009b). It results from the immobilization of Sb by precipitation of Sb oxides (valentinite,
senarmontite) or sorption onto neoformed Fe-oxyhydroxysulfate minerals (schwertmannite).
Sorption of Sb on iron oxyhydroxides is controlled by several parameters such as pH and redox
speciation. Antimonite (Sb(III)) strongly absorbs onto goethite and hydrous ferric oxide (HFO)
over a broad pH range (3-12), whereas maximum antimonate (Sb(V)) adsorption is reached
below pH 7 (Leuz et al., 2006a; Guo et al., 2014b). Several studies proposed microbial Sb(III)
oxidation as a way for performing environmental Sb bioremediation (Shi et al., 2013; Li et al.,
2016; Nguyen et al., 2017), although this is no clear whether this process decreases or increases
Sb mobility in AMD (Leuz et al., 2006a). The rate of abiotic Sb oxidation is strongly pH-
dependent and decreases under acid condition (Leuz and Johnson, 2005; Leuz et al., 2006b).
However, some microorganisms could catalyze Sb oxidation at acid pH.

The interest for antimony and its interaction with microorganisms is relatively recent (Li et
al., 2016; Herath et al., 2017; He et al., 2018). Biotic antimonite oxidation can be mediated by
As(IIT) oxidase AioAB and Sb(IIl) oxidase AnoA (Li et al., 2015; Wang et al., 2015). More
than 60 Sb-oxidizing bacteria were isolated from neutral mining soils and contaminated
environments (Lehr et al., 2007; Li et al., 2013; Hamamura et al., 2013; Shi et al., 2013; Nguyen
and Lee, 2015; Terry et al., 2015; Nguyen et al., 2017, Li et al 2016). Contrary to neutral
environments, antimony oxidation under acidic conditions has been poorly documented.
Microbial oxidation of Sb in AMD was investigated by Asta et al. (2012). Their results suggest
that the Fe(Ill) formed by microbial oxidation abiotically oxidized Sb(IIl). To date, direct
oxidation of Sb(III) by microorganisms under acidic condition has never been demonstrated.

In this study, Sb(Ill)-tolerant and oxidizing microorganisms were enriched from a
moderately acid soil highly contaminated with Sb. The growth of the microbial enrichment was
tested at acid pH equivalent to AMD (3.5) and at initial Sb(III) concentrations ranging from 0.1
to 100 mM. Microbial Sb oxidation kinetic was assessed under acidic condition. Biomolecular
approaches targeting the bacterial 16S rRNA gene were applied to characterize the bacterial
community and its dynamic under different conditions of pH and initial Sb(III) concentration.
This study gave new insights into microbially-mediated Sb(Ill)-oxidation under acid
conditions. It may contribute to the choice of appropriate remediation methods for AMD
containing Sb.

2.2. Materials and methods
2.2.1. Study area and sample collection

Soil sample was collected in the ancient industrial district of Auzon (France). The area is
highly contaminated with Sb besides other metals and metalloids (Cances et al., 2005). The soil
was collected in May 2010 using a sterile hand auger. The total Sb concentration was 240 mg
kg!, which was measured with a field portable X-Ray fluorescence spectrometer (Niton®
XLt792WY, ThermoFisher) after sieving at 2 mm. The pH of the soil sample was 5.65. The
soil was stored at 4°C until the beginning of the experiment.
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2.2.2. Soil batch experiment and enrichment of Sb(III)-oxidizing
microorganisms

Soil batch experiments were carried out in order to assess the Sb(Ill)-oxidizing ability of
the soil microbial community. Batch were conducted in acid cleaned and autoclaved schott-
bottles, filled with 100 ml CAsO1 culture medium (Battaglia-Brunet et al., 2002), supplemented
with 400 mg/L of yeast-extract and 0.1 mM of Sb(III) using a 0.1 M concentrated solution of
potassium antimony(III) tartrate (C4H4KO7Sb, 0.5H,0). The pH was adjusted to 5.5 with
H>SO4. Three conditions were tested, each in triplicate: biotic (culturing medium inoculated
with five grams of soil), abiotic (culturing medium inoculated with sterilized soil) and control
(culture medium). For the abiotic batch, soil sterilization was carried out by four successive
autoclave treatments at 121°C during 20 min, separated by 24 hours intervals. All bottles were
closed with a permeable foam stopper to maintain aerobic condition; they were incubated in the
dark at 27°C under orbital agitation at 150 rpm. An aliquot of 1.5 ml was periodically sampled
in each batch to measure pH and to determine the distribution of Sb(IIl) and Sb(V) species in
the dissolved phase by HLPC-ICP-MS (see section 2.2.5). After four days, a sub-culturing was
performed to renew the selection pressure with Sb(IIl) and provide nutrients; for this, ten
milliliters of each batch were inoculated into 90 ml of new culture medium. After 11 days, sub-
culturing was repeated 19 times for further enrichment in Sb(IIl)-oxidizing microorganisms.
Then, one hundred microliters of the last sub-culture were spread (at a 10 dilution) on solid
culture medium (CAsO1 medium with 15 g/L of agar supplemented with 0.1 mM Sb(III)). Petri
dishes were incubated at 27°C until the growth of colonies. One colony retrieved from a petri
dish corresponded to a microbial consortium that was able to oxidize Sb(IIl). Further attempts
to isolate pure strains was not successful. This consortium was for the next experiments.

2.2.3. Effect of pH on Sb-oxidizing consortium

Growth of the consortium at acid pH was assessed in batch reactors. The consortium,
initially grown at pH 5.5, was subcultured into CaSO1 culture medium at pH 3.5 and 3.25. The
initial concentration of Sb(IIl) was maintained at 0.1 mM in order to avoid additional stress.
Regular sampling was performed to monitor the evolution of pH, bacterial growth and the
presence of dissolved Sb(IIl) in each batch bioreactor by colorimetric method (see section
2.2.5). Bacterial growth was monitored by measuring optical densities (OD) at 500 nm. The
bacterial community was characterized in the consortium used as inoculum, and in the batch
reactor at pH 3.25 and pH 3.5 after complete disappearance of dissolved Sb(III) (as evidenced
by a colorimetric method according to Christopher and West, 1966). For this, ten milliliters of
the Sb-oxidizing enrichment were filtrated in triplicates with a sterile 0.22 um cellulose acetate
filter; filters were stored at -80°C for further molecular analyzes.

A kinetic of Sb(II) oxidation was performed in a batch experiment conducted at pH 3.5 and
0.1 mM Sb, during 80 days. The batch bioreactors were prepared in a similar way than for the
soil batch experiment. As previously described, three conditions were tested: three biotic batch
experiments (90 ml of CaSO1 culturing medium inoculated with 10 ml of microbial consortium
cultured pH 3.5), one abiotic batch (90 ml CaSO1 culturing medium inoculated with 10 ml of
microbial consortium cultured at pH 3.5, previously sterilized by two autoclaving 20 min at
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121°C, 48 hours apart) and one control batch (100 ml of CaSO1 culturing medium at pH 3.5).
Aliquots of 1.6 ml of each batch were periodically sampled during 80 days to measure pH,
optical density and to determine the speciation of Sb in the dissolved phase by HPLC-ICP-MS
(see section 2.2.5). The evolution of the bacterial community between the beginning and the
end of Sb oxidation process was characterized using molecular techniques; for this, ten
milliliters of each batch were filtrated with a sterile 0.22 pm cellulose acetate filter at the
beginning and at the end of the monitoring period, then filters were stored at -80°C for
molecular analyzes.

2.2.4. Effect of initial Sb concentration on Sbh-oxidizing consortium at pH

The tolerance to Sb of the Sb-oxidizing consortium cultured at pH 3.5 was evaluated in
batch experiments, following the procedure described above. The initial concentration of
Sb(IlT) was 0.1, 1, 5, 10, 50 and 100 mM. The initial pH value was 3.5. Control batch
experiments were performed (culturing medium without inoculation) with similar
concentrations to ensure that no abiotic oxidation occurred. Regular sampling was performed
to monitor the pH, optical density and the presence of dissolved Sb(III) in each batch reactor.
Batch reactors were sacrificed when dissolved Sb(III) was not detected anymore by colorimetric
method. The structure of the bacterial community at the end of the incubation period was
analyzed using molecular techniques; for this, 10 ml of each batch were filtrated with a sterile
0.22 um cellulose acetate filter, which was stored at -80°C for molecular analyzes.

2.2.5. Chemical Analyses

Two methods were used to detect or quantify dissolved antimony depending on the
experiments. A colorimetric method was used to determine Sb(III) presence or absence in the
experiments dedicated to the study of initial pH and Sb(III) concentration effect on microbial
consortium. The HPLC-ICP-MS method was used to quantify precisely Sb(III) and Sb(V)
concentration in the soil batch and enrichment experiment and in the kinetic experiment.

Dissolved Sb(III) was qualitatively detected by a colorimetric method developed by
Christopher and West (1966). A solution of Bromopyrogallol Red reagent concentred at 700
nM was prepared according to the authors’ recommendations. In the present study, 0.5 M
phosphate buffer at pH 6.6 was used: K;HPO4, 46 g and KH>PO4, 13.6 g in 1 liter of
demineralized water. These solutions were kept at 4°C. Colorimetric test was performed by
adding 1 mL of phosphate buffer, then 33 uL of Bromopyrogallol Red reagent to 0.4 mL of
sample collected in the subcultures. The reagent yielded a blue complex when Sb(IIl) was
present, and remained red in absence of Sb(III) in solution.

The speciation of Sb in the dissolved phase was quantified by High Performance Liquid
Chromatography coupled to Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry (HPLC-ICP-MS),
as described in Resongles et al. (2013). Briefly, Chromatographic separation was performed
using an anion-exchange column (15 cm x 4.6 mm 1i.d., Hamilton PRP-X100) and a precolumn
(2 cm x 4.6 mm i.d.) with a DIONEX ICS-5000+ TC HPLC (ThermoScientific) coupled to an
ICP-MS (X Series II —Thermo Electron Corporation, France). The detection limits were 0.01
pg/L for Sb(V) and 0.03 pg/L for Sb(III) and the precision was better than 3% for Sb(V) and
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5% for Sb(III). Prior to analysis, samples were filtrated at 0.22 um then analyzed immediately
or preserved at — 20°C. Non-significant differences were found between the results obtained
with fresh or frozen samples (Supplementary Figure S22).

2.2.6. Molecular analyses
2.2.6.1. DNA extraction

Total genomic DNA was extracted from frozen filters (in triplicates) using the DNeasy
PowerWater kit according to the manufacturer’s recommendations (Qiagen, Hilden, Germany).
The DNA extracts were quantified with the Quantus fluorometer (Promega, Madison, WI,
USA) and used to determine the bacterial biomass, then the diversity and structure of bacterial
communities.

2.2.6.2. Bacterial quantification by qPCR

The bacterial biomass was quantified by a real-time PCR targeting the 16S rRNA gene
using universal bacterial primers 341F (5’-CCTACGGGAGGCAGCAG-3’) and 534R (5°-
ATTACCGCGGCTGCTGGCA-3’), as previously described (Lopez-Gutiérrez et al., 2004).

The statistical significance of the bacterial biomass evolution was assessed with the non-
parametric Kruskal-Wallis test followed by Dunn’s post hoc test. Statistical analyses were
performed with R version 3.4.3.

2.2.6.3. 16S rRNA metabarcoding and bioinformatics analyses

Bacterial diversity was determined by Illumina high throughput sequencing of bacterial 16S
rRNA genes from Sb-oxidizing consortium cultivated at pH 3.5 and 0.1 mM Sb(IlI). The 16S
rRNA V3-V4 gene region was amplified by CIRAD MetaHealth platform (Montpellier,
France), using the primers 341F (5’-CCTACGGGNGGCWGCAG-3’) and 785R (5°-
GACTACHVGGGTATCTAATCC-3"). Illumina specific overhang sequences were added to
the specific primers in order to perform barcoding according to Illumina’s protocol. For each
sample, 0.5 g of DNA was used in 20 pl PCR reaction (10 pL of Phusion Flash High-Fidelity
2X Master Mix (Thermo Fisher), 300 ng T4 gene 32 (MP Bio), 0.25 uM for forward and reverse
primers). A first PCR was run in duplicate in a Mastercycler ep 384 (Eppendorf) thermocycler
under the following conditions : initial denaturation at 95°C for 2 min, 25 cycles of 95°C for
30 s, 55°C for 40 s, 72°C for 30 s and a final elongation at 72°C for 10 min. The second PCR
implemented dual barcodes on PCR products. PCR reaction was conducted in a total volume
of 15 uL (7.5 uL Biolabs Taq 2X mastermix, 2 pL of 10 puM for forward and reverse primers,
and 2 pL of PCR product), under the following conditions : initial denaturation at 95°C for 2
min, 8 cycles of 95°C for 30 s, 55°C for 40 s, 72°C for 30 s and a final elongation at 72°C for
10 min. Amplicon library was quantified on a D5000 ScreenTape bioanalyzer (Agilent).
Library concentration was thereafter validated by qPCR on a LC480 real-time thermocycler
(Roche), using qPCR primers recommended in [llumina’s qPCR protocol and Illumina’s PhiX
control library as standard (Illumina). All amplicon products and control library (5% PhiX
library) were sequenced using paired-end Illumina MiSeq sequencing (2x300 bp) by CIRAD
MetaHealth platform (Montpellier, France).
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Bioinformatic analyses were conducted on Illumina sequence reads using the Frogs (Find
Rapidly OTUs with Galaxy Solution) pipeline (Escudié et al., 2018). First step was to merge
paired-end reads with a maximum of 10% mismatch in the overlapped region by FLASH
v1.2.11 (Magoc€ and Salzberg 2011). Full-length sequences were filtered to select high quality
sequences with expected length (between 340 and 450 nucleotides), without ambiguous bases
(N) and containing primer sequences. Clustering of the high quality sequences was done in two
steps using the SWARM algorithm to obtain Operational Taxonomic Units (OTUs) with
minimal distance (d = 1), then with an aggregation distance of 3 (Mah¢ et al., 2014). Chimeric
sequences were detected and removed using VSEARCH with de novo UCHIME method (Edgar
et al.,, 2011; Rognes et al., 2016), following by a cross-sample validation. Prior taxonomic
affiliation, filtering tool was applied to select OTU according to their abundance (threshold =5
.10, Bokulich et al, 2013). Taxonomic affiliation of each OTU was performed using BLAST
tools against the SILVA reference database (v132, pintail score > 80). Affiliation of the
dominant OTU (relative abundance of reads > 1%), was confirmed by NCBI BLAST analyses
(https://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi). The raw datasets are available on the European
Nucleotide Archive system under project accession number (submission in progress).

2.2.6.4. Capillary Electrophoresis Single-Strand Conformation Polymorphism (CE-
SSCP)

The effect of pH and Sb(III) initial concentration on the bacterial community structure was
assessed by Capillary Electrophoresis Single-Strand Conformation Polymorphism (CE-SSCP,
Delbes et al., 2000). About 200 bp of the V3 region of 16S rRNA genes from DNA extracts
were amplified with forward primer w49 (5’-ACGGTCCAGACTCCTACGGG-3’;
Escherichia coli position, 331) and reverse primer w34 (5’-TTACCGCGGCTGCTGGCAC-3’;
E. coli position, 533), 5” end-labelled with the fluorescent dye FAM. The reaction mixture (20
ul) contained 1X GoTag-reaction buffer (Promega), 2.5 mM MgCl2, 100 uM dNTP (Promega),
0.5 pmol/uL each primer, 1 U GoTaq DNA polymerase (Promega), and 1 uL template DNA.
1. The program was as follows: 95 °C for 2 min, followed by 28 cycles of 95 °C for 30 s, 61 °C
for 30 s, and 72 °C for 30 s, with a final extension at 72 °C for 5 min. One milliliter of diluted
PCR product (50-200 fold in nuclease-free water) was mixed with 18.8 mL of deionized
formamide and 0.2 mL of Genescan-600 LIZ internal standard (Life Technologies, Carlsbad,
CA, United States). Samples were heat denaturated for 5 min at 95 °C and immediately cooled
on ice, to obtain single-strand DNA. CE-SSCP electrophoresis was performed on an ABI Prism
310 genetic analyzer (Applied Biosystems) with 47 cm capillary tubes filled with the
nondenaturing 5.6% CAP polymer (Life Technologies), under the conditions detailed by
Battaglia-Brunet et al. (2012). The dominant taxa detected by CE-SSCP were identified by
constructing a 16S rRNA gene library from the DNA extract of Sb-oxidizing
consortiumcultived at pH 3.5 with an initial Sb concentration of 0.1 mM. About 1,400 bp of the
bacterial 16S rRNA gene were amplified with universal bacterial primers 8F (5°-
AGAGTTTGATCMTGGCTCAG-3’) and 1406R (5’-ACGGGCGGTGTGTRC-3). Purified
PCR products (NucleoSpinR Gel and PCR clean-up, Macherey—Nagel) were cloned using the
TOPO-TA Cloning Kit and TOP 10 chemically competent cells (Invitrogen, Carlsbad, CA,
United States). Thirty correct-length insert clones were picked up from the clone libraries, and
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the two strands were sequenced with vector specific primers T3 and T7 binding on both sides
of the insert (Sanger sequencing by GATC Biotech). A consensus sequence was obtained from
the two complementary sequences using the software BioEdit v 7.0.4.1. The phylogenetic
assignment of 16S rRNA gene sequences was based on comparison with reference sequences
by the NCBI Blast tool (https://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi). All sequences were submitted
to NCBI GenBank under Accession (submission under progress). Peak assignment was
performed by analyzing by CE-SSCP the sequenced clones.

2.3. Results
2.3.1. Soil batch experiments

During the first four days of the soil batch experiment, Sb(IIl) concentration decreased by
99 + 1% and 87 + 2% in biotic and abiotic conditions, respectively, compared to day 0 (Fig.
15). In the control, the decrease averaged 18 + 7%. At the same time, Sb(V) concentration
increased in the biotic batch. These results suggested that Sb(II) was oxidized in the biotic
batch experiment. The sum of dissolved Sb(III) and Sb(V) decreased by 61%, 81% and 15% in
biotic, abiotic and control batch experiments.

After sub-culturing, at day 11, the biotic batch contained 0,1 mM dissolved Sb(V) and
undetectable Sb(III) concentration, while abiotic and control batch experiments contained 70
and 85 uM dissolved Sb(IIl) and less than 10 uM dissolved Sb(V). These results confirmed
microbially mediated Sb(III) oxidation in biotic batch. In this second step a slight Sb removal
from the dissolved phase was observed in abiotic and control batch.
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Figure 15: Evolution of Sb(IIT) concentration (light grey) and Sb(V) concentration (dark grey) in batch experiment
at pH 5.5 inoculated with unsterilized (biotic) or sterilized (abiotic) Auzon soil, and in control batch experiment

without soil. Arrow denotes the timing of subculture. Error bars indicate standard deviations of the mean for
triplicates.
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2.3.2. Characterization of the bacterial community in the Sb-oxidizing
consortium

2.3.2.1. Taxonomic identification of Sb-oxidizing consortium cultured at initial pH 3.5

Sb-oxidizing consortium, obtained from the Auzon soil after a total of 21 sub-cultures,
initially at pH 5.5, was finally subsampled into CaSO1 culture media at pH 3.5 and at 0.1 mM
of initial Sb(II) concentration. The bacterial community was identified by Illumina high
throughput sequencing of 16S rRNA genes. A total of 10,717 sequences of 16S-rRNA gene
corresponding to 7296 quality sequences and to 291 OTUs were obtained.

The majority of the 16S gene sequences was affiliated to Actinobacteria (58.9%), Alpha-
and Gamma-Proteobacteria classes (29.9 and 9.8% respectively) (Fig. 16A). Bacterial
community was dominated by an OTU affiliated to the Leifsonia genus representing an average
0f49.2% of total sequences (Fig. 16B). The remaining OTUs were related to Alsobacter (8.5%),
Micrococcaceae (8.4%), Rhizobiaceae (7.4%), and Burkholderiaceae (5.6%).
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Figure 16: Taxonomic composition of bacterial communities at the class level (A) and at the genus level (B) in
batch inoculated with microbial consortium and incubated at pH 3.5 and 0.1 mM of Sb(III) during 7 days. When
genus identification was not possible, classification was made at the family level (¥). “Others” represent the
phylogenetic groups with a relative abundance < 1% calculated on the whole dataset.

2.3.2.2. Effect of pH and initial Sb(III) concentration on the bacterial consortium

Sb(IIT) was undetectable in the dissolved phase after 4 to 36 days cultivation of the microbial
consortium, whatever the initial pH or the initial Sb(IIT) concentration (Table 14). The decrease
of initial pH from 5.5 to 3.25 was associated with increasing delay (from 4 to 11 days) before
Sb(III) became undetectable. At initial pH 3.5, there was no correlation between initial Sb(III)
concentration and the time necessary for Sb(IIl) to be undetectable. It is noteworthy that the
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final pH in all experiments differed from the initial pH; it tends to increase with initial Sb(III)
concentration.

Table 14: Duration of enrichment batch experiments and final pH for the different experimental conditions. The
experiments were stopped when Sb(III) was not detected anymore in solution by colorimetric method.

Experimental conditions

Enrichment batch Duration until

experiments/Parameter Initial g)l:lt(lz:lflg(tlif)ll)l undetectable Sb(III) Final pH
tested pH (mM) concentration (days)
5.5 4 6.8
Effect of initial pH 3.5 0.1 7 6.1
3.25 11 5.7
0.1 8 5.9
1 32 6.3
Effect of initia} Sb(I1I) 35 5 22 7.2
concentrations 10 17 8.1
50 15 9.0
100 36 10.1

- Effect of pH and initial Sb concentration on the bacterial biomass

The bacterial biomass did not decrease significantly under acidification (from 9.1 + 0.2 to
8.3 £0.1 logl0 of 16S rRNA gene copy numbers by ml of water for pH 5.5 to 3.25) (Fig. 17A).
Conversely, a significant decrease was evidenced when the Sb(IIl) initial concentration
increased (from 8.7 = 0.2 to 6.3 = 0.6 log10 of 16S rRNA gene copy numbers by ml of water
for Sb(III) initial concentration of 0.1 to 100 mM) (Fig. 17B).
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Figure 17: Evolution of bacterial biomass in the microbial consortium according to the pH at 0.1 mM of Sb(III)
(A) and according to Sb(III) initial concentration at pH 3.5 (B).
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- Effect of pH and initial Sb concentration on the bacterial community structure

CE-SSCP was used to highlight the effect of pH (Fig. 18) and initial Sb(III)
concentration (Fig. 19) on the bacterial community structure in Sb-oxidizing consortium. The
main SSCP peaks were assigned to Burkholderiaceae, Rhodanobacter, Leifsonia and
Bradyrhizobiaceae.

At pH 5.5, the community was dominated by Rhodanobacter and Burkholderiaceae, while
Bradyrhizobiaceae and Leifsonia were present in lower proportions. pH decrease to 3.5 and
3.25 led to the disappearance of the peak corresponding to Bradyrhizobiaceae and
Rhodanobacter respectively. A new peak assigned to Burkholderiacea emerged at both acid
pH. Leifsonia remained relatively stable whatever the pH (Fig. 18).
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Figure 18: Comparison of the bacterial community structure (CE-SSCP profiles)
obtained from Sb-oxidizing microbial consortium cultured at different pH : 5.5 (A),
3.5 (B) and 3.25 (C). Sb(III) concentration was 0.1 mM in all batch. Replicates are
represented by different colors (blue, green and black).
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Similar profiles were observed when identical experimental conditions (pH 3.5 and 0.1 mM
initial Sb(III) were applied (Fig. 18B and 19A). Sb(III) concentrations above 0.1 mM led to the
emergence of a peak affiliated to Bradyrhizobiaceae (Fig. 19A to D). At 50 and 100 mM
Sb(III), the bacterial community was highly enriched into Bradyrhizobiaceae (Fig. 19E and F),
while the relative abundance of the other taxa was considerably reduced.
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Figure 19: Comparison of the bacterial community structure (CE-SSCP profiles)
obtained from microbial Sb-oxidizing consortium cultured at pH 3.5 and at different
Sb(III) initial concentrations : 0.1 (A), 1 (B), 5 (C), 10 (D), 50 (E) and 100 mM (F).
Replicates are represented by different colors (blue, green and black).
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2.3.3. Sb(I1I) oxidation Kkinetic experiment at acid pH with the microbial
consortium
2.3.3.1. Evolution of Sb species, cell concentration and pH

During the kinetic experiment, dissolved Sb(III) was not detectable anymore after 80 days
in biotic batch experiment. An increase of dissolved Sb(V) concentration was observed after 28
days (Fig. 20A). The total Sb concentration increased from 98 + 9 to 389 + 84 uM along the
experiment, which could be explained by evaporation that concentrated dissolved Sb in the
batch. This process might also explain the increase of Sb(III) concentration measured in abiotic
(from 87 to 120 uM) and control (from 97 to 166 uM) batch from 52 days (Fig. 20B). A low
increase of Sb(V) concentration (from 15 to 22 uM in abiotic batch and from 3 to 16 uM in
control batch) was detected in abiotic and control batch.

The cell concentration increased quickly during the first week (ODsoo = 0.31 + 0.01) then
more progressively until the 46" day (ODsoo = 0.65 + 0.07), then it remained stable until the
end of the monitoring period (Fig. 20A). No microbial growth was detected in abiotic and
control batch (Fig. 20B). The pH remained stable around pH 3.5 until 37" day; it increased
slightly of 0.3 pH units between 37" and 52" day and more drastically from 3.5 to 6 between
the 52" and 9" day (Fig. 20C). It is noteworthy that the production of Sb(V) was evidenced at
day 52, before the strong pH rise (Fig. 20A).
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Figure 20: Evolution of (A) dissolved Sb(III) (solid black lines) and Sb(V) concentrations (dashed black lines)
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analytical error (5%) for abiotic and control conditions. Experiments were conducted at pH 3.5 and 0.1 mM initial
Sb concentration.

2.3.3.2. Bacterial community structure variation

The evolution of bacterial community structure during the kinetic experiment was assessed
by CE-SSCP. It has to be noted that, at the beginning of the kinetic experiment, the consortium
had a different structure compared to the two previous experiments conducted in similar
conditions in term of pH and Sb(Ill) conditions (Fig. 21A, 18B and 19A). Only two dominant
peaks, associated with Rhodanobacter and Burkholderiaceae, were detected at the beginning
of the experiment (Fig. 21A). After 80 days of monitoring, an unknow peak became dominant
with the Burkholderiaceae peak, whereas the Rhodanobacter peak was not detected anymore
(Fig. 21B).
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Figure 21: Comparison of the bacterial community structure (CE-SSCP profiles) obtained
from microbial consortium at the beginning (A) and the end (B) of the experiment assessing
the ability to oxidize 0.1 mM of Sb(IIl) at acid pH (3.5). Replicates are represented by
different colors (blue, green and black).

2.4. Discussion
2.4.1. Microbial oxidation of antimony

The soil biotic batch experiment demonstrated that the microbial enrichment obtained from
the Auzon soil oxidized Sb(II) at initial pH 5.5 and initial Sb(III) concentration of 0.1 mM. In
the first step (before subculturing), a combination of two processes was evidenced: both Sb(III)
oxidation and a removal of total Sb (Sb(III)+Sb(V)) from the dissolved phase. This might be
related to sorption of Sb(III) and Sb(V) species onto soil particles, which were probably more
abundant before subculturing than after subculturing. Indeed, sorption of antimony species on
soil components is a major process of Sb retention in the environment; among these
components, iron oxides are efficient sorbents for Sb(IIl) and Sb(V) at pH 5.5 (Leuz et al.,
2006a). Although soil composition was not determined in the present study, we can assume that
it contained iron oxides thus that adsorption of Sb(III) and Sb(V) on remaining soil particles
was the main process responsible for dissolved Sb removal in step 1 of biotic and abiotic soil
batch experiment. Leuz et al. (2006a) showed that abiotic Sb(III) oxidation occurred after
Sb(IIT) adsorption on goethite at pH 3, 5.9 and 9.7, and Asta et al. (2012) suggested that Sb(III)
oxidation in AMD was a biotic process occurring indirectly; they made the hypothesis that
Sb(III) was abiotically oxidized in presence of Fe(IlI) produced by Fe(II)-oxidizing bacteria. In
the present study, the difference in Sb(V) concentration between biotic and abiotic batch in step
2 showed that Sb(III) oxidation was a biotic process. In the present study, the mechanism, either
direct (Sb(IIl) oxidation by microorganisms) or indirect (Sb(III) oxidation after biotic
production of an oxidizing agent such as Fe(III)) cannot be inferred from our results; however,

84



Chapitre II : Bio-oxydation de 1’antimoine et croissance microbienne en conditions acides

no Fe was present in our culturing medium, suggesting a different process than that described
by Asta et al. (2012).

In all experiments carried out at different pH and Sb(III) concentrations, dissolved Sb(III)
concentration decrease was accompanied by pH increase. However, loss of Sb(IIl) was not
detected when pH was artificially and abiotically increased from 3.5 to 10 in the culture medium
(data not shown). This suggested that Sb(III) loss, as detected by the colorimetric method
(which probably corresponded to Sb(III) oxidation into Sb(V)), was not related to pH increase.
The pH increase detected in enrichment batch experiments and in kinetic experiment was the
result of microbial activity since it did not occur in absence of microorganisms. The kinetic
experiment provided evidence that Sb(III) oxidation began at acid pH; an important fraction of
Sb(I1I) was oxidized below pH 3.8 (Fig. 20), although an important pH shift, from 3.8 to 6,
occurred thereafter. This confirmed that some microorganisms from the consortium were able
to oxidize Sb(III) at acid pH.

2.4.2. Composition of bacterial communities

Bacterial community of the consortium was characterized by two molecular approaches
targeting the 16S rRNA genes. Although the use of next-generation sequencing (NGS)
techniques has gained importance during the last decade, fingerprinting techniques are still
considered as legitimate in microbial ecology studies. Although CE-SSCP is less sensitive
(Tebbe et al., 2017), comparisons of NGS and fingerprinting techniques showed good
correlation of the results in terms of richness and diversity (De La Fuente et al. 2014; van Dorst
et al. 2014). In the present work, CE-SSCP was used to monitor the dynamic of bacterial
communities under different experimental conditions (in term of initial pH or initial Sb(III)
concentration). Because our priority was to study Sb oxidation mediated by microorganisms at
acidic pH, an in deep characterization by Illumina sequencing was done on the consortium
obtained after acidification (pH 3.5 and [Sb(III)] = 0.1 mM).

Four dominant taxa could be identified in the consortium cultured at pH 3.5 and at 0.1 mM
of Sb(IIT) by CE-SSCP analyses. Dominant taxa were affiliated to the Burkholderiaceae family
and the Rhodanobacter genus. Another taxa related to the Burkholderiaceae familly and the
Leifsonia genus were present in relatively minor proportions. These four taxa were also
identified by Illumina sequencing, but in different proportions. Indeed Leifsonia was the
dominant taxon with 49.2% of whole reads, whereas only 5.7% and 4.2% of reads were
respectively affiliated at Burkholderiaceae and Rhodanobacteraceae. Metabarcoding identified
eight other taxa with a relative abundance superior to 1%. These differences observed between
the two techniques may be explained by PCR biases affecting taxa representativeness (Mathieu-
Daudé et al., 1996; Peccoud and Jacob, 1996).

All these taxa were previously described in contaminated environments (Quéméneur et al.,
2008; Weyens et al., 2013; Bao et al., 2014; Hong et al., 2015; Sun et al., 2016ab; Rangel et al.,
2017; Zecchin et al., 2019) including in Sb contaminated soils (Shi et al., 2013 ; Li et al., 2013;
Nguyen and Lee, 2014 and 2015 ; Nguyen et al., 2017; Kataoka et al., 2018; Li et al., 2018; Lu
et al 2018; Sun et al., 2019). The Burkholderiaceae and the Sphingomonas genus include
arsenite oxidizers (Rusch et al., 2015; Kinegam et al., 2008). These bacteria could
hypothetically use similar metabolism in response to the Sb contamination because of the
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chemical similarities between As and Sb. The consortium also contained taxa, which include
bacteria able to metabolize Sb, as Burkhoderiaceae, Bradyrhizobiaceae, Micrococcaceae and
Rhizobiaceae. More than 60 bacteria were identified as able to oxidize Sb. However these
Sb(III) oxidizing bacteria were isolated from neutral environment (Li et al., 2016). Cupriavidus
sp. NL4 (Burkhoderiaceae familly) and Bosea sp. AS-1 (Bradyrhizobiaceae family) were able
respectively to oxidize 100 uM and 2 mM Sb(Ill) completely in 500 and 144 h (Nguyen and
Lee, 2015; Lu et al., 2018). Shi et al. (2013) isolated a strain of Arthrobacter (Arthrobacter sp.
LHI11, Micrococcaceae family) able to oxidize Sb(III) from Sb mining soil collected in China.
Based on genome analysis, five Rhizobium strains contain the antimonite oxidase gene anoA
(Li et al., 2016). Moreover, Rhizobium and Agrobacterium (Rhizobiaceae family) have been
recognized as closely related (Young et al., 2003) and 8 strains of Agrobacterium are reported
as Sb-oxidizers (Lehr et al., 2007; Li et al., 2016). Interestingly, Nguyen et al. (2017) isolated
two Sb-oxidizing bacteria included in Rhizobiaceae family. One of these strains was designated
Ensifer sp. NLS4 and shared 100% sequence similarity to Ensifer adhaerens strain WIB36.

2.4.3. Impact of pH and Sb on the microbial biomass and bacterial dynamic

The decrease of the initial pH and the increase of initial Sb(IIl) concentration affected both
bacterial biomass and diversity. Bradyrhizobiaceae and Rhodanobacter, initially present at
initial pH 5.5, were not detected by CE-SSCP analyses when initial pH decreased at 3.5 and
3.25, respectively. Burkhoderiaceae became dominant during acidification with two associated
peaks. The relative abundance of Leifsonia was not impacted by the variation of pH. These two
taxa seemed able to tolerate or to growth at a wide range of pH (3.25 to 5.5). Leifsonia spp.
were used in acidic condition for cellulose production or uranium removal (Velmurugan et al.,
2015; Ding et al., 2018). Stopnisek et al (2014) showed that Burkholderia species, included in
Burkhoderiaceae family, have a competitive advantage in acidic soil. As mentioned previously,
this genus can potentially play a role in the Sb transformation. Interestingly, pH quickly
increased in all biotic batch. The change of pH by growth and activity of soil bacteria is very
common and can promote a shift of bacterial communities over time (Ratzke and Gore, 2018).
This shift might explain the evolution of bacterial communities after an incubation period of 80
days in the enrichment batch assessing the ability to oxidize 0.1 mM of Sb at acid pH (3.5).
Further analyses are needed to identify the unknown bacteria that appeared at the end of the
incubation and to determine their potential role. Leifsonia, Burkhoderiaceae and
Rhodanobacter were detected at both acidic condition and high Sb concentration (up to 10
mM). As previously mentioned, these taxa have already been identified as able to grow in metal
contaminated environment (Weyens et al., 2013; Chung et al., 2014; Nguyen and Lee, 2015; Li
et al., 2018). Weyens et al. (2013) identified a Cd and Zn tolerant Leifsonia spp. in the
rhizosphere on metal-contaminated soil, which represented a potential interest in
phytoremediation. Several strains of Rhodanobacter tolerated up to 10 mM Sb(V) (Chung et
al., 2014). Nguyen and Lee (2015) isolated two members of Burkhoderiaceae family,
Burkhoderia sp. NL3 and Cupriavidus sp. NL4, with a culture medium containing 100 uM
Sb(I1I). Cupriavidus sp. NL4 and Cupriavidus sp. S1 were able to oxidize Sb(III) and strain S1
could also tolerate until 6 mM Sb(III) (Li et al., 2018). In the present study, Bradyrhizobiaceae
taxa were detected when initial Sb(III) concentrations ranged between 1 to 100 mM. Here, the
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development of Bradyrhizobiaceae despite the low initial pH (3.5) might be related to the
increase of pH during incubation. Bradyrhizobiaceae was the only taxa detected when initial
Sb(III) concentrations was equal to 50 mM and seemed to tolerate up to 100 mM of Sb(III).
Among this family, Bosea sp. AS-1 could tolerate 50 mM of Sb(III) and oxidize 2 mM Sb(I1I)
completely in 144 h using sodium lactate as carbon source (Lu et al., 2018). In our study,
Sb(I1I), according to colorimetric method, was no longer detected in biotic batch after a period
of 7 and 36 days. However, this method does not prove in an unequivocal manner the oxidation
of Sb. Complementary analyses would be required to determine if organisms affiliated to
Bradyrhizobiaceae, and more generally our microbial consortium, would be able to oxidize Sb
at initial concentrations superior to 0.1 mM.

Although this study was focused on the bacteria, it is noteworthy that the consortium also
contained eukaryotic biomass, certainly yeast according to microscope observations
(Supplementary figure S23). The growth of these eukaryotes was favored in acidic condition
contrary to bacteria, as seen previously (Gross and robins, 2000; Rousk et al., 2009). Even if
their biomass decreased when Sb(III) initial concentration increased, they seemed to be able to
resist at high Sb concentration, up to 100 mM. Tolerance mechanism to Sb and As has been
identified in a yeast, Saccharomyces cerevisiae, based on the efflux of metalloids and the
sequestration inside the vacuole (Bobrowicz and Utlaszewski, 1998; Ghosh et al., 1999;
Wysocki et al., 2001; Filella et al., 2007). This mechanism is very similar to the Ars system
involved in the As and Sb resistance in prokaryotes. Despite this similar metabolic behavior,
the capacity to oxidize antimony or arsenic has not yet been described for any known yeast or
fungi. However, understanding the role of these eukaryotes in the microbial interactions with
Sb requires further investigations.

2.5. Conclusion

The present study suggests that the moderately acid soil from Auzon contained
autochthonous microbial populations with the ability to oxidize Sb(III) under acidic conditions
(pH<4). As evidenced by both CE-SSCP fingerprint and metabarcoding, Leifsonia,
Burkhoderiaceae, Rhodanobacter and Bradyrhizobiaceae taxa dominated the bacterial
community in the consortium obtained from this soil. Some of the identified taxa included Sb-
oxidizing bacteria (Burkhoderiaceae, Bradyrhizobiaceae, Micrococcaceae and Rhizobiaceae).
Initial Sb(III) concentration and initial pH impacted the structure of the bacterial consortium.
Bradyrhizobiaceae taxa was highly enriched at high Sb(Ill) concentration (= 50 mM). The
confirmation of the capacity of Bradyrhizobiaceae related bacteria to actually grow and oxidize
100 mM Sb(IIT) under acid pH would require further investigations.

Our results support the possibility to attenuate the toxicity of Sb in acid mine drainage using
such a microbial consortium. The optimal conditions for Sb(V) entrapment in the solid phase
remain to be determined. Further investigations are needed to characterize Sb(Ill)-oxidizing
microorganisms and the exact mechanism of oxidation under acidic condition.
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2.6. Supplementary material

2.6.1. Supplementary data

The eukaryotic biomass was quantified following microscope observation of yeasts in Sb-
oxidizing consortium. Quantification of the 18S rRNA was performed by qPCR with primers
FR1 (5’-AICCATTCAATCGGTAIT-3") and FF390 (5’-CGATAACGAACGAGACCT-3")

(Prévost-Bouré et al., 2011). These primers designed for fungi are specific to the Ascomycota
and Basidiomycota phyla, which include yeasts.

2.6.2. Supplementary figures and tables
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Supplementary figure S22: Sb(III) (light grey) and Sb(V) concentrations (black grey) in fresh and frozen samples

collected at day 8 during Sb(III) oxydation kinetic performed at pH 3.5 and 0.1 mM Sb(III). Error bars indicate
standard deviations of the mean for biotic triplicates and analytical error (5%) for abiotic and control conditions.

88



Chapitre II : Bio-oxydation de 1’antimoine et croissance microbienne en conditions acides

351 [a]
[ab]
[a] = —
(a] [ab]
) | |
Egs [be]
(3]
=
[}
an
z
.
w
o0 [c]
& [a]
875
57.
8
2
‘s
3 [c]
£
=3
=
g65 |
5.5 A B
55 35 3.25 01 1 5 10 50 100
pH Sb(lll) initial concentration (mM)

Supplementary figure S23: Evolution of eukaryotic biomass from microbial consortium according to the pH at
0.1 mM of Sb(IIT) (A). Evolution of eukaryotic biomass from microbial consortiumaccording to Sb(III) initial
concentration at pH 3.5 (B).
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Chapitre III : Elimination simultanée de 1’arsenic, de I’antimoine et du thallium dans un
drainage minier acide par sulfato-réduction au sein d’un bioréacteur en colonne

1. Introduction, objectifs et démarche

Les métaux et métalloides toxiques présents dans les DMA peuvent étre traités via des
processus biologiques en condition aérobie ou anaérobie (cf. chapitre 1.4.2).

La premicre étude de cette thése a démontré la capacité d’un enrichissement microbien a
oxyder Sb en aérobiose en condition acide. Les résultats apportent des informations sur les
processus intervenant dans la transformation et le piégeage de Sb dans des conditions proches
de celles rencontrées dans les DMA et devraient contribuer a terme au développement de
stratégies de remédiation de ces eaux.

En condition anaérobie, ’arsenic, I’antimoine et le thallium pourraient étre éliminés de la
phase liquide au sein de bioréacteurs anaérobies par la précipitation de sulfures générés par
I’activité de bactéries sulfato-réductrices (BSR ; cf. chapitre 1.4.2). Toutefois la précipitation
simultanée de sulfures d’As, Sb et Tl dans un DMA par sulfato-réduction bactérienne n’a jamais
été étudiée auparavant.

Un dispositif anaérobie de laboratoire traitant un DMA par sulfato-réduction bactérienne a
¢té étudié au cours de la présente theése afin de mieux comprendre les comportements
biogéochimiques de I’As, du Sb et du Tl au cours d’un tel traitement, lorsqu’ils coexistent dans
le DMA. Le bioréacteur anaérobie consiste en une colonne de laboratoire en verre d’une hauteur
de 36 cm et d’un diamétre interne de 36 mm, présentant un volume utile de 400 ml. Ce volume
est rempli avec un support de pouzzolane et une gélose nutritive nécessaire a 1’activité¢ des
bactéries sulfato-réductrices, enrichies du DMA de Carnoulés et inoculées dans la colonne le
16 avril 2018. Leur croissance s’est effectuée d’abord en mode batch, a 1’obscurité et a 25°C
pendant 23 jours, afin de permettre aux BSR de coloniser le support. La colonne a ensuite été
alimentée en mode continu avec le DMA de Carnoules ([Fe] = 1150 mg/L, [As] = 100 mg/L,
[Sb] = 1 mg/L, [TI] = 0,3 mg/L, pH~3) ajusté a un pH de 4,5, filtré (0,22 pm) et supplémenté
avec 0.5 g/L de glycérol comme source de carbone et d’énergie pour les BSR. Une période de
59 jours a été nécessaire pour stabiliser le réacteur (d’apres le suivi des facteurs physico-
chimiques) avant de commencer 1’expérience. Trois phases expérimentales ont ét€ menées, au
cours desquelles la concentration en Sb a été progressivement augmentée dans 1’eau
d’alimentation. Un suivi régulier des parametres physico-chimiques des eaux d’entrée et de
sortie du bioréacteur a été effectué¢ pendant 281 jours (pH, débit, concentrations en As, Sb, TI,
S et Fe). A chaque changement de phase expérimentale, du liquide a été prélevé a différentes
hauteurs de la colonne pour des analyses chimiques et microbiologiques (quantification de la
biomasse bactérienne par qPCR et caractérisation de la diversité bactérienne par métabarcoding
du gene codant I’ARNr 16S bactérien). La premicre phase expérimentale a pour objectif de
comprendre et d’évaluer les capacités de ce dispositif a ¢liminer les polluants naturellement
présents au sein du DMA. Les phases suivantes approfondiront nos connaissances sur la
compétition entre Sb et As pour la précipitation sous la forme de sulfures. La diversité
bactérienne au sein du réacteur a été caractérisée afin de la relier aux conditions expérimentales
et a ’efficience du systéme.

L’ensemble de ces résultats est présenté sous forme d’article en préparation, au sein de ce
troisieme chapitre de thése. A noter que 1’abattement du thallium, naturellement présent dans
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le DMA de Carnoulés, est également considéré dans cette étude. Toutefois, ’article présenté
est focalisé sur les processus a I’origine du traitement simultanée de I’arsenic et de I’antimoine ;
les résultats relatifs au thallium sont présentés en information supplémentaire.
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Abstract:

Arsenic (As) and antimony (Sb) can be disseminated from mining sites to aquatic ecosystems
by acid mine drainage (AMD). The precipitation of metal sulfides, based on sulfide production
by sulfate-reducing bacteria (SRB) is a promising treatment option. As and Sb present structural
analogies, however the bio-precipitation of these two elements as sulfides, when they are both
present in a single AMD, has not been studied yet. Here, the possibility to remove
concomitantly As and Sb from acidic waters by the activity of sulfate-reducing bacteria (SRB)
was investigated in a fixed-bed column bioreactor. Results showed that the addition of Sb in
the feed water did not negatively influence the efficiency of As bio-precipitation. Sb was
removed efficiently (up to 97.9% removal) between the inlet and outlet of the bioreactor,
together with As (up to 99.3% removal) at all tested Sb conditions. The soluble concentration
of As and Sb varied along the reactor height. Similarly, the bacterial communities developed
inside the reactor changed in time and space. Polymers degrader, fermenters, and acetate
degrader dominated the bacterial community. Appreciable sulfate reduction occurring in the
bioreactor could be linked to the stable presence of one SRB affiliated to Desulfosporinus
genus. The efficiency of our system and the presence of functional groups with biotechnological
relevance suggested that this treatment system could be applied to the treatment of Sb and As
from AMD.

Keywords: Bioremediation, acid mine drainage, sulfate-reducing bacteria, arsenic, antimony

2.1. Introduction

Elevated concentrations of arsenic (As) and antimony (Sb) have been measured in diverse
natural environments due to anthropogenic emissions (Smedley and Kinniburgh, 2002; Herath
et al.,, 2017). These toxic metalloids are considered by European Union and United States
Environmental Protection Agency as pollutants of priority interest (Council of the European
Communities, 1976; EPA, 1982).

Mining activities are a major source of As and Sb dissemination in the environment
(Smedley and Kinniburgh, 2002; He at al., 2019). Wastes generated by mineral extraction can
contain up to 10,000 ppm As and 1000 ppm Sb associated with sulfide minerals (Smedley and
Kinniburgh, 2002; Wu et al., 2011; Cidu et al., 2014). During inappropriate waste storage,
oxidation of the sulfide minerals can generate mine drainage characterized by high
concentrations of these elements, which are disseminated from mining sites to aquatic
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ecosystems (Manaka et al., 2007; Resongles et al., 2013; Paikaray, 2015; Sun et al., 2016b).
However, some processes contribute to limit the mobility of As and Sb; they can be
immobilized by co-precipitation with insoluble metal (hydro)oxides or by precipitation as
sulfides (Cullen et Reimer, 1989; Filella et al., 2002ab). These processes have been exploited
in water treatment technology, and the combined removal of these two elements following iron
addition was considered. However, in these physico-chemical processes, variable efficiencies
of As and Sb adsorption onto iron compounds are reported due to synergic or competitive
behavior according to the speciation of these elements (Lan et al., 2016; Qi and Pichler, 2017;
Inam et al., 2018; Wu et al., 2018) and pH (Inam et al., 2018). Moreover, such treatment by
coagulation/flocculation presents the disadvantages to need a constant maintenance and
elevated cost of treatment. The development of passive treatment systems, without iron
addition, exploiting biological processes is a low-cost promising strategy for the remediation
of metals and metalloids present in acid mine drainage (AMD) (Skousen et al. 2000). Among
these biological processes, bacterial sulfate-reduction proved to be efficient to treat As and Sb
individually (Wang et al., 2013; Zhang et al., 2016; Alam and McPhedran, 2019). Liu et al.
(2018) also reported the concomitant removal of 5 mg/L. As and Sb from a synthetic waste
water at neutral pH by bacterial sulfate-reduction. In this batch experiment, the removal of As
depended on the addition of Fe(Il), whereas Sb was removed even without iron.

Although microbial sulfate-reduction has been described for a long time as a bioprocess
inhibited in acidic conditions, progress has been made recently in the field of bio-precipitation
of sulfides at low pH (Nancucheo and Johnson, 2012 and 2014). More specifically, bio-
precipitation of arsenic sulfide at low pH was reported (Battaglia-Brunet et al., 2012; Le Pape
et al., 2017). From a chemical point of view, precipitation of arsenic sulfide should be favored
at low pH, while soluble thio-As complexes form at neutral and alkaline pH. The same
geochemical behavior was observed with antimony in geothermal systems (Planer-Friedrich
and Scheinost, 2011). The pH is likely to affect the biogeochemical behavior of Sb in sulfate-
reducing bioreactors. The combined removal by bacterial sulfate-reduction of both As and Sb,
when they co-occur in an AMD has not yet been studied.

In this context, the aim of this study was to evaluate the efficiency of an upflow anaerobic
fixed-bed reactor to treat concomitantly As and Sb present in an AMD by biological sulfate-
reduction in acidic conditions. The removal of these pollutants was investigated during 10
months along a column bioreactor where Sb concentration was increased progressively.
Physico-chemical parameters were monitored, together with mineral characterization of the
bioprecipitates. The spatial and temporal evolution of the bacterial community colonizing the
reactor was investigated by 16S rRNA metabarcoding. Altogether, the results are expected to
improve our understanding of the biogeochemical behavior of As and Sb in the context of
sulfate reduction and acid pH. The characterization of the mobility of As and Sb in relation with
the dynamic of sulfate-reducing bacterial community will complement the understanding of the
biogeochemical behavior of these two toxic elements.
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2.2. Materials and methods
2.2.1. Bioreactor design and operating conditions

A
— -

Water flow N, flow Thermostat

>

% aUpper

A HaMmiddle [sampling
D ports

. |
Thermostated
water jacket

‘L LBottom

Figure 24: Schematic
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The lab-scale experiment was performed in a fixed-bed reactor, consisting of a 360 mm
glass column with an internal diameter of 36 mm (Fig. 24). A water jacket regulated the column
temperature at 25°C along the experiment and rubber-stopped sampling ports allowed liquid
sampling from the middle, bottom and upper levels. The column was sterilised by autoclaving
(120°C, 30 min) before filling with sterile materials composed of a mixture of pozzolana and
nutritive agar in order to enhance both bacterial attachment and growth. The mixture was
prepared with a total volume of 400 ml pozzolana, 400 ml agar at 25 g/L, 20 ml nutritive
solution at pH 4.5 (20 g/L yeast extract and 7.8 g/LL KH2POj4) and 0.4 ml trace element solution
(3g/LEDTA ; 1.1 g/L FeSOs4, 7H20 ; 65 mg/L MnSO4, H>0 ; 89 mg/L ZnSO4, 7TH>0 ; 28 mg/L
NiSO4, 7H20 ; 18 mg/L NaMoOs4, 2H>0 ; 0.3 g/L H3BOs ; 2 mg/L CuCl ; 130 mg/L CoSOs,
7H20). The filled column was de-oxygenated by flushing with sterile N> during 3 days, then
inoculated with an acid tolerant microbial consortium containing sulfate-reducing bacteria
(SBR) originating from the AMD of Carnoules (France) (Le Pape et al., 2017). Ten milliliters
of this inoculum were centrifuged 10 min at 1422 g and the pellet stored at -80°C prior
molecular analyses. A first step promoting bacterial growth inside the column was performed
in batch mode during 23 days. Then, the column was fed in continuous mode with an AMD
water sampled in January 2016 at the Carnoulés mine (Gard, France) and stored at 4°C under
nitrogen until use. The main characteristics of this AMD are a pH close to 3, around 100 mg/L
total dissolved As, 1000 mg/L total dissolved Fe, 20 mg/L total dissolved Zn (Le Pape et al.,
2017), and less than 1 mg/L total dissolved Sb (Resongles et al., 2013). For the experiment, its
pH was adjusted at 4.5 by adding NaOH. The water was filtrated (0.22 pm) and complemented
with 0.5 g/L glycerol as electron donor for the SRB. The feeding water was maintained in
anaerobic condition under N> atmosphere. The composition of the feeding solutions, prepared
with the real AMD and used during the present experiment was determined (Table 15). The

97



Chapitre III : Elimination simultanée de 1’arsenic, de I’antimoine et du thallium dans un
drainage minier acide par sulfato-réduction au sein d’un bioréacteur en colonne

variable parameter was the Sb concentration in the feed waters; it was increased by adding Sb
in the real AMD water, as potassium Sb(III) tartrate, in three steps (corresponding to phase 1,
2 and 3) up to the molar equivalence between Sb and the As naturally present in the AMD
(Table 15). The analysis of exploitable data started after the physico-chemical parameters had
stabilized (59 days) in order to compare the acquired results during each experimental
condition.

Table 15 : Average values of physico-chemical parameters of feeding water for each experimental condition.

Duration Sampling da Hydraulic
Pha of the for Il)CP%MSy Flow retention H [Glycerol] [As] [Shb]

phase analysis (ml/h) time P (mg/L) (mM) (mM)

(days) (h)
1 117 0,82 and 117 1.5+0.1 132410 43+0.1 0.5 1.14+0.16  0.008 £+ 0.006
2 35 123’11;1 and 13401 163219 410l 0.5 1.01£0.09  0.70%0.09
3 65 152,155, 204 1.4+0.1 149+ 15 43+0.2 0.5 1.02 0.06 1.01£0.07

and 217
2.2.2. Monitoring

Inlet and outlet waters were monitored over a 217 days period. The outlet solution was
collected in a bottle maintained in anaerobic condition under N> atmosphere. The real flow-rate
was calculated by weighting the cumulated outlet water collected in a bottle during a period of
time. Inlet and outlet water pH were measured, and 10 ml of these waters were sampled, filtrated
at 0.45 pm, acidified with one drop of concentrated nitric acid and stored at 4°C until chemical
analyzes. The outlet water was sampled every day whereas the inlet water sampling was done
at each renewal of feed water.

Vertical profiles of the water physico-chemical and microbial parameters were determined
at the end of each phase along the column. Five milliliters of water were collected in triplicate
in the inlet and outlet water bottles, then inside the column through the bottom, middle and
upper septa with a sterile syringe. Samples were filtrated with a sterile 0.22 pm cellulose acetate
filter which was stored at -80°C for molecular analyzes. The filtrate was acidified and kept at
4°C for chemical analysis.

At the end of the experiment (day 217), the column was opened in a glovebox under N>
atmosphere and samples of the filling material were collected. Triplicate samples of solids were
taken from the bottom, middle and upper parts of the column and stored at -80°C until biological
analysis. Solid samples were also collected along the column and dried under N> flux in
anaerobic Hungate glass tubes for mineralogical characterization.

2.2.3. Chemical analyses

As and Fe concentrations were first analysed on all water samples collected to check that
stabilization was reached before changing the operating conditions. Total As and Fe were
analysed by Atomic Absorption Spectrophotometry (AAS, Varian SpectrAA 220 FS) after
appropriate dilution.

A more complete characterization was performed on selected water samples from inlet and

outlet (three for each feed phase except the Sb concentration from the inlet water in phase 1
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that was not measured because the sample was lost, Table 1) and in samples from the vertical
profiles collected at the end of each phase. In these samples, total dissolved concentrations of
As, Sb, Fe, S and other elements (Zn, Tl and Pb) were analyzed using ICP-MS on the AETE-
ISO platform (University of Montpellier).

2.2.4. Characterization of the bioprecipitates

The bioprecipitates collected at the end of the experiment were characterized by scanning
electron microscopy (SEM). Prior Scanning Electron Microscopy (SEM), samples were
submitted to plasma cleaner (Gambetti, Colibri, 300 s under Ar plasma) in order to remove
organic phases. Then, a 20 nm carbon coating was done on the samples (Cressington, Carbon
Coater 208C) to make them conductive. The SEM images were acquired on a field emission
gun scanning electron microscope MIRA 3 XMU (TESCAN, Brno, Czech Republic), under
high vacuum conditions with a 15 kV beam. EDS spectra and element mappings were recorded
using an EDAX Pegasus EDS system.

2.2.5. Molecular analyses

Total genomic DNA was extracted from the pellet of the inoculum, frozen filters and
bioprecipitates, using the FastDNA Spin Kit for soil according to the manufacturer’s
recommendations (MP Biomedicals, Illkirch, France). The DNA extracts were quantified with
the Quantus fluorometer (Promega, Madison, WI, USA) and stored at -20°C until molecular
analysis to determine the bacterial biomass and diversity.

The abundance of bacterial biomass in column bioreactor was quantified by a real-time PCR
targeting the 16S TrRNA gene wusing wuniversal bacterial primers 341F (5°-
CCTACGGGAGGCAGCAG-3’) and 534R (5-ATTACCGCGGCTGCTGGCA-3’), as
previously described (Lopez-Gutiérrez et al., 2004).

Bacterial diversity was determined by Illumina high throughput sequencing of bacterial 16S
rRNA genes from inoculum and from samples collected from the column at the end of each
phase. PCR amplifications and sequencing analysis were performed by the MetaHealth
platform (CIRAD, Montpellier, France). The 16S rRNA V3-V4 gene region was amplified in
a first time with the primers 341F (5’-CCTACGGGNGGCWGCAG-3") and 785R (5°-
GACTACHVGGGTATCTAATCC-3’). This first PCR was run in duplicate in a Mastercycler
ep 384 (Eppendorf) thermocycler with 20 pl PCR reaction (0.5 g of DNA, 10 puL of Phusion
Flash High-Fidelity 2X Master Mix (Thermo Fisher), 300 ng T4 gene 32 (MP Bio), 0.25 uM
for forward and reverse primers). The following conditions were applied: initial denaturation at
95°C for 2 min, 25 cycles of 95°C for 30 s, 55°C for 40 s, 72°C for 30 s and a final elongation
at 72°C for 10 min. [llumina specific overhang sequences were added to the specific primers in
order to perform barcoding according to Illumina’s protocol. This second PCR implemented
dual barcodes on PCR products. PCR reactions (15 pl) contained: 7.5 uL Biolabs Taq 2X
mastermix, 2 pL of 10 uM for forward and reverse primers, and 2 pL of PCR product. The
following conditions were applied: initial denaturation at 95°C for 2 min, 8 cycles of 95°C for
30 s, 55°C for 40 s, 72°C for 30 s and a final elongation at 72°C for 10 min. Final amplicons
concentrations were quantified on a D5000 ScreenTape bioanalyzer (Agilent) and validated by
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qPCR on a LC480 real-time thermocycler (Roche), using qPCR primers recommended in
[Mumina’s qPCR protocol and Illumina’s PhiX control library as standard (Illumina). All
amplicon products and control library (5% PhiX library) were finally sequenced using paired-
end Illumina MiSeq sequencing (2x300 bp). The raw datasets are available on the European
Nucleotide Archive system under project accession number (submission in progresse).

2.2.6. Bioinformatic analyses

[llumina reads were processed with the pipeline Frogs (Find Rapidly OTUs with Galaxy
Solution) (Escudié¢ et al., 2018). Paired-end reads were firstly merged with a maximum of 10%
mismatch in the overlapped region by FLASH v1.2.11 (Mago¢ and Salzberg 2011). Only full-
length sequences with expected length (between 340 and 450 nucleotides), no ambiguous bases
(N) and good primer sequence were kept for the further steps. These high quality sequences
were clustered in two steps using the SWARM algorithm to obtain Operational Taxonomic
Units (OTUs) with minimal distance (d g= 1), then with an aggregation distance of 3 (Mahé¢ et
al., 2014). The removal of chimeric sequences was performed with VSEARCH with de novo
UCHIME method (Edgar et al., 2011; Rognes et al., 2016), combined with a cross-sample
validation. A filtering tool was used to select OTU according to their abundance (threshold =5
.10, Bokulich et al, 2013). Subsampling to the lowest dataset (1110 reads) was performed by
random selection in order to efficiently compare the datasets and avoid biased community
comparisons. Each OTU was affiliated against the SILVA reference database (v132, pintail
score > 80). Statistics tools included in FROGS pipeline were used to generate OTU table and
to calculate the alpha and beta diversity (diversity indices and bray-Curtis distances).

2.2.7. Statistical analysis

Statistical analyses were performed with R version 3.4.3 according to Laroche et al. (2018).
A non-parametric Kruskal-Wallis test followed by Dunn’s post hoc test evaluated the
statistically ~ significant differences between the bacterial biomass. Non-metric
multidimensional scaling (NMDS) was based on the bray-Curtis distance to evaluate the
dynamics of the bacterial communities structure. Adonis tests were performed to assess the
significance of NMDS.

2.3. Results
2.3.1. pH variations

An increase of pH was always observed between the inlet and the outlet water of the reactor
(Fig. 25A). The average pH increased from 4.29 + 0.03 to 5.10 + 0.25 during the phase 1, from
4.03 £0.06 to 5.05 £ 0.19 during the phase 2 and from 4.35 + 0.20 to 4.91 + 0.29 during phase
3 (Fig. 25B). This pH increase was gradual in phase 1. In phases 2 and 3, there was a strong pH
increase (around 1 units) between the inlet and the bottom of the column, followed by little pH
variation (< 0.3 units) between the bottom and the upper section and finally a pH decrease
between the upper section and the outlet.
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Figure 25: pH variations of inlet and outlet waters represented by white and black circles respectively (A).
Histogram of pH vertical-profiles at the end of each phase in the column bioreactor (B); the white circles represent
the average pH of inlet and outlet waters along each phase, and the error bars indicate standard deviations of the
mean for three measurements for each feed condition.

2.3.2. As and Sb removal

The reactor removed from 96 to 99% of dissolved As, during the three phases of experiment
(Fig. 26A). As removal occurred at different levels of the reactor depending to the experimental
conditions. At the end of the first phase, 72% of As was removed between the bottom and the
middle of the column reactor. In phase 2, arsenic concentration decreased gradually from 0.5
to 0.1 mM from the bottom to the top. In phase 3, arsenic was mainly removed between the
feed point and the bottom of the reactor (99.8%).

During phase 1, antimony concentration in the feed solution was that of the natural AMD
(less than 0.01 mM) thus it was too low to determine a precise removal rate. Antimony removal
during the two next phases averaged 97% and 98% respectively. Sb was mainly removed in the
bottom zone of the reactor in each phase (Fig. 26B). As for arsenic, its concentration decreased
gradually from 0.018 to 0.004 mM along the column in phase 2. The dissolved Sb concentration
in the outlet water was always higher than in the upper zone of the bioreactor. This phenomenon
might be explained by evaporation that concentrates compounds in the outlet bottle.

Other toxic chemical substances (Pb, Tl and Zn) present in minor concentration in the feed
water were removed inside the reactor (Supplementary Table S16).

101



Chapitre III : Elimination simultanée de 1’arsenic, de I’antimoine et du thallium dans un
drainage minier acide par sulfato-réduction au sein d’un bioréacteur en colonne

14

| B3
o 1
T 12 A E
3 4 2308
T = o E
..EEE_,E SED'E
E 2o6 20
2 E m Eng
E vo4 iR
E " g "oz
¥ g3 I E .
E ! e |
§ o — == WMol ___o° | ¢ 0———OM———OM——_0O
LEM S LI E2 gL DEYEE T HEXM SR RER T REEXEE R
Eggéggggagzgg&g £Eg88segBasEg8Es
;EDD n-_.,E:D fJE:'E" mE:'D n-_-,E:‘D EEDG
Phase 1 Phase 2 Phase 3 Phase 1 Phase 2 Phase 3

= 004 r—----——-— gy~~~ — - ———————

£ 0035 | C

EHD,DE:

géu,{mi

E}D,DZ:

o g |

Egﬂ,ﬁlﬁ:

EED,DI:

o 0,005 II
SEepEEEeREEELR s
EEE&E{EEEQ‘SEEE%E‘

mEDD mEDD n-_-,E:D
Phase'1 Phase 2 Phase 3

Figure 26: Vertical profiles of dissolved arsenic (A) and antimony (B) concentrations in the column bioreactor at
the end of each phase (data missing for the Sb concentration in the inlet water in phase 1), the error bars indicate
analytical error (2%). The white circles represent the average As and Sb concentrations of inlet and outlet waters
for each phase, and the error bars indicate standard deviations of the mean for three measurements for each feed
condition. The figure 3C represent a close up view of the figure 3B.

2.3.3. Fe and S variation

The average dissolved iron and sulfur concentrations in the inlet water were respectively 21
+ 2 and 38 = 3 mM (Fig. 27). Iron and sulfur removal varied respectively between 0-35% and
0-31% during the different phases of the experiment. Inside the column, the sulfur concentration
decreased gradually from 33.8 to 30.4 mM at the end of the phase 1 (Fig. 27B). For the others
phases, it stabilized around 32.30 + 0.05 mM (phase 2) and 30.0 £ 0.5 mM (phase 3) between
bottom and upper section and increased slightly in the outlet water. Similar trends were
observed for iron concentration although the decrease in concentration was less marked during
phase 1 (Fig. 27A).
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Figure 27: Vertical profiles of dissolved iron (A) and sulfur (B) concentrations in the column bioreactor at the end
of each phase, with error bars that indicate analytical error (2%). The white circles represent the average Fe and S
concentrations of inlet and outlet waters for these phases, and the error bars indicate standard deviations of the
mean for three measurements for each feed condition.

2.3.4. Characterization of the bioprecipitates

EDS 5

MIRA3 TESCAN

EDS 6

EDS 1
Fe As
i 2 g @ 2 =
EDS 2
Fe As
EDS 3
Fe As
i — s
' 7 As EDS 4
Fe As
3 5 = ) &

Figure 28: SEM image in backscattering electron mode showing different spots on the bioprecipitate collected at
the surface of filled material (bottom zone of the column bioreactor) at the end of experiment. The EDS spectra of
each spot shows the main occurrence of As and S signals.

103



Chapitre III : Elimination simultanée de 1’arsenic, de I’antimoine et du thallium dans un
drainage minier acide par sulfato-réduction au sein d’un bioréacteur en colonne

SEM observation of the solid phase collected inside the bioreactor revealed the presence of
mineral-crusted rod-shaped bacteria of different sizes, around 5 pm long and 0.5 to 2 um large
(see focus 3, 5 and 6 in Fig. 28). The EDS spectra of the mineral phases associated with these
bacterial shapes revealed peaks of S and As sometimes associated with peaks of Fe and Sb (see
focus 5 and 6 in Fig. 28). The morphology of some bioprecipitates appeared as aggregates of
amorphous particles (see focus 2 and 4 in Fig. 28), however their composition seemed close to
that of the rod-shaped minerals. Moreover, some amorphous nanoparticles seemed to be
associated with the surface of bacteria (focus 3 in Fig. 28). Some rod-shape bioprecipitates
embedded in the biofilm (Fig. 29A) collected in the middle section of the column presented
association of S, As and Sb in their spectra, with higher peaks corresponding to antimony (Fig.
29B).
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Figure 29: SEM image in backscattering electron mode showing a bacterial cell embedded in the bioprecipitate
collected at the end of the experiment in the surface of filled material (middle zone of the column bioreactor) (A).
EDS spectra of the Sb-As-S bearing phase (B).

Antimony was always detected with arsenic. However, the elemental map of one
bioprecipitate showed differences between the distribution of As and Sb in the As-Sb-S bearing
phase (Fig. 30). Moreover Fe was anti-correlated with As and Sb in this bioprecipitate.

Figure 30: Elemental map showing the distribution of chemical compounds on bioprecipitate collected at the end
of the experiment (middle zone of the column bioreactor).

104



Chapitre III : Elimination simultanée de 1’arsenic, de I’antimoine et du thallium dans un
drainage minier acide par sulfato-réduction au sein d’un bioréacteur en colonne

2.3.5. Evolution of bacterial biomass and diversity in the column bioreactor

Bacterial biomass in the water collected inside the column during the whole experiment
averaged 6.1 = 0.5 logl0 of 16S rRNA gene copy numbers per ml of water. When considering
each sample individually, the main observation is that the biomass in the upper zone tended to
be the lowest during phase 1 and to increase from phase 1 to phase 3 (4.8 = 0.5 to 6.3 £ 0.2
log10 of 16S rRNA gene copy numbers per ml of water) (Fig. 31A). Complementary statistical
tests, considering biomass at each level without distinction by phase, confirmed that the upper
zone biomass was significantly distinct than for others zones. Similarly, biomass increased
significantly between the phases 1 and 3 (from 5.8 £ 0.7 to 6.5 = 0.2 log10 of 16S rRNA gene
copy numbers per ml of water) when they were compared without distinction by level inside
the reactor.

In the filling material collected at the end of the experiment, the biomass averaged 7.5 0.2
logl0 of 16S rRNA gene copy numbers per g of solid, with a higher bacterial number in the
middle section of the bioreactor (Fig. 31B).
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Figure 31: Spatial and temporal evolution of bacterial biomass, expressed in logl0 16S rRNA gene copy numbers by ml
of water collected inside the column bioreactor at the end of each phase (A). Spatial evolution of bacterial biomass
associated to the solids at the end of the experiment, expressed in log10 16S rRNA gene copy numbers by g of solid (B).

[llumina sequencing of the inoculum, waters and solids collected inside the bioreactor
yielded a total of 408,683 sequences of 16S rRNA gene. Among them, 1110 quality sequences
per sample were sub-sampled and classified in a total of 63 OTUs. Overall, the richness
(number of observed OTU) and the Shannon index (reflecting both richness and evenness)
indicated a low bacterial diversity in all the samples (Fig. 32). The higher bacterial diversity
was observed in water collected in the bottom of the column at the end of phase 3 (22 OTU
observed and Shannon index of 1.5).
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Figure 32: Bacterial species richness in number of OTUs observed (A) and Shannon diversity index (B) in the
water samples (solid lines) and solid samples (dashed lines) collected inside the reactor.

The NMDS model represented the dynamics of the bacterial communities inside the
bioreactor at the end of each phase (Fig. 33). The bacterial community structures in water
samples evolved significantly according to the successive experimental conditions applied
(ADONIS test, R =0.31, P = 0.001) and to their position inside the column (R?=0.21, P =
0.02). At the end of phase 1, the spatial structuring of the communities is limited (Fig. 33, light
gray symbols). Over time (phase 2 and then phase 3), the communities evolve and structure
themselves more in space within the column (Fig. 33, dark gray and black symbols). Moreover,
at the end of phase 3, the bacterial communities recovered from the solids were distinct from
that recovered from the water (all phases) (ADONIS test, R?=0.39, P =0.001).
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Figure 33: Bray-Curtis based non-metric multidimensional scaling (NMDS) ordination plot of samples collected
at the bottom (circle), middle (triangle) and upper (square) level of the reactor during the phase 1 (light grey), 2
(dark grey) and 3 (black). Filled and dashed symbols represent respectively water and solid samples collected
inside the reactor. Stress values for ordination plot were < 0.2 which indicates that these data were well-represented
by the two-dimensional representation
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Taxonomic affiliation of 16S rRNA genes showed a dominance of Actinobacteria phylum
(94.1% of all the reads from the inoculum and from the reactor). Proteobacteria and Firmicutes
phyla represented respectively 4.3 and 0.8% of the whole dataset. Only 10 different taxa had
relative abundance of reads > 1% in at least one sample, when affiliation was performed at
genus level (Fig. 34). The inoculum, corresponding to a culture able to reduce sulfates and
enriched from the Carnoulés AMD, was composed of a large majority of Cellulomonas
(94.1%), Desulfosporosinus (2.5%) and Propionibacteriaceae (0.5%) being in much lower
proportion (Fig. 34).

Taxa retrieved in the column were affiliated to members of the Cellulomonas (45 to 94%),
Propionibacteriaceae (0.5 to 51.4%), Acidocella (0 to 15.9%), Cutibacterium (0 to 7.7%),
Desulforosporinus (0 to 2.5%), Granulicella (0 to 2.1%), Paracoccus (0 to 5.3%), Streptomyces
(0 to 1.1%), Corynebacterium (0 to 1.4%) and Sphingomonas (0 to 1.5%).

Cellulomonas was the dominant genus in all the samples (from 45 to 94% of reads).
However, inside the column, Cellulomonas was less abundant than in the inoculum, and the
relative proportion of others taxa increased.

The relative abundance of Propionibacteriaceae, Acidocella and Desulforosporinus varied
both in time and in space in the column. Propionibacteriaceae were always present at a relative
abundance > 5%. Its proportion in the upper level was lower than in the other levels, particularly
during the phases 2 and 3. Acidocella was more abundant in the bottom level during phase 1
(almost 9.7%), then in the middle and upper levels of the reactor during phase 2 (an average of
9.3 and 11.5%); its relative abundance was the lowest during phase 3, with a maximum of 2.1%
in the bottom level. The relative abundance of Desulforosporinus was lower than 1% during
phase 1, then increased to 2.5% in the middle level of the reactor during phase 2; it was finally
retrieved in the bottom, middle and upper levels of the reactor at the end of phase 3 (up to 2%).

At the end of the experiment (phase 3), the main difference between solids and waters
communities was the relative abundance of the Cellulomonas and Propionibacteriaceae taxa.
Cellulomonas proportion was lower on the solids (45-77%) than in the water samples (67-93%),
while higher Propionibacteriaceae proportion was retrieved from the solids (19-51%,
compared to 5-21% in the water). The other taxa present at more than 1% on the solids were
Acidocella, Cutibacterium and Desulforosporinus.
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Figure 34: Taxonomic composition of bacterial communities (at the genus level) in the inoculum, the water and
the solid samples collected along the reactor at the end of each phases (analyses performed in triplicates except for
the inoculum). When genus identification was not possible, classification was made at the family level (*).
“Others” represent the phylogenetic groups with a relative abundance < 1% calculated on the whole dataset.

2.4. Discussion
2.4.1. Removal of As and Sb along the experiment

After a stabilization phase (59 days), the upflow anaerobic fixed-bed bioreactor was
efficient to remove As, Sb and other metal elements (Pb, Tl and Zn) present in the feeding water
corresponding to a real AMD water amended with Sb (Supplementary Table S16). The
maximum removal of As and Sb were respectively 99% and 98%.

Sb removal was efficient in both phases 2 and 3 (average 97% for initial concentrations 0.7
and 1.01 mM). More than 96% of As was removed inside the column reactor even with the
increase of Sb concentration in the feeding water. Similarly, Liu et al. (2018) reported the
concomitant precipitation of As and Sb (up to 98.2% and 99.4%) from synthetic waste water at
neutral pH by bacterial sulfate-reduction, initially introduced at 0.07 mM of As(V) and 0.04
mM Sb(V). No competition behavior was observed between As and Sb for precipitation with
sulfide. Efficient co-removal of As and Sb in our system is probably favored by a high
metalloids/sulfide ratio. Indeed, increasing the metalloids/sulfide ratio is expected to decrease
the potential of formation of soluble thio-As and thio-Sb (Planer-Friedrich and Scheinost,
2011). Another hypothesis might be that increasing the total metalloids concentration allowed
a more efficient and rapid consumption of dissolved sulfide, in particular near the acidic feed
supply at the bottom of the reactor, thus decreasing the toxicity for bacteria of free sulfide in
acidic conditions.
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The SEM-EDS observations strongly suggest that As and Sb precipitated inside the reactor
as solid sulfides. These arsenic and antimony sulfide phases were detected covering rod-shaped
bacteria, suggesting that they precipitated around the cell that excreted the dissolved sulfide.
Such phenomenon was already observed in batch conditions with arsenic sulfide precipitating
around bacterial cells growing in batch with AMD from Carnoules site (Le pape et al., 2017).
Precipitation of As and Sb sulfides seemed to occur at the contact of the cells, but also far from
the cells in the form of amorphous agglomerates. This suggests that all the biogenic sulfide did
not immediately precipitate when it was excreted, but could also diffuse outside the biofilm.
Here, arsenic was the element the most frequently found in the bioprecipitates, in agreement
with its high concentration at the beginning of experiment. The Sb-bearing phases always
contained As while the reverse was not always true. These results suggest either a co-
precipitation in Sb- and As-containing sulfides, or a sorption phenomenon of arsenic on already
formed Sb sulfides. The latter hypothesis has been proposed by Liu et al (2018). As a global
way, the sorption/co-precipitation of As with metal sulfides was suggested by other studies
(Jong and Parry, 2003 ; Sahinkaya et al., 2015). Among them, iron sulfides were regularly cited
to enhance the removal of As inside sulfate-reducing bioreactor (Luo et al., 2008; Altun et al.,
2014; Liu et al., 2018). In our column, the soluble iron and sulfur concentrations varied in a
similar way, suggesting their concomitant precipitation However, the elemental map and the
low iron signals in EDS spectra indicated a minor presence of iron sulfide in Sb-As-bearing
phases. Then, iron does not appear to play a significant role in the removal of As or Sb in the
present study. This difference of behavior with previous studies can be explained by the acidic
condition of our experiment. In fact, most of the iron remained in solution and the dominant
reaction was the precipitation of As and Sb as sulfide minerals thanks to acidic conditions (Le
Pape et al., 2017; Han et al., 2018).

2.4.2. Bacterial diversity and key functional groups

The bacterial communities colonizing the bioreactor were selected from a microbial
consortium originating from the AMD of Carnoulés. Most of the taxa identified in the inoculum
and in the bioreactor were previously observed in the Carnoulés ecosystem (Delavat et al., 2012
and 2013) and in anaerobic bioreactors treating artificial or real mine effluents by sulfate
reduction (Battaglia-Brunet et al., 2012; Sanchez-Andrea et al., 2014).

A single known SRB was detected inside the reactor, affiliated to the genus
Desulforosporinus, which is in agreement with previous finding in a similar system (Battaglia-
Brunet et al., 2012). This genus includes acid tolerant SRB isolated from mining environment
(Kimura et al., 2006; Church et al., 2007; Alazard et al., 2010; Jameson et al., 2010). Its relative
abundance represents only a small portion of the microbial community inside the reactor
(maximum 2.5%), as observed in similar systems treating mining drainage (Morales et al.,
2005; Pruden et al., 2007; Hong et al., 2007; Pereyra et al., 2008 and 2010; Vasquez et al.,
2016b). Despite this low abundance, the bacterial sulfate-reduction was evidenced by the
decrease of dissolved sulfur concentration, metal sulfide precipitation, and the presence of SRB
was confirmed by the detection of functional genes involved in sulfato-reduction (dsrA gene)
(data not shown). Here, the gradual increase of pH in the bioreactor along the experiment (from
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3.7 to 5.7) indicates a continuous activity of SRB, because the sulfate-reducing activity is
expected to increase the pH. Thus, SRB were detected in low proportion but were active in the
system.

The system was clearly dominated by Actinobacteria, a phylum that includes cellulose
degraders and fermenters (Lynd et al., 2002; Ventura et al., 2007; Lewin et al., 2016). Members
of the Cellulomonas and Streptomyces genera are able to degrade cellulose and Granulicella
other complex polysaccharides (Lynd et al., 2002; Pankratov and Dedysh, 2010).
Sphingomonas spp., generally associated with cellulose-decomposing bacteria, is a lignin
decomposer (Dumova and Kruglov, 2009). Fermenters, as Propionibacteraceae, produce
mainly acetate, propionate and CO> from sugar fermentation (Stackebrandt et al., 2006).
Sulfate-reducing bacteria can use metabolites produced by the complex polysaccharides
degraders and the fermenters as carbon and energy sources, but they are not able to metabolize
cellulose. Association of these diverse metabolic groups inside an anaerobic process can
promote synergic activities (Logan et al., 2005; Pereyra et al., 2010; Sdnchez-Andrea et al.,
2014: Vasquez et al., 2016). Desulfosporosinus species usually oxidize organic compounds
incompletely, producing acetate (Alazard et al., 2010; Mayeux et al., 2013; Sdnchez-Andrea et
al., 2015; Vandieken et al., 2017); however, a recent study has reported complete oxidation of
propionate, lactate, and acetate to CO; by a Desulfosporosinus strain (Hausmann et al., 2019).

In the bioreactor, interactions between the different identified metabolic groups are
expected. As the bioreactor was fed with glycerol, a well-known substrate for acidotolerant
Desulfosporosinus strains but also a substrate for Cellulomonas and Propionibacteraceae, a
competition for glycerol could have limited the organic carbon availability for SRB. Other
complex substrates, such as cellulose, were not added in the bioreactor, but it was filled with
nutritive agar. Cellulotic degraders (Cellulomonas) and fermenters (Propionibacteraceae) may
possibly be able to depolymerize and consume sugars from the agar phase, and generate
metabolites for Desulfosporosinus.

Acidocella spp. is a heterotrophic acidophilic bacterium that also presents a metabolic
interest. For instance, Acidocella aromatica, uses a limited range of organic substrates, such as
acetate (Jones et al., 2013; Nancucheo et al., 2016), and do not grow on yeast extract, glucose
or glycerol. Acetate is a toxic compound at low pH, produced by several bacteria in our system,
including SRB. It is also a potential inhibitor for sulfate reduction if it is not degraded (Kimura
et al., 2006). In 2006, Kimura et al. proposed a syntrophic interaction between Ac. aromatica
and Desulfosporosinus strain M1. Ac. aromatica generated carbon dioxide and hydrogen from
acetate produced by Desulfosporosinus, the latter being used as a secondary electron donor for
Desulfosporosinus strain M1, resulting in additional production of hydrogen sulfide. According
to this result, Nancucheo et al (2016) included Ac. aromatica in culture medium to promote the
growth of an acidotolerant SRB. The hydrogen produced by Acidocella might also be used by
autotrophic Paracoccus spp. present in the bioreactor, as it has been described for the sulfur-
oxidizing Paracoccus denitrificans (Wodara et al., 1994).

Further identification and quantification of the organic molecules and metabolites inside the
reactor would allow to better understand the metabolic interactions between organisms.
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2.4.3. Evolution of bacterial communities and relation with As and Sb
precipitation

Over time, the bacteria were able to develop and to colonize the reactor despite the increase
of Sb concentration in the feed AMD water. Biomass increase and structuration of the bacterial
community took place in the bottom, middle and upper levels, although initially all zones were
inoculated with the same microbial consortium. The highest bacterial biomass was found at the
bottom level, which could be explained because this zone of the bioreactor directly received the
feed water containing glycerol used as organic substrate by several bacteria. According to the
NMDs, the structure of bacterial communities changed over the three phases of the experiment.
As we also observed variations of soluble Sb and As concentrations in the column over the
three phases, changes in communities structures may be linked with As and Sb precipitation
inside the reactor.

Arsenic was essentially removed between the bottom and the middle of the column
bioreactor during the first phase. A possible explanation was the primary stratification of the
reactor with the installation of active bacterial communities at the bottom and middle level.
Then the bacterial communities were differentially distributed along the reactor during the
phase 2. The soluble As and, in a lesser extent, Sb concentrations changed also according to a
spatial gradient during this phase. At the end of the experiment, Desulfosporosinus was
retrieved in all levels of the reactor. The maximum removal of As and Sb were reached and
occurred between the feed point and the bottom of the reactor. These results suggested a better
efficiency of the community contributing to the As and Sb precipitation at the end of the
experiment.

The temporal and spatial dynamic of bacterial communities may be explained by the
increase of Sb(III) concentration in the feed, and more generally by the variation of the physico-
chemistry of the AMD water between the raw water entering and the treated water exiting the
reactor. Hessler et al. (2018) observed also a stratification of microbial communities throughout
a biological sulfate reducing up-flow anaerobic packed bed reactor. In this study, microbial
communities were correlated with variable differing availability of lactate, volatile fatty acids
produced from lactate degradation and sulfate concentration. Our study also highlighted the
importance of sulfur compounds and suggested a potential role of organic substrates and
metabolites. Further analyses would be required in order to determine the effect of chemical
speciation of sulfur (dissolved sulfide in particular) and organic molecules resulting from the
metabolism of glycerol and biodegradation of agar on the abundance and diversity of microbial
communities.

2.5. Conclusion

This study demonstrated for the first time the possibility to remove concomitantly As and
Sb as sulfides in a continuous column bioreactor fed with a real AMD and colonized with an
acid tolerant microbial consortium. The reactor removed up to 98%-99% of dissolved As and
Sb, with no competition between As and Sb for precipitation with sulfides when they co-
occurred up to 1 mM each in the AMD. Desulfosporosinus, the only SRB detected in the
bioreactor, was present in low abundance in a community including polymers degrader,
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fermenters, and acetate degraders such as Acidocella. However, the biological reduction of the
sulfates contained in the AMD provided enough sulfides to precipitate efficiently As and Sb.
The bacterial community structure showed temporal and spatial variations, possibly linked with
As and Sb precipitation. However, further investigations are needed to determine factors
driving bacterial communities’ activity and dynamic inside the system and help improving the
efficiency of the process. The co-occurrence of SRB, polymers degraders and fermenters can
be an advantage for future in situ passive treatment of AMD, in the perspective to use low-cost
complex organic substrates to sustain long-term bacterial activity in a bioreactor. Overall,
results of this study are promising for the perspective of passive bio-treatments of AMD
containing metalloids such as antimony and arsenic.
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2.6. Supplementary table

Supplementary Table S16: Average removal and concentrations of minor toxic elements from inlet and outlet
waters during each phase.

Phase 1 2 3
Inlet 1.0+0.9 0.7+0.4 1.2+0.5
Concentration (mM)
Pb Outlet 2.10%+£2.10° <2.10° 4.10%+5.10°
Removal (%) 99.9+0.1 100 99.7+0.4
Inlet 1.5.10°£1.0.10° 1.5.10%+£3.2.10? 1.5.10°+£6.2.107
Concentration (mM)
Tl Outlet  2.1.10°+1.3.107 1.6.10°5+1.1.103 2.0.10°+1.5.10°
Removal (%) 98.7+0.8 99.0+0.8 98.7+0.1
) Inlet 0.36 +0.02 0.38 +£0.05 0.35+0.05
Concentration (mM)
Zn Outlet  2.9.103+1.9.10° 9.8.103£5.6.10° 7.2.10%+£9.0.103
Removal (%) 99.2+0.5 974+1.4 97.9+2.7
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terrain traitant un drainage minier acide riche en arsenic

1. Introduction, objectifs et démarche

Le traitement des DMA arséniés par oxydation biologique du fer a dépassé 1’échelle du
réacteur de laboratoire (Whitehead et al., 2005 ; Macias et al., 2012 ; Fernandez-Rojo et al.,
2018 ; cf. chapitre 1.4.2). Toutefois, I’efficacité de ce traitement en conditions réelles et sur le
long terme reste variable. Un des verrous est la méconnaissance de la dynamique des
communautés de microorganismes qui colonisent ces systémes, en lien avec les variations de
la physico-chimie des eaux a traiter et de parameétres environnementaux tels que la température.
En effet, les conditions expérimentales sont mieux controlées a 1’échelle du laboratoire que du
terrain. Lors d’un traitement in-situ, la variabilité de la physico-chimie des eaux peut s’avérer
limitante pour le développement d’un procédé robuste car elle peut affecter les communautés
bactériennes impliquées dans le traitement, en particulier celles qui oxydent le Fe et I’As.

Dans ce contexte, un systéme de traitement biologique passif aérobie a été installé in situ
pour traiter le DMA arséni¢ du site minier de Carnoules. Contrairement au réacteur de
laboratoire basé sur la sulfato-réduction, ce pilote de terrain vise a piéger I’arsenic dans des
précipités biogéniques suite a 1’oxydation biologique du fer. L’objectif de cette étude est de
mieux comprendre la dynamique spatio-temporelle des communautés bactériennes dans le
pilote de traitement, en lien avec la variation de la physico-chimie et la microbiologie des eaux
d’alimentation et la composition du bioprécipité.

La conception du pilote est basée sur les conditions optimisées de fonctionnement définies
avec un bioréacteur de laboratoire (Fernandez et al., 2017 et 2018). Il est formé de cinq bacs de
1,5 m? placés en série. Des prélevements de bioprécipités et d’eaux ont été effectués
régulierement pendant six mois. Dans un premier temps, les rendements épuratoires
(abattement de I’ As notamment) ainsi que la nature chimique et minéralogique des précipités
ont ét¢ déterminés au cours de la thése de Lidia Fernandez-Rojo (2017). Ces analyses ont été
complétées dans le cadre de la présente theése par une caractérisation microbiologique des
communautés bactériennes qui se développent au sein du bioréacteur. Ces analyses ont consisté
en : (1) la caractérisation de la diversité bactérienne par metabarcoding du géne codant I’ARNr
16S bactérien; (i1) la quantification du géne marqueur de 1'oxydation de l'arsenic (aioA) par
qPCR et (ii1) la quantification du genre Thiomonas par CARD-FISH (expériences réalisées par
Angélique Desoeuvre).

Ces travaux ont été valorisés par un article publié dans le journal « Frontiers in microbiology
», dans la section spéciale « "Microbiotechnology, Ecotoxicology and Bioremediation" sous le
topic « Microbial Ecotoxicology » (Laroche et al., 2019).
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2. Article: Dynamics of bacterial communities mediating the
treatment of an As-rich acid mine drainage in a field pilot
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Abstract

Passive treatment based on iron biological oxidation is a promising strategy for Arsenic (As)-
rich acid mine drainage (AMD) remediation. In the present study, we characterized by 16S
rRNA metabarcoding the bacterial diversity in a field-pilot bioreactor treating extremely As-
rich AMD in situ, over a 6 months monitoring period. Inside the bioreactor, the bacterial
communities responsible for iron and arsenic removal formed a biofilm (“biogenic precipitate”)
whose composition varied in time and space. These communities evolved from a structure at
first similar to the one of the feed water used as an inoculum to a structure quite similar to the
natural biofilm developing in situ in the AMD. Over the monitoring period, iron-oxidizing
bacteria always largely dominated the biogenic precipitate, with distinct populations
(Gallionella, Ferrovum, Leptospirillum, Acidithiobacillus, Ferritrophicum), whose relative
proportions extensively varied among time and space. A spatial structuring was observed inside
the trays (arranged in series) composing the bioreactor. This spatial dynamic could be linked to
the variation of the physico-chemistry of the AMD water between the raw water entering and
the treated water exiting the pilot. According to redundancy analysis (RDA), the following
parameters exerted a control on the bacterial communities potentially involved in the water
treatment process: dissolved oxygen, temperature, pH, dissolved sulfates, arsenic and Fe(II)
concentrations and redox potential. Appreciable arsenite oxidation occurring in the bioreactor
could be linked to the stable presence of two distinct monophylogenetic groups of Thiomonas
related bacteria. The ubiquity and the physiological diversity of the bacteria identified, as well
as the presence of bacteria of biotechnological relevance, suggested that this treatment system
could be applied to the treatment of other AMD.

Keywords: acid mine drainage, arsenic, bioremediation, eco-engineering, iron-oxidizing
bacteria, arsenicoxidizing bacteria, microbial ecotoxicology
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2.1. Introduction

Mining activities produced large amount of wastes composed of sulfide minerals and toxic
metallic elements, causing environmental hazard. During their inappropriate storage, oxidation
of thesulfide minerals can generate acid mine drainage (AMD) characterized by acid pH and
high concentrations in metals and metalloids. Arsenic (As) is a highly toxic metalloid often
associated with this type of pollution (Paikaray, 2015). An AMD can self-sustain for several
centuries, with dramatic consequences on the receiving aquatic ecosystems. In this context, the
development of effective and sustainable remediation solution for the treatment of As-rich
AMD is required for water resource and public health protection.

The dissemination of arsenic pollution can be naturally limited by its immobilization into
the solid phase. This natural phenomenon relies on the biological oxidation of Fe(Il) and its
subsequent precipitation as Fe(IIl) oxyhydroxides. Arsenic is then removed from the dissolved
phase by co-precipitation with Fe(III) or by adsorption to the newly formed ferric minerals. The
less soluble form, arsenate [As(V)], is more efficiently trapped onto iron phases than the more
mobile form, arsenite [As(III)] (Hug and Leupin, 2003). Then, the capacity of autochthonous
bacteria to oxidize As(IIl) into As(V) together with the activity of iron-oxidizing bacteria
(FeOB) contribute to the mitigation of the arsenic pollution. This natural attenuation has been
described at various mining sites worldwide (Casiot et al., 2003; Asta et al., 2010; Egal et al.,
2010; Chen and Jiang, 2012; Paikaray, 2015), as well as the diversity of AMD autochthonous
microbial communities (Baker and Banfield, 2003; Bruneel et al., 2011; Volant et al., 2014;
Méndez-Garcia et al., 2015; Chen et al., 2016). Several studies have focused on the identity of
FeOB and As(Ill)-oxidizing bacteria (AsOB) and their activity in relation with pollution
attenuation (Battaglia-Brunet et al., 2002; Bruneel et al., 2003; Casiot et al., 2003; Duquesne et
al., 2003; Egal et al., 2009). In particular, numerous evidences of the role of the As(IIl)-
oxidizing Thiomonas spp. were reported (Bruneel et al., 2003, 2011; Casiot et al., 2003;
Hovasse et al., 2016).

The development of passive treatment systems exploiting these microbially mediated
processes is a promising strategy for the remediation of As-rich AMD (Hengen et al., 2014;
Bruneel et al., 2017). The efficiency of such system was demonstrated in lab-scale bioreactors
(Gonzalez-Contreras et al., 2012; Hedrich and Johnson, 2014; Ahoranta et al., 2016; Fernandez-
Rojo et al., 2017). Attempts of in situ treatment are scarce and mainly limited so far to AMD
with arsenic concentrations lower than 3 mg L' (Whitehead et al., 2005; Macias et al., 2012).
One field-pilot treating high arsenic concentrations (50-250 mg L) removed 20% of the
dissolved arsenic (Elbaz-Poulichet et al., 2006). The treatment efficiency of these systems relies
on microbial activity and thus may fluctuate depending on the identity and the dynamic of the
microbial populations driving the biogeochemical reactions inside the bioreactor. Operating
conditions as well as environmental conditions likely exert control over microbial diversity and
activity (Heinzel et al., 2009b; Ahoranta et al., 2016; Fernandez-Rojo et al., 2017).

In a previous study, a passive field-scale bioreactor treating As-rich acid mine drainage
from the Carnoulés mine (France) was monitored during 6 months (Fernandez-Rojo et al.,
2019). Arsenic removal varied between 3 and 97% during the monitoring period for a flow rate
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variation between 6 and 130 L h™'. The proportion of As(V) in the biogenic precipitates formed
inside the pilot increased over time, reaching nearly 100% of total As. Arsenate enrichment in
the precipitate was associated with an increase of the abundance of the marker gene for bacterial
arsenite oxidation (aioA4) -quantified by qPCR-. Results strongly suggested that bacterial As(III)
oxidation occurred in the bioreactor, leading to the formation of stable precipitates,
advantageous in term of sludge management. However, the identity of the bacterial populations
involved in arsenic and iron oxidation and removal were not determined. The aim of the present
work was to improve our knowledge of the bacterial diversity driving As-rich AMD depollution
in an in situ treatment device. In this context, the spatial and temporal dynamics of the bacterial
communities colonizing the bioreactor were investigated by a 16S rRNA metabarcoding
approach. Because of their central role in arsenic oxidation in Carnoulés AMD, we further
characterized two distinct monophyletic Thiomonas groups by CARD-FISH. We also focused
on the physico-chemical drivers of the bacterial diversity. To our knowledge, this is the first
microbiological characterization performed on a field-pilot treating As-rich AMD by
precipitation with biogenic iron phases.

2.2. Material and methods
2.2.1. Pilot scale passive treatment system description and sample collection

A field-scale pilot, made with five shallow trays (1.5x 1 x 0.11 m) stacked head to tail on a
shelf, was implemented at the Carnoulés mine (France) for the treatment of AMD, as described
in Fernandez-Rojo et al. (2019) (Fig. 35A). The bioreactor was settled on June 2016 10th and
was monitored during 194 days. Nine sampling campaigns were conducted and inlet water and
biogenic precipitates were characterized for their physico-chemical properties (Fernandez-Rojo
et al., 2019). From the whole dataset and samples available, we selected seven dates for
microbial characterization: 21st of June (D11); 29th of June (D19); 28th of July (D48); 3rd of
October (D115); 28th of November (D171), 6th of December (D179), 13th of December
(D186). Selection was based on the temporal variations of the As(V)/Fe molar ratio in the
biogenic precipitate (Fig. 35B). Arsenic removal rates from water and Fe(II) oxidation rates are
also given. Biogenic precipitates were collected from tray 1 (T1) and tray 5 (T5) for all the
campaigns and from tray 1, 2, 3, 4, and 5 for the D48 and D171 campaigns.

Each tray was divided into three sections (Fig. 35A): “a” refers to the location close to the
inlet of the tray, “b” corresponds to the middle section, and “c” refers to the location close to
the outlet of the tray. Based on ARISA (Automated Ribosomal Intergenic Spacer Analysis),
bacterial community structures in the three sections (a, b, ¢) of a given tray exhibited similar
genetic structure (data not shown). Then, for each tray, samples collected in sections a, b and ¢
were used as triplicates for 16S rRNA metabarcoding analyses. For each tray, three composite
samples were collected in Falcon tubes (50 mL) by scrapping the biogenic precipitates in each
section with a sterile spatula. The tubes containing the composite samples were centrifuged for
10 min at 4400 x g (Sorwall ST40, Thermo Scientific). The supernatant was discarded and the
precipitates were homogenized. An aliquot was dried in a vacuum desiccator for dry weight
determination. The remaining precipitates were conserved in Eppendorf tubes (2 mL) at -80°C
before DNA extraction. Sample names refer to the sampling day (counted from the day of
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bioreactor settling, D1-D186) and the tray where the biogenic precipitate was sampled (T1—
T5), e.g., D11-T1.

Inlet water was collected for all the campaigns but due to technical problem, water collected
on October 3rd (D115) could not be analyzed. Triplicates of inlet water samples (300 mL) were
filtered on sterile 0.22 mm cellulose acetate filter. The filters were stored at -80°C before DNA
extraction. Water sample names refer to the sampling day (D1-D186) of inlet water sample
(Win) (e.g., D11-Win).

For comparison between the bacterial communities established inside the bioreactor and the
natural ecosystem, a point-in-time sampling of the AMD riverbed sediments (Reigous creek)
was performed on the 28th of November (D171). Sediments (SED) were collected using a
sterile spatula and were treated as described for the biogenic precipitates.
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Figure 35: Schematic representation of the field-bioreactor composed of five trays (T = tray) adapted from Fernandez-
Rojo et al. (2019) (A). Arsenic removal rates calculated from inlet and outlet dissolved As concentration and estimated
hydraulic retention time and maximum Fe(II) oxidation rates estimated from analytical uncertainty on dissolved Fe(II)
determination, according to Fernandez-Rojo et al. (2019) (B).

2.2.2. Physico-chemical characterization of inlet and outlet waters

The chemical characterization of the water (inlet and outlet) and the bioprecipitate samples
was performed in our previous study (Fernandez-Rojo et al., 2019). Briefly, the concentrations
of dissolved Fe(II) were determined using spectrophotometry after filtration through 0.22 mm.
Total dissolved concentrations of Fe, As, and other elements [S (SO4%>), Al, Zn, and Pb] were
determined using ICP-MS. Arsenic redox speciation was determined using HPLC-ICP-MS.
The data used in the present study are summarized in Figure 35B and Supplementary Table
S18.
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2.2.3. DNA extraction and quantification

Prior DNA extraction, biogenic precipitate and riverbed sediment samples were washed
with 1 mL of TRIS-EDTA (100:40) HCI pH 8 and then centrifuged to 8,000 x g from 1 min.
Total genomic DNA was then extracted using the DNeasy PowerSoil kit (Qiagen, Hilden,
Germany), according to the manufacturer’s recommendations (in triplicates for the biogenic
precipitates). Extraction controls were performed without any biogenic precipitate sample to
exclude any contamination from the kit. For water samples, DNA was extracted (in triplicates)
from the cellulose acetate filters using DNeasy PowerWater kit (Qiagen) according to the
manufacturer’s recommendations. All the DNA extracts were quantified with a fluorometer
(Qubit, Invitrogen, Carlsbad, CA, United States) and stored at -20°C until further analysis.

2.2.4. Sequencing of bacterial 16S rRNA gene

The V4-VS5 hypervariable region of the 16S rRNA gene was amplified using primers PCR
515F (Barret et al., 2015) and PCR 928R (Wang and Qian, 2009). PCR amplification was
conducted as described in Tardy et al. (2018). Amplification performed on the control DNA
extracts (obtained without any biogenic precipitate sample) yielded no amplification signal. The
PCR products were sequenced with an Illumina MiSeq sequencer in paired-end mode (2 x 300
bp) at GeT-PlaGe platform (Toulouse, France).

2.2.5. Bioinformatic analyses of 16S rRNA gene sequences

Pair-end sequences were merged by flash software version 1.2.6 (Magoe¢ and Salzberg,
2011), with maximum 10% of mismatch into the overlap region. The raw datasets are available
on the EBI database system under project accession number [PRJEB27907]. The average Phred
score (Q-score) of these joined reads was superior to 30 for every base. Bioinformatic analyses
were conducted using the software program Mothur version 1.39.5 (Schloss et al., 2009). First
step was the selection of high quality sequences based on the following criteria: length between
330 and 460 bp, a homopolymer length inferior to 7 nt and no ambiguous bases. Singletons,
chimeric and unaligned reads were removed using UCHIME (Edgar et al., 2011) and the SILVA
reference database (Release 128). The pre-cluster command served to reduce sequencing noise
by clustering reads differing by only one base every 100 bases. The high quality sequences were
taxonomically assigned using the SILVA reference database, by the Bayesian method with a
bootstrap confidence score of 80 (Wang et al., 2007). After the removal of sequences that were
not assigned to the Bacteria kingdom, samples contained between 2227 and 34928 reads. A
subsampling selected a random set of 6295 reads in each sample in order to efficiently compare
the datasets. Samples containing less than 6295 reads were removed to maintain a sequencing
effort that adequately covers the bacterial diversity. A distance matrix was generated with the
remaining sequences and used to cluster these sequences into Operational Taxonomic Units
(OTUs) defined at 97% cutoff, using the average neighbor algorithm. Complementary analyses
(based on BLAST) were performed for the assignation of the dominant OTU (representing 41%
of the whole reads) at the genus level. Mothur used the OTU table to calculate the coverage
sample (rarefaction curve), the alpha and beta diversity (diversity indices and Unifrac distances)
at a level of 97% sequence similarity.
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2.2.6. CARD - FISH

CARD-FISH analyses were performed in triplicates on biogenic precipitates collected from
tray (T1) and tray 5 (TS) on the 28th of July (D48) and the 28th of November 2016 (D171).
Oligonucleotide probes EUB338, EUB338Il and EUB338IIl were used for Bacteria
quantification (Amann et al., 1990; Daims et al., 1999). Negative controls were performed with
probe NON338, the complementary sequence of EUB338 (Wallner et al., 1993). Two probes
were used for the quantification of two distinct monophyletic groups of Thiomonas spp. Probes
TM1G0138 and TM2GO138 respectively target Thiomonas groupl and group2 according to
Hallberg et al. (2006), which correspond respectively to monophyletic Group I and II according
to Coupland et al. (2004) and Bryan et al. (2009). Detailed protocol for in situ hybridization,
tyramide amplification, and microscopic observations is provided in Supplementary File.

2.2.7. Statistical analyses

All statistical analyses were performed with R version 3.4.3 using mainly vegan package'.
The statistically significant differences between CARD-FISH data were assessed with the non-
parametric Kruskal-Wallis test followed by Dunn’s post hoc test using Bonferroni p-value
adjustment. Non-metric multidimensional scaling (NMDS), based on the weighted pairwise
Unifrac distances, was used to illustrate the dynamics of the bacterial communities structure
during the monitoring. The significance of the differences observed between groups of samples
(phase I vs. phase II and tray 1 vs. tray 5) was assessed with an ADONIS test (999
permutations). Redundancy analysis (RDA) was performed to highlight the main environmental
drivers shaping the bacterial community structure inside the bioreactor. This approach was
chosen because an initial detrended correspondence analysis (DCA) indicated that bacterial
community data had a linear distribution along the axis (<3.0). The physico-chemical
characteristics of the AMD water, measured in the inlet and outlet waters (Supplementary Table
S18), were tested as environmental variables to explain the variations of dominant taxa in the
bioprecipitates collected in tray 1 and tray 5 respectively (relative abundance of reads > 1% in
at least one bioprecipitate sample during the monitoring period). Indeed, the biofilm continually
interacts with the inflowing water which provides the main energy source for the lithotrophic
bacteria [Fe(II)]. Before the RDA, the normality of environmental variables was checked with
a Shapiro—Wilk test. Environmental and biological variables were respectively log and
Hellinger transformed (Legendre and Gallagher, 2001). A sub-set of environmental variables
was selected to decrease the multicolinearity (variance inflation factors < 10) and to include
only the significant predictors (p < 0.05 according Monte Carlo test with 999 permutations).
Variation partitioning analyses enabled to evaluate the contribution of each variable to the
bacterial community variation. The significance of the global model and the individual axes
were checked with a Monte Carlo test (999 permutations).

! http://www.r-project.org/
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2.3. Results
2.3.1. Bacterial diversity and structure in the treatment pilot

[Mlumina sequencing of the 79 samples yielded a total of 2,288,823 sequences of 16S rRNA
gene. Among them, 6295 quality sequences per sample were sub-sampled for alpha and beta
diversity analysis. Rarefaction curves approached an asymptote suggesting that the sequencing
effort adequately covered the bacterial diversity in all the samples (Supplementary Figure S40).

In the biogenic precipitates, the richness increased from D11 to D19 as illustrated by the
enrichment of observed OTUs (Fig. 36A). At D11 and D19, richness was higher in the top tray
than in the bottom tray. From D48, the number of observed OTUs remained relatively stable
and similar in both trays. Shannon index (reflecting both richness and evenness) also clearly
increased during the first stages of the monitoring. Then it remained stable in tray 5 from D115
to D186, whereas it tended to decrease before increasing again in tray 1 (Fig. 36B). Diversity
indexes in the sediments collected in the AMD riverbed on day 171 (point in time analysis)
were comparable to those measured in the biogenic precipitates collected at the same date in
the top tray (T1) (richness = 60 observed OTUs; Shannon = 1.87).
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Figure 36: Bacterial species richness in number of OTUs observed (A) and Shannon diversity index (B) in the biogenic
precipitates collected in the tray 1 (light gray) and tray 5 (black). Error bars represent standard deviation of the mean value
(analyses performed in triplicates).

NMDS illustrates the dynamics of the structure of the bacterial communities in the biogenic
precipitates and in the riverbed sediment (SED) (Fig.37). Samples were separated in two main
groups (ADONIS test, R* = 0.19, P =0.001). The first group, composed by the communities at
D11, D19, and D48, corresponded to the first phase of the monitoring (phase I). The second
group, composed by the communities at D115-D186 corresponded to the second phase of the
monitoring (phase II). In addition, over the whole monitoring period, the bacterial communities
in the top tray (tray 1) were distinct from those thriving in the bottom tray (tray 5) (ADONIS
test, R = 0.14, P = 0.012). This spatial structuring, visible from D48, became particularly
marked from D115. Bacterial community thriving in the sediment collected in the AMD
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Figure 37: Non-metric multidimensional scaling (NMDS) ordination plot of the weighted pairwise Unifrac distances of
the bacterial community in the biogenic precipitates collected on the seven campaigns (the numbers indicate the days of
sampling) in the tray 1 (gray) and the tray 5 (black) of the bioreactor (analyses performed in triplicates) and in the riverbed
sediment (SED) collected on day 171. Stress values for ordination plot were < 0.2 which indicates that these data were
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riverbed (SED) grouped with those of the biogenic precipitates collected at the same date
(D171) in the top tray (Fig.37).
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well-represented by the two-dimensional representation.

2.3.2. Taxonomic composition of the bacterial communities

The majority of the 16S rRNA gene sequences retrieved from the biogenic precipitates, the
riverbed sediments, and the AMD waters were affiliated with members of the Beta-
Proteobacteria (between 65 and 99% of the total sequences). In the whole data set, the most
abundant OTU was affiliated with genus Gallionella. Alpha- and Gamma-Proteobacteria were
the second and the third most abundant taxonomic groups.

The composition of the bacterial communities remained relatively stable in the AMD waters
over the monitoring period with always a large dominance of reads related to Gallionella
(ranging from 63 to 96%). Other minor groups identified in the waters included Sulfuriferula,
Acidithiobacillus and Ferrovum (Supplementary Figure S41).

Eleven days after the pilot was set up (D11), the bacterial communities of the biogenic
precipitates were quite similar to those of the feeding water and largely dominated by the
Gallionella genus (Fig. 38). Then, notable temporal shifts rapidly occurred in the composition
of the bacterial communities of the biogenic precipitates (phase I). From the 29th of June (D19),
the proportion of Gallionella strongly decreased while those of Sulfuriferula, Ferrovum,
Rickettsiales, Ferritrophicum and Acidithiobacillus increased. Sulfuriferula was dominant in
the pilot between D48 and D171. From D115, the bacterial communities in the top tray and in
the bottom tray were clearly distinct (phase II). The composition of the communities in T5
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remained relatively stable, whereas in T1, the relative proportion of Gallionella increased again
during this second phase of the monitoring (Fig. 38).

Overall, for the whole monitoring period, the top tray was characterized by higher
proportion of Gallionella compared to the bottom tray. Sulfuriferula, Ferrovum,
Ferritrophicum, Acidithiobacillus, Leptospirillum and Acidicapsa were more abundant in the
bottom tray. Spatial structuring inside the pilot was confirmed with the characterization of the
bacterial communities in the five trays for two sampling campaigns (D48 and D171). This
analysis showed that communities thriving in tray 2 were comparable to those in tray 1 whereas

communities thriving in trays 3 and 4 were comparable to those in tray 5 (Supplementary Figure
S42).

The composition of the bacterial community in the sediments (SED) collected in the AMD
riverbed at D171, was similar to that of the biogenic precipitates collected the same day inside
the top tray (T1) of the bioreactor (Fig. 38). The relative proportion of Thiomonas in the Reigous
creek sediments was comparable to that in the top tray of the treatment device (1.1% and 0.89
+ 0.25% respectively). The proportion of Acidithiobacillus was higher in the treatment pilot
(2.8 and 9% respectively in tray 1 and 5) than in the riverbed sediment (0.6%).
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Figure 38: Taxonomic composition of bacterial communities (at the genus level) in the biogenic precipitates collected on
the seven campaigns in the tray 1 (T1) and the tray 5 (T5) of the bioreactor (analyses performed in triplicates) and in the
riverbed sediment (SED) collected on day 171. When genus identification was not possible, classification was made at the
family level (*), the order level (**) or the class level (**%*). “Others” represent the phylogenetic groups with a relative

abundance < 1% calculated on the whole dataset.
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2.3.3. Quantification of Thiomonas populations by CARD-FISH

Total bacteria and two distinct monophyletic groups of Thiomonas-related bacteria were
quantified in the biogenic precipitates sampled in T1 and T5 at D48 (28th of July) and D171
(28th of November) by CARD-FISH (Table 17 and Supplementary Figure S43). Biogenic
precipitates contained an average of 8 = 3 107 total bacterial cells/g of dry biogenic precipitates.
No significant differences (p > 0.05) were observed for the total number of bacteria among the
four samples analyzed. The total number of Thiomonas averaged 7 = 2 10° cells/g of dry
biogenic precipitates, representing 8% of the DAPI-stained cells. Thiomonas belonging to
group II (as defined by Bryan et al., 2009) were more abundant in the pilot than Thiomonas
belonging to group I (p < 0.05). They corresponded respectively to an average of 4.9 and 3.1%
of the DAPI-stained bacteria (Table 17). If no temporal differences were observed between D48
and D171, the total number of Thiomonas (Group I + II) was significantly higher in the bottom
tray (T5) compared to the top tray (T1) in November (D171) (p < 0.05).

Table 17: Quantification by CARD-FISH of Thiomonas belonging to Group 1 (bacteria hybridized with the
oligonucleotide probe TM2GO0138) and of Thiomonas belonging to Group II (bacteria hybridized with the
oligonucleotide probe TM1G0138).

Thiomonas Group | Thiomonas Group II Bacteria (EUB I-III)
Nb of cells/g Nb of cells/g Nb of cells/g
Sample of dry % of DAPI- of dry % of DAPI- of dry % of DAPI-
name biogenic strained cells biogenic strained cells biogenic strained cells
precipitate precipitate precipitate
D48-T1 2+ 1x10° 3+£2 5+3x10° 6+2 6.1+£0.7x107 88+ 1
D48-T5 3+£2x10° 443 5+3x10° 5£3 7+5x107 82+1
DI171-T1  1.0+0.3 x 10° 2.0+0.7 34+02x10° 4.6+0.9 6+1x107 87+2
DI171-TS 4+3x10° 442 6+2x10° 52 1.2+0.8x10% 83+3

Standard deviations were calculated on biological triplicates.

2.3.4. Main drivers shaping the bacterial communities inside the pilot

Redundancy analysis (RDA) summarized the spatio-temporal dynamics of the
bioprecipitates bacterial communities and highlighted the main environmental factors
explaining these variations. The samples were arranged according to the same pattern as in the
NDMS (Fig. 39). The model explained significantly 83.3% of bacterial community variation
(Monte Carlo test, P < 0.05). According to variation partitioning, the dissolved oxygen (DO)
was individually the best driver of this variability accounting for 36.5% of the total variance. It
was followed by sulfate concentration (26.7%), temperature (16.5%), pH (15.2%), dissolved
arsenic and ferrous iron concentration (11.1% and 10.2%, respectively) and the redox potential
Eh (6%).

The bacterial communities thriving in the pilot during the first phase were clearly distributed
along a temporal gradient and were associated with high values of temperature, pH, dissolved
arsenic, and ferrous iron concentrations, and by low values of DO and Eh. Between D115 and

D186, samples were divided into two subgroups corresponding respectively to tray 1 and tray
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5. During this second phase, the structure of the bacterial communities was explained by high
DO and Eh values, particularly in the tray 5 (Fig. 39).

The cosine of the angle between an environmental variable and a bacterial taxa provides an
approximation of their correlation. Thus, it can be inferred from Figure 39 that the relative
abundance of Rickettsiales was positively correlated with water temperature and negatively
with Eh. On the contrary, Acidithiobacillus, Leptospirillum and Acidicapsa were negatively
correlated with temperature, pH and arsenic concentration in water and positively with Eh and
DO. For the other taxa, no clear correlations could be drawn.
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Figure 39: Redundancy analysis (RDA) illustrating the relationships between the environmental variables (DO, dissolved
oxygen; SO4* dissolved sulfate concentration; T, temperature; pH, As, dissolved arsenic concentration; Fe(Il), dissolved
ferrous iron concentration and the redox potential Eh) and the distribution of the major bacterial taxa in the bioprecipitates
collected on the seven campaigns in the tray | (gray) and the tray 5 (black) of the bioreactor (only the taxa with a relative
abundance > 1% in at least one bioprecipitate sample are included in this analysis). The analyses were performed in
triplicates. The inset represents a close-up view of the center part of the RDA plot.

2.4. Discussion

In the in situ treatment device, iron and arsenic removal was driven by a microbial biofilm
colonizing the surface of the five trays composing the pilot. The present study aimed at
characterizing the bacterial diversity and its spatio-temporal dynamics in this engineered
system, in relation with main environmental parameters.

2.4.1 Microbiology of the bioprecipitates

The biogenic precipitates that developed inside the pilot contained at least one order of
magnitude higher bacterial biomass than what was observed in a lab-scale pilot treating the
same AMD (Fernandez-Rojo et al., 2017) and in terraced iron formations reported elsewhere
(Brown et al., 2011; Brantner et al., 2014). Thus, both the sand used to fill the trays and the

127



Chapitre IV : Etude de la dynamique des communautés bactériennes au sein d’un pilote de
terrain traitant un drainage minier acide riche en arsenic

hydrodynamic conditions were favorable to a biofilm development. The microbial assemblages
developing inside this engineered system reproduced, at least partially, the natural ecosystem
established in the nearby AMD. The microbiology of the pilot was largely dominated by diverse
iron-oxidizing bacteria (FeOB): Gallionella, Ferrovum, Ferritrophicum and, to a lesser extent,
Acidithiobacillus and Leptospirillum. The main taxa identified were previously found in AMD
ecosystems (Baker and Banfield, 2003; Baker et al., 2003; Méndez-Garcia et al., 2015; Chen et
al., 2016), including Carnoulés (Bertin et al., 2011; Bruneel et al., 2011; Volant et al., 2014),
and in laboratory-based experiments (Fernandez-Rojo et al., 2018; Tardy et al., 2018).

Gallionella proved to be dominant in the Carnoulés ecosystem (Bruneel et al., 2006; Volant
et al., 2014; Tardy et al., 2018) and in a lab-scale pilot treating Carnoulés water (Fernandez-
Rojo et al., 2018). Genus Ferrovum, containing litho-autotrophic acidophilic FeOB with
potential biotechnological relevance (Heinzel et al., 2009a,b; Hedrich and Johnson, 2012), was
also described in diverse AMD, including iron-rich environments (Johnson et al., 2014).
Gallionella and Ferrovum were dominant in pilot plants relying on biological iron oxidation
(Heinzel et al., 2009a,b; Hedrich et al., 2011b; Hedrich and Johnson, 2012; Tischler et al., 2014;
Sheng et al., 2016; Sun et al., 2016b). Ferritrophicum genus, also including FeOB (Weiss et
al., 2007), was previously identified in AMD (Gonzalez-Toril et al., 2011; Tardy et al., 2018).

The moderately acidic sulfur oxidizers Sulfuriferula spp. were described as potential key
actors of sulfur-cycling in acidic mine waste containing sulfide minerals (Jones et al., 2017a).
Their abundance in the pilot may be linked to the inflow of sulfide particles from the tailing
pile into the pipe carrying the AMD water. The recent taxonomic reclassification of
Thiobacillus plumbophilus to Sulfuriferula plumbophilus (Watanabe et al., 2015) may explain
why Sulfuriferula spp. were underestimated so far in AMD. The capacity to oxidize iron or
arsenic has not been described for any known Sulfuriferula species. “Sulfurdriven As(III)
oxidation” was suggested in alkaline mono lake, through microbial thioarsenate transformation
(Fisher et al., 2008). However, it is unlikely that similar process occurs under acidic and fully
oxic conditions. Understanding the role of this genus (which mostly dominated the system from
D48) in the treatment process requires further investigations.

Acidithiobacillus 1s considered as an important player in the attenuation process in
Carnoules (Egal et al., 2009; Bruneel et al., 2011; Bertin et al., 2011). This FeOB was detected
in variable but relatively low proportions in the bioprecipitate (from 0.03 to 10.5%), in
agreement with previous in situ observations (Volant et al., 2014). Sensibility to Fe(II) could
explain the low abundance of Acidithiobacillus and the dominance of Ferrovum and Gallionella
in the field-pilot where Fe(II) concentrations ranged between 649 and 1396 mg L™! (Jones et al.,
2015). The importance of Acidithiobacillus in biooxidation plants has previously been
questioned (Rawlings et al., 1999). Even when used as an inoculum, A. ferrooxidans was out
competed by Ferrovum in a pilot plant treating acid mine waters (Heinzel et al., 2009a).
Distinguish the specific contribution of each FeOB population to iron and arsenic removal in
the present study would require further investigations.

The presence of iron-reducing bacteria (Acidiphilium, Acidocella, Metallibacterium) can be
explained by the occurrence of anoxic niches inside acidophilic biofilm (Ziegler et al., 2013).
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2.4.2. Dynamics of the bacterial communities inside the pilot

During the monitoring, biofilm colonization (phase I) was followed by a stationary phase
(phase II) reached by the mature biofilm, and characterized by a stable bacterial biomass. The
dominance of Gallionella in the bioprecipitates at the very beginning of the monitoring was
linked to their dominance in the water used to feed the pilot. As the biofilm matured, spatial
heterogeneities arose, resulting in the diversification of micro-habitats advantageous for other
populations (Santegoeds et al., 1998; Woodcock and Sloan, 2017). The proportion of
Sulfuriferula, Ferrovum, Ferritrophicum, Rickettsiales increased while those of the first
colonizers Gallionella decreased. Increase of bacterial diversity and shifts in bacterial
assemblages were previously described during acidophilic biofilm maturation (Wilmes et al.,
2009; Mueller et al., 2011).

Ferrovum myxofaciens produces large amounts of extracellular polymeric substances,
which facilitate attachment to surfaces (Rowe and Johnson, 2008). This capacity may provide
a competitive advantage to Ferrovum-related bacteria in engineered systems. In two pilot plants
treating acid mine water, Gallionella were dominant during a first phase associated with
unstable operating conditions while Ferrovum became dominant during a second phase with
stable conditions. Gallionella abundance increased again at the end of the monitoring (Heinzel
et al., 2009b). Similarly, in the present study, Gallionella regained in importance during the
later stages of the monitoring, particularly in the top tray.

The autochthonous bacterial communities of the AMD feeding the pilot remained stable
and largely dominated by Gallionella during the 6 months monitoring. Thus, the temporal
dynamic of the bacterial community in the bioprecipitate (particularly during phase I) can be
more readily attributed to bacterial succession during biofilm establishment rather than to the
modification of the seeding community.

During the second phase of the monitoring, the spatial structuring of the mature
communities inside the pilot intensified. Differences observed between the top and the bottom
trays can be linked to a modification of the chemistry of the overlying water while transiting
inside the pilot. This chemical gradient between the inlet and the outlet water was particularly
marked during this second phase (Supplementary Table S18).

2.4.3. Influence of environmental parameters on the bacterial communities

The range of physico-chemical variations observed in the AMD water during the 6 months
monitoring was representative of the seasonal variations described during a 4 years in situ
monitoring (Egal et al., 2010). The present study covered both summer (phase 1) and autumn
(phase II) periods. Thus, a seasonal effect on the whole dynamic may not be excluded.
However, both autogenic (e.g., internal and biotic) and allogenic (e.g., external and abiotic)
parameters are likely to govern bacterial dynamics during biofilm establishment. It is then
difficult to distinguish the effect of seasonal variations from the autogenic parameters that may
be particularly influential during the early phases of the biofilm development (Jackson et al.,
2001; Lyautey et al., 2005). However, we can assume that once the biofilm has reached its
maturity, the bacterial community dynamic was mainly driven by the variations of the physico-
chemistry of the overlying water (Brown et al., 2011).
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Redundancy analysis highlighted the key parameters susceptible to influence bacterial
diversity in the pilot: DO, sulfate concentration, temperature, pH, dissolved As and Fe(II)
concentration, and Eh (Rawlings et al., 1999; Dopson et al., 2007; Kupka et al., 2007; Candy
et al., 2009; Volant et al., 2014; Jones et al., 2015; Sheng et al., 2016). Gallionella is a
microaerophilic bacteria thriving at lower oxygen conditions than other FeOB as Ferrovum, A.
ferrooxidans and Leptospirillum spp. (Hanert, 2006; Johnson et al., 2014). The persistence of
microaerophilic bacteria in the bioprecipitates and in the sediments, including some Gallionella
and Ferritrophicum (Weiss et al., 2007), could be explained by the possible occurrence of
microaerobic niches, as seen elsewhere (Ziegler et al., 2013). On the contrary, higher
abundances of Ferrovum were associated with increasing concentration of oxygen (Jwair et al.,
2016; Fabisch et al., 2016; Fernandez-Rojo et al., 2018). Most of the FeOB characterized so far
are mesophilic or thermophilic (Kupka et al., 2007). A better tolerance to low temperatures of
Acidithiobacillus (Norris, 1990) may explain why its abundance was negatively correlated with
temperature in the pilot. Batch experiments conducted with Carnoules AMD water showed a
clear effect of temperature on arsenite oxidizers: both the abundance of Thiomonas and the
As(IIT) oxidation activity were stimulated at 35°C compared to 20°C (Tardy et al., 2018). In the
temperature range covered by the present study (5.2-23.8°C), no correlation was evidenced
between temperature and Gallionella, Ferrovum or Thiomonas relative abundances.
Temperatures naturally reaching 30°C or more in the water column above the bioprecipitate
during summer are not excluded, particularly in case of reduced water height and long residence
times. Such high temperatures may have differential effect on the FeOB and AsOB activity
depending on their physiology.

Regarding the pH, our results are congruent with the better adaptability of Ferrovum,
Acidithiobacillus, and Leptospirillum to acidic conditions compared to Gallionella known to
prefer pH above 3 (Rawlings et al., 1999; Jones et al., 2015; Grettenberger et al., 2017).

Fe(II) concentration also influences growth and activity of FeOB depending on their affinity
for this energy source and on potential competition between different populations (Battaglia et
al., 1994; Rawlings et al., 1999). The negative correlation of Acidithiobacillus with Fe(Il) is in
agreement with a previous study (Jones et al., 2015). Furthermore, different affinity for Fe(II)
together with distinct sensitivity to Fe(IIl) inhibition may explain the effect of redox potential
(conditioned by the ratio Fe(III)/Fe(Il)) on the relative distribution of FeOB (Rawlings et al.,
1999; Meruane et al., 2002; Kuang et al., 2013).

Occurrence of Gallionella was negatively correlated with sulfate concentrations. Sulfates
are generally well tolerated by FeOB, with inhibitory effects reported for concentrations higher
than the ones measured in the present study (Candy et al., 2009). However, sulfate
concentrations were previously shown to drive bacterial community composition in the
Carnoules AMD waters (Volant et al., 2014).

Finally, dissolved arsenic concentration significantly contributed to the bacterial
community structure inside the bioreactor. Similar influence was shown in situ (Volant et al.,
2014). Nevertheless, no tendency was highlighted between the variations of dissolved arsenic
concentration and the proportion of the arsenite-oxidizing Thiomonas. It can be hypothesized
that in the range of concentrations measured in this study, arsenic was not a limiting factor for
bacteria relying on arsenite oxidation for their growth, and was not toxic for the others
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Thiomonas. Acidithiobacillus appeared to be negatively correlated with dissolved arsenic
concentration although high resistance capacity was evidenced for some strains of A.
ferrooxidans (up to 15 g L' As(Ill), Dave et al., 2008). A possible explanation is that
Acidithiobacillus contribute to arsenic removal from water and its abundance in the
bioprecipitates is thus associated with lower dissolved arsenic concentrations.

2.4.4. Iron oxidation and precipitation

In spite of the large dominance of FeOB in the pilot, iron oxidation and precipitation did
not exceed 20% and 11%, respectively (Fernandez-Rojo et al., 2019). Iron-oxidizing activity of
A. ferrooxidans was strongly inhibited when the bacteria were attached to solid surfaces (Wakao
et al., 1984). On the contrary, Ferrovum biofilms proved to be very effective in iron-oxidizing
bioreactors (Hedrich and Johnson, 2012). Among several strains tested by Johnson et al. (2012)
the highest iron oxidation rates were obtained with Ferrovum spp. In spite of their well-known
efficiency and their adaptation to temperature and pH ranges observed in the pilot (Kuang et
al., 2013; Johnson et al., 2014; Jones et al., 2015), the iron-oxidizing activity of FeOB
(including Ferrovum) appeared limited in the present study possibly because of non-optimal
operating conditions. The water height above the biofilm (1.5—-7 cm), which is a key factor for
iron oxidation kinetics, may have prevented a sufficient oxygenation of the water column
(Brown et al., 2011; Fernandez-Rojo et al., 2017). Another possible limiting factor is an
insufficient active surface of the biofilm in regard to the volume of overlying water to be treated.
Probably due to these limitations, the important variations of FeOB distribution inside the pilot
did not result in significant iron oxidation rate variation (Fig. 35B). Our results strongly suggest
that the composition of the bacterial communities was not a limiting factor for iron oxidation
in the bioreactor. Further work based on RNA will help to determine which bacterial taxa
actively contribute to the treatment.

2.4.5. Bacterial arsenite oxidation in the pilot

As(III) oxidation by Thiomonas spp. can contribute to the formation of stable As(V)-rich
precipitates. No clear temporal or spatial tendency was observed for Thiomonas genus based
on metabarcoding. Further insights into the abundance and the identity of the Thiomonas spp.
thriving in the pilot were gained by a CARD-FISH approach. In the biogenic precipitates
sampled at D48 and D171, the proportion of Thiomonas related bacteria averaged 8% of the
DAPI-stained bacteria, which is congruent with in sifu observations (5-8.7%, Hovasse et al.,
2016). Despite their low abundance, Thiomonas-related bacteria are considered to play a crucial
role in the pollution mitigation (Bruneel et al., 2003, 2011; Hovasse et al., 2016).
Metaproteomic approaches showed that they sustainably express an arsenite oxidase activity in
situ in Carnouleés (Bertin et al., 2011; Hovasse et al., 2016). Inside the pilot, the Thiomonas
belonging to group II (as defined by Bryan et al., 2009) were more abundant than those
belonging to group I (p < 0.05), whereas the average proportions of the two groups were similar
in situ (Hovasse et al., 2016). Both groups I and II contain arsenite-oxidizing Thiomonas strains
isolated from the Carnoulés AMD (Bryan et al., 2009; Bertin et al., 2011; Hovasse et al., 2016).
Group Il includes Thiomonas sp. CARN2, which expressed its arsenite oxidation activity in the
Carnoulés AMD sediments (Bertin et al., 2011). The As(Ill)-oxidation genetic potential
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(expressed as the number of aio4 genes ng!' of DNA) increased tenfold in the bioprecipitate
during the first 48 days suggesting the establishment of an active As(Ill)-oxidizing bacterial
population during the early stages of the biofilm maturation (Fernandez-Rojo et al., 2019).
Although the detection of aioA genes doesn’t give evidence of its expression, we can
hypothesize that the Thiomonas-related bacteria identified by CARD-FISH were responsible
for the arsenic oxidation resulting in the formation of solid phases containing almost 100% of
As(V).

2.5. Conclusion

The present study gave new insights into the bioremediation, at the field-scale, of As-rich
AMD by biological iron and arsenic oxidation. Bacterial communities originating from the
AMD water and organized in biofilm inside the pilot successfully removed soluble arsenic. It
can be assumed that, during the first phase of the monitoring, the temporal dynamic of the
biogenic precipitates communities was mostly due to ecological succession during biofilm
installation. Once the biofilm was mature, the physico-chemistry of the overlying water exerted
a complex control on the distribution of the biofilm bacterial populations. The co-existence of
several FeOB populations characterized by distinct physiological traits (in term of optimal pH,
temperature, DO, and Fe(Il) affinity ...) permitted a good adaptation of the system toward
variations in the chemistry of the AMD water to be treated. Ubiquity of the bacteria identified
and the presence of bacteria of biotechnological relevance (Ferrovum, Acidithiobacillus) let
expect that the application of this system to other As-and Fe-rich AMD worldwide is
practicable.

We showed evidence of the stable presence of distinct populations of Thiomonas spp. in the
pilot. Appreciable arsenite oxidation occurred in the field pilot. To determine the factors
controlling arsenite oxidation activity in this treatment system, gene expression investigations
are required.

The development of accurate biological treatment requires the stability of bacterial activity
under seasonal variations. Furthermore, the bacterial diversity of the AMD water remained
relatively stable during the 6 months monitoring whereas it proved to be more variable over a
longer period of time (Volant et al., 2014). For these reasons, a monitoring on a longer period
is required to guarantee the long-term stability and robustness of the treatment system.
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2.6. Supplementary material

2.6.1. Supplementary data
2.6.1.1. CARD - FISH

Biogenic precipitates were fixed in freshly prepared 4% paraformaldehyde [1:10 w/v] for 2
h 30 at 4°C, washed with phosphate buffered saline (PBS), and stored at -20°C in 50%
PBS/ethanol solution.

2.6.1.2. Oligonucleotide probes for hybridization

Probes (Biomers, Ulm, Germany) were labeled by horseradish peroxidase (HRP). The
mixture of 16S rRNA targeted oligonucleotide probes EUB338
(5°GCTGCCTCCCGTAGGAGT-3’), EUB338Il (5-GCAGCCACCCGTAGGTGT-3’) and
EUB338III (5'-GCTGCCACCCGTAGGTGT-3") were applied for Bacteria detection (Amann
et al., 1990; Daims et al., 1999). Negative controls were performed with probe NON338 (5°-
ACTCCTACGGGAGGCAGC-3’), the complementary sequence of EUB338 (Wallner et al.,
1993). Very few (< 1%) or no probe-positive cells were detected using the negative control.
Two probes were used for the quantification of two distinct monophyletic groups of Thiomonas
spp. Probes TMI1GO138 (5'-GCAGTTATCCCCCATCAAT-3’) and TM2GO138 (5°-
GTAGTTATCCCCCATCACA-3’) (Hallberg et al., 2006) target respectively the monophyletic
Group II and I according to Coupland et al. (2004) and Bryan et al. (2009).

2.6.1.3. In situ hybridization

The first steps of the CARD-FISH procedure were conducted as described in Eickhorst and
Tippkétter (2008), with some modifications. One hundred microliters of fixed sample were
diluted in 900 pL MilliQ water (MQ), sonicated 35 s at 42 kHz, diluted in 9 mL of MQ and
filtered on polycarbonate filters (0.2 pm, 47 mm in diameter, Merck Millipore, Darmstadt,
Germany). The filter was dipped in 0.2% low melting point agarose and cells were
permeabilized at 37°C during 1 h in lysozyme (10 mg mL™) solution and then during 30 min in
achromopeptidase solution (60 U mL ™). Endogenous peroxidase activity was inactivated by
incubation in methanol containing 0.15% H>O; for 30 min. Filter was dehydrated in 98% EtOH
and air dried. Sections of filters were cut out and placed in 300 puL of hybridization buffer (0.9
M NaCl, 20 mM Tris—HCI [pH 8.0], 10% (w/v) dextran sulphate, 2% (w/v) blocking reagent
(Roche, Mannheim, Germany), 0.1% (w/v) sodium dodecyl sulphate (SDS), 35% (v/v)
formamide) containing 100 ng of HRP-labeled probes. After hybridization at 35°C for 2 h, a
washing of not bound probes was performed: the slides were transferred into prewarmed
washing buffer (3 mM NaCl, 5 mM EDTA [pH 8.0], 20 mM Tris—HCI [pH 8.0], 0.01% (w/v)
SDS) at 37°C for 30 min followed by an incubation 15 min into 0.05% (v/v) Triton X100
amended PBS (PBS-T).
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2.6.1.4. Tyramide amplification

Tyramide amplification was modified from Schmidt et al. (2012). Tyramide and
amplification buffer were home-made. For the tyramide solution, triethylamine (10 pL mL™!;
Sigma-Aldrich) and dimethylformamide (DMF) were mixed with tyramine HCI (10 mg mL™';
Sigma-Aldrich). 6-(fluorescein-5-carboxamido) hexanoic acid, succinimidyl ester (SFX;
Invitrogen) was dissolved in DMF (10 mg mL™!). The two solutions were mixed in the ratio of
1:3 (v/v) incubated for 6 h in the dark and diluted to a final concentration of 1 mg SFX mL™! in
DMF containing 2% [w/v] 3-iodophenolboronic acid (IPBA, Sigma-Aldrich) to a final
concentration of 1 mg mL! (SFX-DMF).

For tyramide signal amplification, the filters sections were incubated for 15 min at 46°C in
500 pL amplification buffer AB2 (0.1 mg uL"! dextran sulfate, 1% blocking reagent, 2 M NaCl,
1xPBS) containing 0.0015% H>O; and 0.5 pL of fluorescein-labeled tyramide home-made
solution. Sections were then washed with PBS-T for 15 min in dark, rinsed with MQ three times
and air-dried.

Sections with CARD-FISH-stained samples were mounted with Vectashield H-1200
(Vector Laboratories, Burlingame, California) containing 4°, 6-diamino-2-phenylindole
(DAPI) to protect the fluorescence and to counterstain. The samples were analyzed using a
microscope Axioimager Z2 apotome (Carl Zeiss, Jena, Germany). A minimum of 1,000 DAPI-
stained cells per triplicate and per probe were counted on 15-25 randomly selected micrographs
taken with objective 63x (44648 um?) and extrapolated to 1 g of biogenic precipitated (dry
weight). Detection rates were calculated by the fraction of DAPI-stained cells detected with
CARD-FISH.
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2.6.2. Supplementary figures and tables
2.6.2.1. Supplementary tables

Supplementary Table S18: Physico-chemical characteristics of inlet (Wi,) and outlet (Woy) waters tested as environmental variables in RDA analysis (T=temperature, Eh = redox
potential, DO= dissolved oxygen concentration, EC = electrical conductivity, TDS = total dissolved solid, SO4*= dissolved sulfate concentration, Fe(Il)=dissolved ferrous iron
concentration, Fe = dissolved iron concentration, As(IIT) = dissolved arsenite concentration, As(V) = dissolved arsenate concentration, As=dissolved arsenic concentration) (Fernandez-
Rojo et al, 2019).

Sample name  pH T Eh DO_1 EC } TDS_1 Flow _rlate SO42_'l Fe(II_)1 Fe . AS(H? As(V_)1 As .
(°C) (mV) (mgL!) (mSem’) (mgL') (Lh') (mgL') (mgL') (mgL') (mgL') (mgL') (mgL")
D11-Win 3.28 21.7 530 2.23 3.79 1968 31.50 784 957 978 92 22 113
D11-Wout 2.87 19.8 580 3.68 3.79 1961 39.12 701 896 890 56 11 67
D19-Win 3.36 18.6 522 3.18 3.78 1962 77.94 825 1010 966 91 19 118
D19-Wout 3.1 19.3 535 4.08 3.76 1860 81.35 932 959 957 72 16 98
D48-Win 3.21 19.5 527 2.8 3.91 2230 107.14 1078 1295 1187 107 23 152
D48-Wout 3.04 18.1 546 6.96 3.87 2200 125.47 1132 1218 1227 100 23 147
DI115-Win 3.23 18.8 467 5.77 4.39 2300 0.28 1167 1396 1314 94 26 134
D115-Wout 2.82 17.9 590 6.66 4.55 2370 6.36 1237 1350 1262 0 3 3.8
D171-Win 2.64 125 563 5.22 4.33 2310 47.37 859 806 833 53 15 84
D171-Wout 2.67 5.2 599 8.84 4.06 2100 48.65 758 763 761 42 15 63
D179-Win 3.11 11.3 584 5.16 3.86 2060 41.66 815 693 789 62 15 86
D179-Wout 291 5.6 603 8.37 4.06 2110 35.10 827 663 751 35 11 51
D186-Win 341 10.1 573 5.49 432 2250 49.01 830 874 814 68 15 93
D186-Wout 3.11 54 598 9.58 3.95 2050 35.42 811 649 768 48 12 62
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2.6.2.2. Supplementary figures
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Supplementary figure S40: Rarefaction curves comparing the number of detected OTUs with the number of bacterial 16S
rRNA gene sequences from the inlet waters (A) and the biogenic precipitates collected in the trays of the bioreactor (B)
during the whole monitoring period. Analyses were performed in triplicates.
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Supplementary figure S41: Taxonomic composition of bacterial communities (at the genus level) in the inlet waters during
the whole monitoring period (except D115). When genus identification was not possible, classification was made at the
family level (*) or the class level (***). “Others” represent the phylogenetic groups with a relative abundance < 1%
calculated on the whole dataset. Analyses were performed in triplicates.
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Supplementary figure S42: Taxonomic composition of bacterial communities (at the genus level) in the biogenic
precipitates collected on day 48 and on day 171 in all the trays (T1-T5). Analyses were performed on triplicates.
When genus identification was not possible, classification was made at the family level (*), the order level (**) or
the class level (***). “Others” represent the phylogenetic groups with a relative abundance < 1% calculated on the
whole dataset.

Supplementary figure S43: CARD-FISH photomicrographs of bacterial cells from biogenic precipitates collected
at D171 (November 2016). (A) DAPI-stained cells, in blue. (B): CARD-FISH staining of Thiomonas Group 11
cells with TM1GO0138 probe, in green. (C): Merged images. Scale bar = 10 um.
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Conclusion générale

Ce travail de theése avait pour objet I’étude des processus de bioremédiation microbienne
des drainages miniers acides afin de contribuer a une meilleure gestion des anciens sites miniers
pollués a I’arsenic, I’antimoine et le thallium. L’analyse bibliographique a permis d’établir deux
objectifs scientifiques pour lever les verrous spécifiques a chacun de ces polluants. Le
comportement biogéochimique de I’arsenic et ses interactions avec les microorganismes sont
relativement bien connus comparés a ceux de 1I’antimoine et du thallium, qui représentent ainsi
des problématiques émergentes au sein des sites miniers.

Le premier objectif consistait donc a améliorer nos connaissances concernant la
biogéochimie de deux polluants émergents, le Sb et le Tl, afin d’évaluer la possibilité¢ de les
traiter par des procédés passifs basés sur des processus microbiens.

Le second objectif était de mieux caractériser les acteurs de la dépollution des DMA riches
en As et la régulation de I’activit¢ de ces microorganismes par les conditions
environnementales. Les résultats correspondant a cet objectif doivent conduire a une meilleure
maitrise des procédés passifs disponibles pour le traitement de 1’As.

Trois volets expérimentaux ont ét¢ mis en oeuvre en fonction de ces objectifs. Les
expérimentations ont ¢té menées a différentes échelles, du bioréacteur de paillasse de quelques
décilitres au pilote de terrain de 250 litres, afin d’étudier le comportement géochimique des
polluants et leurs interactions avec les microorganismes d’abord en conditions contrdlées
(laboratoire), puis en conditions naturelles. Une approche pluridisciplinaire combinant des
analyses physico-chimiques, des outils microbiologiques classiques, des outils moléculaires,
bio-informatiques et statistiques ont permis d’appréhender au mieux les processus
biogéochimiques complexes qui peuvent participer a la remédiation des métaux et métalloides
au sein des drainages miniers acides.

La premicre partie expérimentale a €té consacrée a I’acquisition de connaissances nouvelles
sur les transformations microbiennes de Sb en condition acide, domaine trés peu étudié jusqu’a
présent. L’expérimentation réalisée dans le cadre de cette theése a permis d’évaluer la capacité
d’un consortium microbien a tolérer et oxyder I’antimoine en conditions acides, équivalentes a
celles des DMA.

Ce consortium microbien a été¢ enrichi a partir d’un sol modérément acide et contaminé a
I’antimoine. Cet enrichissement a ét¢ adapté pour se développer dans des conditions initiales
acides, jusqu’a pH 3,25, et en présence de concentrations initiales élevées en antimonite,
jusqu’a 100 mM. Une oxydation compléte de 0,1 mM de Sb(III) a été observée a un pH initial
de 3,5. Méme si le pH augmente au cours de I’incubation, nosrésultats montrent une oxydation
de Sb(III) par le consortium a pH acide (< pH4). Ce consortium est composé de levures et de
bactéries, dont certains taxa bactériens incluent des souches identifiées au préalable comme
tolérantes et oxydantes de 1’antimoine. La diversit¢ et la structure des communautés
bactériennes se sont avérées affectées par les variations de pH et de concentration en Sb(III).
Les taxa affiliés a Leifsonia, Burkhoderiaceae et Rhodanobacter semblent tolérer a la fois des
pH acides (jusqu’a 3,25) et une concentration initiale en Sb(III) de 10 mM. Une exposition a
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des concentrations ¢élevées en Sb(III) (50-100 mM) a fortement selectionné au sein du
consortium des bactéries appartenant a la famille Bradyrhizobiaceae. Cependant ces dernieres
ne semblent favorisées qu’a des pH relativement peu acides (pH 5,5). Un résultat intéressant de
cette étude est la capacité du consortium microbien a moduler le pH de son milieu de culture,
ce qui pourrait étre utile pour remédier un DMA.

Au vu des capacités d’oxydation et de résistance au Sb connues chez les taxa dominants le
consortium (Leifsonia, Burkhoderiaceae, Rhodanobacter et Bradyrhizobiaceae), elles
pourraient étre a ’origine de 1’oxydation de Sb. Distinguer le role précis de chacune des
populations bactériennes présentes dans le consortium et ¢lucider les processus a 1’origine des
phénomeénes observés nécessitera de plus amples investigations.

Cette ¢tude apporte de nouvelles connaissances sur les processus microbiens a 1’origine
d’une oxydation et de la précipitation de Sb a partir d’une eau initialement acide. Les capacités
du consortium microbien obtenu dans cette étude offrent de nouvelles données utiles pour les
futures études visant & comprendre le comportement du Sb au sein des DMA en condition
oxydante. Des études complémentaires sont nécessaires pour identifier les microorganismes
oxydant Sb au sein de ce consortium et les mécanismes d’oxydation correspondants.

En condition anaérobie, 1’antimoine, tout comme |’arsenic et le thallium, peuvent étre
¢liminés de la phase dissoute suite a leur précipitation sous forme de sulfures. Notre seconde
¢tude a donc consisté a ¢tudier le comportement biogéochimique de ces polluants a I’échelle
d’un bioréacteur colonne de laboratoire traitant des eaux miniéres par sulfato-réduction. Le
comportement de 1’As et du Sb a été plus particulierement étudi¢ au vu de leur co-occurrence
dans les DMA et du risque de compétition entre ces deux €éléments pour réagir avec le sulfure
produit par les BSR.

Dans le bioréacteur, 99 % de I’arsenic et 98 % de I’antimoine ont été éliminés sous forme
de sulfures. La proportion Sb/As a été augmentée jusqu’a 1 dans 1’eau d’alimentation, les
concentrations de chacun de ces deux éléments atteignant 1 mM, sans que les performances du
bioréacteur soient affectées. Enfin, environ 99 % du thallium est éliminé au sein du réacteur a
partir d’une eau de drainage minier acide contenant initialement 1.5 .10 mM de TI. La forme
sous laquelle le TI est €liminé reste a déterminer.

La communauté bactérienne qui se développe au sein de ce réacteur inclut des dégradeurs
de polymeéres et d’acétate, des fermenteurs et un sulfato-réducteur. Ce dernier est affili¢ a la
BSR acidotolérante Desulfosporosinus, et reste minoritaire au sein de la communauté. Malgré
la faible abondance relative (< 2,5 %) de ce microorganisme, la reduction biologique des
sulfates en sulfures permet une précipitation efficace de 1’As et du Sb au sein du réacteur. Cette
précipitation et la dynamique spatio-temporelle des communautés bactériennes semblent lices.
De plus, des interactions biotiques sont suggérées par la présence de différents groupes
métaboliques au sein de cette communauté. La dégradation biologique de 1’acétate, produit
potentiel de la sulfato-réduction et inhibiteur de cette derniére en milieu acide, pourrait ainsi
contribuer a I’efficience du systéme de traitement. De fagon similaire, les dégradeurs de
polymeres et les fermentateurs offrent la perspective d’utiliser des substrats organiques
complexes peu colteux, pour générer une source de carbone disponible a long-terme aux BSR,
dans le cadre d’un systéme de traitement passif des DMA a 1’échelle industrielle.
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Les résultats acquis au cours de cette étude témoignent de 1’efficacité d’un systéme de
traitement basé sur la sulfato-réduction biologique pour traiter I’As et le Sb présent au sein de
DMA, et suggérent ¢galement une efficacité de ce procédé pour le traitement du TI. Une
meilleure compréhension des interactions biotiques et des facteurs de controle des
communautés bactériennes au sein du réacteur contribuerait a optimiser 1’efficacité¢ des
systémes de traitement basés sur la sulfato-réduction. Le consortium bactérien de cette étude,
issu du sédiment du DMA réel de Carnoules, possede des attributs prometteurs pour le
développement de systémes de traitement a 1’échelle du terrain.

Sur site, les variations physico-chimiques sont plus difficiles a maitriser qu’au cours d’une
expérience de laboratoire. La fluctuation de la diversité et de la structure des communautés
bactériennes pourrait au final moduler Iefficacité des processus de traitement des drainages
miniers acides. Le dernier volet expérimental de cette thése avait donc pour objectif de mieux
comprendre la dynamique spatio-temporelle des communautés bactériennes dans un
bioréacteur installé in situ, en lien avec les variations de la physico-chimie et de la
microbiologie des eaux d’alimentation, ainsi que de la composition du bioprécipité formé au
cours du traitement.

Les communautés bactériennes se sont initialement installées dans le réacteur sous la forme
d’un biofilm a partir des communautés autochtones du DMA. La premiére phase du suivi
correspondait a la maturation de ce biofilm bactérien. Cette maturation fut associée a un
enrichissement en As(V) et en geénes aio4 dans les bioprécipités. Les facteurs physico-
chimiques de 1’eau (I’oxygene dissous, la température, le pH, les concentrations en sulfates,
arsenic et fer, et le potentiel redox) ont structuré les communautés bactériennes formant le
biofilm mature. Cette seconde phase fut alors associée a une teneur maximale en As(V)
d’environ 100 % dans les bioprécipités.

Globalement, les communautés bactériennes dans les eaux et les précipités du bioréacteur
¢taient dominées par des bactéries ferro-oxydantes telles que Gallionella, Ferrovum et
Ferritrophicum. Certaines especes ferro-oxydantes du genre Ferrovum présentent un grand
intérét pour de tels systemes de remédiation. Le genre Thiomonas, qui inclue des bactéries
arsénite-oxydantes, était également présent en relativement faible proportion (en moyenne 8
%). La détection de Thiomonas, associée a la proportion d’As(V) dans les bioprécipités et la
présence du gene d’oxydation de 1’arsenic, aioA, suggéraient qu'une oxydation biologique de
I’As a eu lieu dans le bioréacteur. La détection de bactéries communes aux DMA et ayant un
intérét particulier pour les biotechnologies (Ferrovum, Acidithiobacillus et Thiomonas) laisse
supposer que notre systéme de traitement pourrait étre transposé a d’autres DMA riches en As
et en Fe(II).

Aucun lien direct n’a pu étre établit entre le changement de structure des communautés
bactériennes au cours du temps de fonctionnement du pilote et les variations des performances
du systeme. La dynamique bactérienne n’apparait pas comme le facteur limitant les
performances en termes d’abattement de 1’arsenic et du fer. L’oxydation compléte de 1’arsenic
dans les bioprécipités et le rapport As/Fe élevé (jusqu’a 0,86) sont intéressants dans la
perspective de I’évacuation et du stockage de ces résidus sur le long terme. Les faibles quantités
de fer précipité limitent le volume des déchets ultimes produits et donc les cotts liés a leur
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stockage en décharge. L’ importance de ce parameétre en termes d’application du procédé justifie
que des recherches et analyses supplémentaires soient entreprises pour identifier les facteurs
susceptibles de réguler 1’expression du potentiel génétique d’oxydation de I’As au sein du
réacteur.

L’ensemble des résultats de cette thése apporte de nouvelles connaissances sur I’écologie
microbienne appliquée a la remédiation des DMA riches en As, Sb et Tl. Ces connaissances
pourront étre prises en compte pour (i) la mise en oeuvre de nouvelles expérimentations visant
a caractériser le comportement biogéochimique des polluants émergents Sb et T1, (ii) la mise
en place d’un systéme de traitement biologique passif d’'un DMA riche en As, et, dans une
moindre mesure, Sb et TI, sur I’ancien site minier de Carnoulés. De nouvelles pistes de
recherche sont également suggérées sur la base des connaissances acquises.
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Vers une meilleure compréhension du comportement des
polluants émergents dans les réacteurs

L’antimoine et le thallium sont deux polluants émergents, relativement mal connus. Les
travaux de cette thése ont montré la possibilit¢é d’oxyder biologiquement Sb en condition
initialement acide, et, de traiter a la fois le Sb et le Tl au sein d’un systéme de basé sur la sulfato-
réduction. Ces résultats étendent le périmetre de nos connaissances sur ces polluants, mais
demeurent une premicre étape dans la compréhension de leurs comportements biogéochimiques
au sein des bioréacteurs passifs. Sur la base de nos travaux, des ¢tudes complémentaires sont
suggérees.

La capacité d’oxydation de Sb en condition acide du consortium issu de nos expériences en
batch peut étre exploitée pour étudier le comportement de Sb au cours d’étapes de traitement
de DMA riches en Sb, et en autres métaux et métalloides,en condition aérobie. L’échelle batch
de laboratoire impose des limitations que des expériences en continu devraient permettre de
surmonter. Une nouvelle expérience a 1’échelle du laboratoire, en mode continu, permettrait
ainsi de :

(1) Imposer un pH stable dans le bioréacteur alimenté avec un DMA artificiel.

(2) Déterminer les performances de ce réacteur vis-a-vis de la précipitation de
I’antimoine suite a un ajout de fer dans le DMA artificiel.

(3) Alimenter ce réacteur avec un vrai DMA contenant du Sb(IIl), ce qui éviterait
I’utilisation d’un produit riche en tartrate.

Notre bioréacteur de sulfato-réduction de laboratoire est capable de traiter efficacement un
DMA concentré en Sb en le précipitant sous forme de sulfure. Nos résultats suggerent
¢galement une efficacité de ce procédé pour le traitement du Tl, mais la forme sous laquelle le
Tl est éliminé demeure a déterminer. Pour €lucider cette question, les protocoles expérimentaux
développés pour Sb pourraient €tre transposés a 1’étude du TI. Le bioréacteur colonne de
laboratoire, inoculé avec le consortium bactérien sulfato-réducteur, serait cette fois-ci alimenté
en continu avec un DMA concentré en Tl. La caractérisation minéralogique, le suivi
microbiologique et physico-chimique permettraient au final d’évaluer :

(1) L’effet du Tl sur la structure et la diversité du consortium microbien,
(2) La minéralogie des précipités formés,
(3) L’efficience du systeme pour traiter des eaux minieres acides concentrées en T1.
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Développement sur site d’un dispositif combinant des
techniques de (bio)-traitement appliquées aux drainages
miniers acides arséniés

Deux procédés de traitement biologique ont été étudiés au cours de cette thése, 'un en
condition anaérobie et 1’autre en condition aérobie. Les deux systémes ont permis une
¢limination efficace de 1’arsenic. Le procédé anaérobie a également permis la précipitation
d’autres ¢éléments, métaux ou métalloides, tel que le Sb, le Tl ou encore le Zn. Il permet
¢galement d’augmenter le pH initial des eaux miniéres acides. A contrario, 1’oxydation
biologique du fer dans le systéme de traitement aérobie acidifie I’effluent traité, mais permet
I’abattement d’une partie du fer, contrairement au traitement anaérobie. Ces deux types de
traitements apparaissent donc complémentaires. Leur combinaison sur I’ancien site minier de
Carnoulés sera prochainement expérimentée dans le cadre du projet COMPAs, financé par
I’ADEME (Programme GESIPOL). Le dispositif de traitement par sulfato-réduction sera
disposé en amont du traitement bas¢ sur I’oxydation du fer, ce dernier étant suivi de drains
calcaires qui neutraliseront 1’acidité et permettront la précipitation des polluants métalliques
résiduels. La conception des deux unités de traitement en condition anaérobie et aérobie se
basera sur les résultats obtenus au préalable au cours du projet IngECOST-DMA (ANR-13-
ECOT-0009), retranscrits notamment dans la thése de Lidia Fernandez-Rojo (2017) et du
présent manuscrit.

Des aménagements spécifiques au systéme de traitement en condition aérobie ont été prévus
pour promouvoir 1’activité des communautés microbiennes et donc I’efficacité du systéme. Le
support physique initial (sable) sera remplacé par des matériaux inertes de porosité élevée
(copeaux de bois, pouzzolane et support plastique) qui limiteront ainsi le colmatage et
augmenteront le rapport entre la surface du biofilm et le volume d’eau traité. L’oxygene a été
préalablement identifi¢ comme le principal facteur qui limite les performances du systeme
(Fernandez-Rojo et al., 2018 ; 2019) et qui contrdle la dynamique des communautés
bactériennes (Laroche et al., 2018). Par conséquent, une aération forcée permettra d’oxygéner
I’eau immédiatement apres sa sortie du réacteur anaérobie, et éventuellement de promouvoir
I’efficacité du traitement.

Les deux systémes biologiques qui seront couplés, c’est-a-dire le réacteur anaérobie et le
réacteur aérobie, nécessitent une premicre période de stabilisation. Cette période permettra
I’installation d’un biofilm microbien actif pour la suite du traitement. Lors du démarrage sur le
terrain, une incubation en mode batch permettrait le développement du consortium bactérien
sulfato-réducteur dans I’ensemble du systéme de traitement en condition anaérobie. Ce dernier
sera ainsi davantage susceptible de résister a une alimentation par le DMA de Carnoules
initialement plus acide que dans nos expériences de laboratoire. Le couplage des réacteurs
semble ¢également a proscrire au cours de cette premiere phase. En effet les communautés
bactériennes actives dans le systeme de traitement aérobie se sont développées a partir des
communautés apportées par le DMA. Comme précédemment, 1’établissement d’un biofilm
stable, directement a partir du DMA, permettra par la suite une moindre variation des

communautés suite a [’alimentation du réacteur avec les effluents issus du traitement anaérobie.
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Les travaux réalisés dans le cadre de la présente thése ont montré une évolution du biofilm
microbien sous I’effet des conditions environnementales, au sein du pilote aérobie de terrain.
La dynamique des communautés microbiennes pendant cette phase n’est pas apparue limitante
vis-a-vis de I’efficacité du systeme. Cependant nous n’avons pu observer cette maturation que
pendant une période limitée de 71 jours avant le démantélement du réacteur, ce qui ne permet
pas de présumer de la stabilité de 1’activité microbienne lors des variations saisonniéres a long
terme. L’influence de ces aléas li€s au traitement sur site sera d’autant plus importante a étudier
pour le systeme de traitement par sulfato-réduction, qui a ce jour n’a €té étudié qu’en conditions
contrdlées de laboratoire. Une attention particuliére devra donc étre apportée a 1’effet du
changement d’échelle sur les communautés bactériennes a la base du traitement en sulfato-
réduction. De fagon plus générale, nos résultats montrent que le consortium bactérien sulfato-
réducteur a le potentiel pour étre utilisé au sein d’un systeme de traitement en condition
anaérobie in situ. Il serait envisageable d’utiliser une source de carbone complexe, telle que la
cellulose issue de déchets végétaux, pour développer un systeme peu coliteux et efficace a long
terme.

Pistes de recherche sur les mécanismes biologiques

L’originalité de ces travaux de thése est liée a 1’adoption d’une approche pluridisciplinaire,
qui apporte une vision intégrée des processus microbiologiques et géochimiques complexes qui
participent a la remédiation des métaux et métalloides au sein des drainages miniers acides. De
plus amples connaissances ont ainsi été acquises concernant la composition et le comportement
des communautés bactériennes qui transforment directement ou indirectement les polluants
métalliques au sein de systémes de traitement appliqués aux DMA.

L’application d’une approche métagénomique basée sur le géne de I’ARNr 16S nous a
permis d’acquérir des informations sur la diversité, la structure et la dynamique des
communautés bactériennes. Une approche similaire basée sur le géne de I’ARNr 18S
permettrait d’acquérir les mémes informations concernant les communautés eucaryotes. Le
deuxiéme chapitre de cette thése a soulevé des questions concernant les eucaryotes, qui
pourraient jouer un réle direct ou indirect dans 1’oxydation de Sb en condition acide. De plus,
les communautés eucaryotes du DMA de Carnoulées, caractérisées par Volant (2012), pourraient
contribuer de fagon probablement non négligeable au fonctionnement de cet écosysteme. Or,
I’écologie de ces dernicres au sein des systémes de traitement reste encore méconnue.

Les méthodes traditionnelles de culture et d’isolement apparaissent comme
complémentaires aux approches métagénomiques. Elles permettraient 1’identification précise
des microorganismes, de leur physiologie, de leur métabolisme et de leurs roles au sein de la
communauté et/ou dans la transformation des polluants métalliques. Ces approches
permettraient par conséquent de caractériser les microorganismes qui modulent le pH et/ou
oxydent Sb au sein du consortium obtenu lors de notre premiere étude.

Les outils basés sur I’ADN ne permettent pas de quantifier I’expression du potentiel
génétique fonctionnel des bactéries d’intérét. La métatranscriptomique, basée sur I’étude de
I’ARN, permettrait d’accéder aux fonctions réellement exprimées au sein des systemes de
traitement. Une meilleure compréhension des facteurs physico-chimiques qui contrdlent
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’expression des génes d’oxydation de I’As, de Sb, du Fe, et de la réduction du SO4>~ permettra
une meilleure maitrise des systémes de traitements.

L’intégration de tels outils microbiologiques et moléculaires permettrait de mieux
appréhender 1’écologie microbienne et ses applications dans le domaine de la remédiation
miniere.
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Résumé

Les déchets sulfurés issus de I’extraction des minerais métalliques générent des drainages miniers acides
(DMA), contenant des éléments toxiques tels que I’arsenic (As), ’antimoine (Sb) et le thallium (TI).
Des procédés de remédiation utilisant des communautés microbiennes ont été développés afin
d’éliminer ces polluants des DMA, mais les processus biologiques en jeu dans ces traitements doivent
encore étre maitrisés pour garantir leur efficacité. Les verrous scientifiques, objets de la thése, résident
dans (1) la méconnaissance des transformations microbiennes, directe et indirectes, de Sb et TI, et, (2)
pour 1’As, la faible compréhension des relations qui existent entre la dynamique des communautés
microbiennes, leur potentiel fonctionnel, la physico-chimie des eaux et I’efficacité des traitements
appliqués aux DMA. Une approche pluridisciplinaire, principalement basée sur des outils d’écologie
microbienne et de physico-chimie, a permis de caractériser la diversité des communautés microbiennes
capables de transformer directement ou indirectement As et Sb, a différentes échelles expérimentales :
réacteur batch, dispositif a flux continu de laboratoire et pilote de terrain. Un consortium microbien
capable de tolérer jusqu’a 100 mM d’antimonite et de ’oxyder en conditions acides (pH < 4),
équivalentes a celles des DMA, a été obtenu a partir d’un sol contaminé au Sb. Un bioréacteur colonne
de laboratoire, alimenté en continu avec un DMA réel et inoculé avec un consortium bactérien sulfato-
réducteur issu de ce DMA, a permis I’élimination de la quasi-totalité de 1’As, du Sb et du Tl présents
dans I’eau. Enfin, la dynamique des communautés bactériennes au sein d’un dispositif aérobie de
traitement d’un DMA riche en As installé sur site a été décrite. Ces communautés sont dominées par des
bactéries Fe-oxydantes, et les modifications spatiales et temporelles de leur structure apparaissent
associées aux variations de la physico-chimie de I’eau (concentration en oxygene dissous, température,
pH, potentiel rédox, concentrations en sulfate, arsenic et fer(Il)). Les connaissances acquises au cours
de cette thése pourront servir de base a la conception d’éco-technologies passives et peu coliteuses
applicables a la gestion et la remédiation d’anciens sites miniers.

Mots clés : Ecologie microbienne, Drainage minier acide, Bioremédiation, Bio-transformations,
Arsenic, Polluants émergents

Abstract

Sulfide wastes from the extraction of metal ores generate acidic mine drainage (AMD), containing toxic
elements such as arsenic (As), antimony (Sb) and thallium (TI). Remediation processes using microbial
communities have been developed to remove these pollutants from AMD, but the biological processes
involved in these treatments still need to be controlled to ensure their effectiveness. The scientific
obstacles, which are the subject of the thesis, lie in (1) a lack of knowledge on direct and indirect
microbial transformations of Sb and TI, and (2) for As, a weak understanding of relationships that exist
between dynamics of microbial communities, their functional potential, water physico-chemistry and
efficiency of treatments applied to AMD. A multidisciplinary approach, mainly based on microbial
ecology and physico-chemistry tools, allowed to characterize the diversity of microbial communities
capable of directly or indirectly transforming As and Sb at increasing experimental scales: batch reactor,
laboratory continuously fed systems, and pilot on site. A microbial consortium able of tolerating up to
100 mM of antimonite and oxidizing it under acidic conditions (pH <4), equivalent to those of AMD,
was obtained in a batch system in the laboratory from contaminated soil at Sb. A laboratory column
bioreactor, fed continuously with a real AMD and inoculated with a bacterial sulfate-reducing
consortium enriched from this AMD, allowed the elimination of almost all the As, Sb and Tl present in
the water. Finally, the dynamics of the bacterial communities was described under real conditions in an
aerobic pilot for the treatment of an AMD rich in As and installed on site. These communities were
dominated by Fe-oxidizing bacteria, and their spatial and temporal structure modifications appeared to
be associated to variations of water physico-chemistry (dissolved oxygen, temperature, pH, redox
potential, sulfate, arsenic and iron(Il) concentrations). The knowledge acquired during this thesis may
serve as a basis for the design of passive and inexpensive eco-technologies applicable to the management
and remediation of former mining sites.

Keywords: Microbial ecology, Acid mine drainage, Bioremediation, Bio-transformations, Arsenic,
Emerging contaminants



